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Abstract

The propagation of a landfill leachate plume was
analysed based on gathering long-term groundwa-
ter quality monitoring data from a landfill site near
Frankfurt am Main.

A plausible prognosis of the propagation of a landfill
leachate plume is necessary in order to include natural
attenuation as a part of a remediation strategy for the
landfill and the affected aquifer. When performing
risk assessment, the effects of retardation and deg-
radation specific to respective substances have to be
considered.

Previous reports on municiple landfills studied the
emission of deposited materials, presented delinea-
tions of leachate plumes with a high spatial resolu-
tion and focused on numeric simulation of chemical
degradation processes. So far there are only a few
other long term monitoring data pools existing with a
timescale spanning more than 20 years.

On the landfill site Monte Scherbelino 18,3 Mio m?
refuse, debris and industrial waste was deposited
between 1925 and 1968. In 1995 a cut off trench
was built to isolate the landfill body from the adja-
cent aquifer. Three dumps with a maximum hight of
42 m were built up on a shallow aquifer of fluviatile
sediments. The landfill body generally overlies the
saturated zone. The aquifer consists of heterogeneous
sandy layers with silt and gravel, the thickness is
about 12 m below the landfill body. The subsequent
underlying aquiclude consists of oligocene marl.

Two ditches drain the aquifer downstream from the
landfill and thus control the dynamic of the contami-
nated groundwater. For many decades a lake located
close to the edge of the landfill body has acted as a
sink for contaminant substances. The average linear
groundwater velocities ranges between 1 m d! in the
northwestern area and 0,01 m d.1in the eastern area
close to a watershed divide.

The groundwater monitoring data from Monte Scher-
belino includes semiannual chemical analyses of main

cations and anions, field parameter, heavy metals,

AOC and some xenobiotic organic compounds from
1968 to 1995. Some observation wells are still being
monitored.

Sensitivity tests with numeric groundwater models
revealed, that transient groundwater recharge and
heterogeneity of hydraulic conductivity are funda-
mental aspects to consider even in a comparatively
simple hydrogeologic situation.

In one conlclusion of this study, contrary to former
reports on this site assessing a stagnant or even retro-
grade plume, we found that the plume length and deg-
radation zones had been expanding until the installa-
tion of the cut off trench in 1995.

The potential of the aquifer and groundwater to di-
minish substances emanated from the landfill had
been exceeded in about the first 100 m down gradi-
ent from the landfill. We were able to delineate the
current groundwater contamination by combining
different approaches of analysing monitoring data.
The following issues are the major results of the re-

spective parts.

= Seasonal and long-term variation of groundwater
recharge has an important influence on the composi-
tion of a groundwater sample taken from a monitoring
well with only one screen length covering the whole
depth of the aquifer. The concentrations measured in
these samples show seemingly stagnant plume condi-
tions, especially after the wet periods in 1981-1983
and 1987-1988. We proved this stagnation to be an
effect of stronger dilution.

The total concentration of dissolved compounds in
groundwater samples is generally lower in spring
than in autumn. The ratio of TDS between spring and
autumn samples diverges in relation to the distance
from the landfill under the increasing influence of

groundwater reacharge.

= Multilevel groundwater samples were taken by the

application of a modified pile hammer system and the
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method of simultaneous pumping rates. Both methods
showed a strong vertical concentration gradient. The
important flux of contaminated groundwater was de-
tected in the lowest part of the shallow aquifer with
only 10 meters of depth.

The specific vertical concentration gradients form an
anaerobe reducing environment in the vertical zone
with the highest TDS in the first 100 m down gradient
from the landfill. The composition of redox species
in different depths of the multilevel sampling did not
match with the composition of the full screen moni-
toring samples. These mixed samples did not reveal
the real redox system of the aquifer layer with the im-
portant flux of contaminants.

Due to higher hydraulic conductivity the chemical
degradation, biodegradation and sorption of contami-
nants emanating from the landfill is limited to process

in the lower third of the aquifer.

= A dimension-independent approach was devel-
oped in order to evaluate time series from monitoring
data beside the calibration of the numerical ground-
water flow and transport model.

Evaluating the contributing factors of diminution of
concentration, the fraction of advection and dispersion
versus the fraction of retardation and transformation
is important in the task of analysing and forecasting
transient transport. By applying the so-called ,,break-
trough stage analysis* (BTSA), ratios were calculated
from concentrations of both conservative (chloride)
and reactive substances measured in monitoring wells
one after another on the same flowpath. The propaga-
tion stage of a specific plume was assessed by these
ratio-graphs.

The degradation capacity for organic substances mea-
sured by the COD ceased reducing the concentration
on different flowpaths down gradient from the land-
fill.

=  These findings were proved by hydrochemical
batch-simulations with the program PHREEQC.

Potential redox-sensitive reactions analogical to an-
aerobe zones were performed for testing there plau-
sibility. Iron species and sulfur species were shifted

sequentially down gradient in the western area. This

process correlates with an extension of the transport

length of substances forming the COD.

= Increased proton concentrations were detected in
observation wells located up to 400 m away from the
landfill in the period between 1970 -1980. This pH-
decrease is supposed to be an indication for leachate
from the early acidogene phase of the landfill body.
The temporarily low pH-values reveal the flowpath of

the leachate following plume in advance.

= Substance transformation catalysed by microbibial
activity reduce the organic load of the contaminated
aquifer and produce alteration in the hydrochemical
environment. Secondary redox reactions diminish the
oxydation capacity in ther former unaffected zones of
the aquifer. Redox processes related to sulfate reduc-
tion conribute to the dominant part of electron transfer
decreasing the COD most notably. Nitrate, ammonia
and secondarily iron species are the important asso-
ciated redox reactants. The diminishing of sulfate in
the western and northwestern area down stream to the
landfill was linked to decreasing redox potential with
values below -200 mV.

Those substances which contribute to the COD and
are dominated by DOC components undergo frac-
tionation processes during their transport on the
flowpath. The composition of DOC substances will
be dominated by humic substances with a higher mo-
lecular weight due to preferred degradation of other

substances wich transform more easily.

= The time dependent distribution of AOC sub-
stances revealed little influence from specific retarda-

tion and transformation processes.

=  Temporarily increased concentrations of ammo-
nia caused competitive processes of sorption and ion
exchange. Particulary the ions calcium and potassium
were displaced from their sedimentbound exchange
sites.

=  The heavy metals Ni and Cr were detected in sig-
nificant concentrations near the edge of the landfill

body but decreased to the background level within
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the first 200 m down gradient. After the installation
of the cut off trench the concentration level of Ni, Cu
and Zn remained constant although the TDS showed
strong declining. This observation is supposed to be
the result of desorption from heavy metal pools accu-

mulated during previous decades of emission.

The result of this study gives a starting point for the
analysis and interpretation of groundwater monitoring
data from comparable landfill leachate plumes and
enlarge the instrument for a prognosis. The limitation
of the capacity of reducing leachate-substances by
sorption and degradation during transient long-term
propagation of the leachate plume has to be regarded

as a basic component of forecasting plume behaviour.

The study presented could be carried out within the
research project “Model based analysis and predic-
tion of natural attenuation in landfill leachate plumes
— Monte Scherbelino”, assigned to the funding prio
rity “Natural Attenuation: Retention and Degradation
Processes to reduce Contamination in Groundwater
and Soil” (KORA) supported from the german Federal
Ministry of Education and Research (BMBF).

Abstract
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Kurzfassung

Die Ausbreitung deponiebiirtiger Stoffe im Grundwas-
ser wurde anhand des langfristigen Monitorings zur
Grundwasserqualitdt an der Hausmiilldeponie Monte
Scherbelino bei Frankfurt am Main untersucht.

Jede Entscheidung im Hinblick auf natiirliche Riick-
halte- und Abbauprozesse als Teil einer Sanierungs-
strategie fiir einen deponiebiirtigen Grundwasserscha-
den setzt belastbare Prognosen zum Ausbreitungsver-
halten des Schadensbereiches voraus. Die Auswir-
kung von Retardation und Transformation muss dabei
stoffspezifisch in die Abschitzung der Gefahrdung
angrenzender Schutzgiiter einbezogen werden.
Bisherige Studien zu Hausmiilldeponien priiften
das Emissionsverhalten des abgelagerten Materials,
gaben rdumlich hoch aufgeldste Zustandsbeschrei-
bungen deponiebiirtiger Grundwasserschdden und
konzentrierten sich auf die Nachbildung hydroche-
mischer Abbauprozesse. Fiir die Untersuchung der
langfristigen Entwicklung der Grundwasserschiden
liegen dagegen bisher kaum adéquate Beobachtungs-
reihen vor.

Die Deponie Monte Scherbelino wurde seit etwa 1925
bis 1968 mit etwa 18,3 Mio m?® Haus-, Gewerbemiill,
Triimmerschutt und untergeordnet Industriemiill be-
schickt. Im Jahre 1995 wurde der Deponiekorper mit
einer Dichtwand hydraulisch isoliert. Die drei maxi-
mal 42 m hohen Halden wurden {iber einem flachen
Grundwasserleiter aus pleistozinen fluviatilen Sedi-
menten errichtet. Die Ablagerungen reichen groften-
teils nicht bis in das Grundwasser hinein. Unter den
im Bereich der Deponie maximal etwa 12 m méchti-
gen Kiesen und Sanden lagert als durchgehende Basis
und Grundwassernichtleiter oligozdner Mergel.

Der Hegwaldgraben, ein Drainagegraben im abstro-
mig der Deponie angrenzenden Frankfurter Stadt-
wald, kontrolliert maBigeblich das Stromungsregime
des mit Deponiesickerwasser befrachteten Grundwas-
sers. Der Haldenweiher, eine Grundwasserbldanke am
abstromigen Rand der nordlichen Halde, entwickelte

sich im Lauf der Jahrzehnte zu einer Schadstoffsenke.

Die Abstandgeschwindigkeiten des Grundwassers
liegen zwischen 1 m d!' im nordwestlichen, von Kies-
lagen dominierten Abstrom und 0,01 m d' im Bereich
der Ostlich der Deponie verlaufenden Grundwasser-
scheide.

Der Datensatz des Grundwassermonitorings vom
Monte Scherbelino enthdlt hydrochemische Analy-
sen von 1968 bis zum Dichtwandbau im Jahr 1995
und teilweise dariiber hinaus. Das Parameterspek-
trum des Monitorings mit in der Regel halbjdhrlichen
Probenahmeintervallen umfasst die Hauptanionen
und -kationen, physiko-chemische Parameter, einige
Schwermetalle und neben AOX vereinzelt gemessene
xenobiotische organische Verbindungen.
Sensitivititsstudien im Rahmen der numerischen
Grundwassermodellierung zeigten, dass die Instatio-
naritit der Grundwasserneubildung sowie die Hete-
rogenitdt der Verteilung der hydraulischen Durchlés-
sigkeit selbst bei einem Standort mit vergleichsweise
einfachen hydrogeologischen Rahmenbedingungen
bei einer Analyse von Konzentrationsganglinien un-
bedingt zu beriicksichtigen sind.

Entgegen fritheren Studien am Monte Scherbelino, die
eine stagnierende, teilweise riickldufige Schadensent-
wicklung postulierten, kommt die vorliegende Arbeit
zu dem Ergebnis, dass bis zu Dichtwandbau im Jahr
1995 insbesondere abstromig der jlingeren West- und
Nordhalde der Schadensbereich weiterhin expandier-
te. Das natiirliche Potential des Grundwasserleiters
und der eingetragenen Stoffmatrix zur Begrenzung
und Minderung des Schadensbereiches war deponie-
nah iiberschritten. Dieser aktuelle Zustand des Grund-
wasserschadens konnte anhand kombinierter Ansatze
zur Auswertung der Monitoringdaten charakterisiert
werden. Als zentrale Ergebnisse der einzelnen Un-
tersuchungseinheiten, die zu diesem Befund fiihrten,

werden nachfolgende Punkte angesehen.

= Die saisonale und mehrjéhrige Variation der Neu-

bildung hat erheblichen Einfluss auf die Zusammen-
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setzung der Probe aus voll verfilterten Messstellen im
Einflussbereich der Deponie. Die in diesen Proben
gemessenen Stoffkonzentrationen weisen insbeson-
dere nach den Feuchtperioden der Jahre 1981-1983
und 1987-1988 eine scheinbare Stagnation der Aus-
breitung des Grundwasserschadens auf, der lediglich
auf einer stirkeren Verdiinnung beruht. Der Gesamt-
l6sungsinhalt der Friihjahrsbeprobung liegt generell
unter dem der Herbstbeprobung, wobei unter dem
Einfluss der Neubildung mit der Entfernung vom De-
ponierand das Verhéltnis der Gesamtldsungsinhalte
von Frithjahr und Herbst divergiert.

= Tiefenorientierte Grundwasser-Probenahmen mit
den Verfahren der modifizierten Rammsonde und der
simultanen Pumpraten verdeutlichten, dass deponie-
nah die maBgeblichen Stoffstrome in den kiesigen
Lagen im unteren Bereich des Grundwasserleiters
abflieen. Die stoffspezifischen vertikalen Konzentra-
tionsgradienten markieren bis etwa 100 m vom Depo-
nierand ein reduzierendes, anaerobes Milieu im verti-
kalen Bereich der stirksten Gesamtbelastung. Stoff-
transformationen und Ionenaustauschprozesse laufen
iiberwiegend in diesem Reaktionsraum, dem unteren
Teil des Grundwasserleiters, ab. Dieser hydraulische
Effekt fordert die Ausbreitung des Schadensbereiches.
Mit der Gegeniiberstellung tiefenorientiert gewonne-
ner Proben mit Mischproben des Monitorings aus voll
verfilterten Messstellen konnte gezeigt werden, dass
die Mischproben nicht die wahren Speziesverteilun-
gen der am stérksten belasteten Tiefenlage widerge-
ben.

= Neben der Transportmodellierung mit dem nume-
rischen Finite-Elemente-Grundwasserstromungs- und
-transportmodell erfolgte die Auswertung der lang-
jéhrigen Zeitreihen chemischer Analysen aus dem
Grundwasser-Monitoring mit einer Methode, die ge-
messene Konzentrationen von konservativ und reak-
tiv transportierten Substanzen ins Verhéltnis setzt. Bei
dem am Standort vorliegenden instationéren Ausbrei-
tungszustand ist die Beurteilung der Anteile von Ad-
vektion und Dispersion gegeniiber denen von Retar-
dation und Abbau bei der Konzentrationsabminderung
einzelner Stoffe eine zentrales Problem. Mit dem im
Rahmen dieser Arbeit entwickelten Instrument BTSA

(breaktrough stage analysis) wurden an Messstellen,

die hintereinander auf einem Strompfad liegen, Kon-
zentrationsganglinien von dem weitgehend inerten
Ion Chlorid und jeweils einem nicht konservativem
Stoff auf den anteiligen Einfluss von Advektion und
Dispersion sowie der zusitzlichen Transportparame-
ter Retardation und Stofftransformation untersucht.
Anhand von Referenzgraphen konnte der Status der
Ausbreitung eines retardierten oder abbaubaren Stof-
fes abgeschitzt werden. Damit stand zuséitzlich zur
numerischen Transportmodellierung ein Werkzeug
zur Analyse und Prognose der Ausbreitung des de-
poniebiirtigen Grundwasserschadens zur Verfiigung.
Auf unterschiedlichen abstromigen Strompfaden
konnte fiir deponienahe Bereiche bestimmt werden,
dass die Abbauleistung fiir organische Substanzen,
reprasentiert durch die Verdnderung des chemischen
Sauerstoffbedarfs, keinen signifikanten Beitrag zur
Konzentrationsminderung bildet.

=  Gestlitzt wurde diese Beobachtung durch hydro-
chemische Batch-Modellierungen mit dem Programm
PHREEQC. Dabei wurden potentielle redoxsensitive
Reaktionen auf deponienahen Abschnitten einzelner
Strompfade nachgebildet und auf ihre Plausibilitdt
gepriift. Die Sulfat- und Eisenverlagerung im west-
lichen Abstrom korrelierte mit der VergroBBerung der
Transportweite von Verbindungen, die zum chemi-
schen Sauerstoffbedarf beitragen.

= Die erhdhte Emission von Protonen wéhrend der
sauren Deponiephase kann gegen Ende der 70er Jahre
in bis zu 400 m entfernteren Messstellen als markante
pH-Absenkung detektiert werden. Diese temporiren
niedrigen pH-Werte konnen in einem frithen Stadium
FlieBwege deponiebiirtiger Substanzen aufzeigen.

= Mikrobiell katalysierte Stofftransformationen be-
wirken neben einer Reduzierung der organischen
Belastung im Bereich des Grundwasserschadens die
Verdnderung des hydrochemischen Milieus und ver-
anlassen iiber sekundire Redoxreaktionen die Reduk-
tion von Elektronenakzeptoren im vordem unbeein-
flussten Grundwasserleiter. Die Reduktion von Sulfat
leistet deponienah den dominierenden Beitrag zum
Abbau organischer Substanz, im Monitoring nach-
vollzogen als Verdnderung des Summenparameters
COD. Nitrat und Ammonium sowie untergeordnet Ei-

senspezies konnten als bedeutende Redoxpartner der
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ablaufenden Stofftransformationen bestimmt werden.
Im westlichen und nordwestlichen Abstrom korre-
liert die Zehrung des deponiebiirtigen Sulfats Mitte
der 80er Jahre mit einem unter -200 mV absinkenden
Redoxpotential.

Die zum COD beitragenden Einzelsubstanzen, vor-
wiegend durch den DOC représentiert, unterliegen
einer Fraktionierung auf dem abstromigen FlieBweg.
Die Zusammensetzung der DOC-Komponenten wird
mit voranschreitender Transformation leichter abbau-
barer Strukturen von huminstoffahnlichen Verbindun-
gen mit hohem Molekulargewicht bestimmt.

= Die Entwicklung der abstromigen Verteilung von
AOX lasst lediglich einen geringen Einfluss spezifi-
scher Retardation und Transformation erkennen.

= |m nordlichen Abstrom fiihrte eine erhdhte Immis-
sion von Ammonium zu konkurrierenden Sorptions-
prozessen. Dabei wurde insbesondere Calzium und
Kalium von den sedimentgebundenen Austauscher-
platzen verdrangt.

= Die direkt am Deponierand noch signifikante Bela-
stung mit Schwermetallen, insbesondere mit Ni und
Cr, fillt innerhalb den ersten abstromigen 200 m auf
die Hintergrundwerte ab. Nach dem Bau der Dicht-
wand blieben Ni, Cu und Zn auf stabilem Konzen-
trationsniveau, obwohl die Gesamtlosungsinhalte
abnahmen. Als Ursache hierfiir werden Desorptions-

vorgédnge angesehen.

Die in dieser Studie angewandten Untersuchungs-
methoden bieten Ansatzpunkte fiir die Ubertragung
auf andere Standorte. Die Beschrinkung der effektiv
konzentrationsmindernden Auswirkungen von Trans-
formations- und Sorptionsprozessen wéhrend der
langfristigen instationdren Ausbreitung deponiebiirti-
ger Substanzen ist als wesentliche Komponente von

Prognosemodellen zu behandeln.

Diese Arbeit konnte im Rahmen des Verbundprojekts
»Modellgestiitzte Analyse und Bereitstellung eines
numerischen Prognoseinstrumentariums der Selbst-
reinigungsprozesse deponiebiirtiger Schadstoffe im
Grundwasser — Monte Scherbelino®, BMBF-Forder-
kennzeichen 0330503, aus dem Forderschwerpunkt
,Kontrollierter natiirlicher Riickhalt und Abbau

von Schadstoffen bei der Sanierung kontaminierter
Grundwisser und Boden des Bundesministeriums

fiir Bildung und Forschung durchgefiihrt werden.
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Kapitel 1

EINLEITUNG

Emissionen von Hausmiilldeponien sind iiber Jahrzehnte hinaus eine potentielle Gefahrdung

des Schutzgutes Grundwasser. Die in dieser Arbeit analysierten langjahrigen Monitoringdaten

der Hausmiilldeponie Monte Scherbelino bei Frankfurt am Main geben einen Einblick in die

Entwicklung eines deponiebiirtigen Grundwasserschadens. Dieses Kapitel umfasst die Zielset-

zung, das thematische Umfeld und die Arbeitsansétze der dargestellten Untersuchungen.

1.1 Problemstellung und

Zielsetzung

Nach dem Ubergang deponiebiirtiger Substanzen
iiber das Sickerwasser in das Grundwasser bewirken
physikalische und hydrochemische Prozesse wéhrend
des Transports eine Verdnderung der Frachten und
Konzentrationen. Diese Prozesse wirken meist stoff-
spezifisch. Vor dem Hintergrund der Gefahrdungsab-
schitzung eines deponieblirtigen Grundwasserscha-
dens (DbGWS) und der Prognose zur zeitlichen und
rdumlichen Entwicklung der Grundwasserqualitdt in
seinem Einflussbereich sind die maB3geblichen, ohne
zusidtzlichen menschlichen Eingriff ablaufenden
Prozesse zur Schadensminderung von besonderem
Interesse. Jede Prognose dieser Art wird beantwor-
ten miissen, ob das Sanierungspotential natiirlicher
Prozesse einen effizienten Beitrag zur Schadensmin-
derung beinhaltet und ob diese Prozesse somit zu
Komponenten eines tragfahigen Sanierungskonzeptes
werden konnen. Andernfalls ensteht mit der Quanti-
fizierung dieser Prozesse ein wichtiges Argument fiir
die Durchfiihrung einer technischen Sanierung.

Als anerkannte Grundlage fiir diese Prognosen gelten
bisher einerseits Laborversuche zur Quellemission,
welche die Mineralisierung im Deponiekdrper und
den Stoffaustrag iiber das Sickerwasser untersuchen.
Andere Versuche gehen der Frage nach, welche Riick-

halt- und Abbauprozesse im Grundwasserleiter statt-

finden konnen, die zu einer Verdnderung der Schad-
stoffkonzentration fiihren wiirden. Die Ubertragbar-
keit der Ergebnisse der laborativen Untersuchungen
zu Riickhalt- und Abbauprozessen und ihren Umsatz-
raten in den FeldmaBstab ist nur eingeschrankt zulés-
sig, da die betrachteten Prozesse nicht ohne weiteres
skalierbar sind. Das fiihrte wiederum dazu, dass ein
Bedarf an Studien zur Skalierbarkeit solcher Labor-
tests entstanden ist.

Mit alternativen Ansidtzen zur singuldren Prozessbe-
trachtung im Labormalstab, die den Aussagen der
kleinskaligen, prozessorientierten Versuche Angaben
zum Auftreten und zur Effektivitiat der betrachteten
Prozesse im Feldmafstab gegeniiberstellen kann,
sollte der Fundus des langjihrigen Grundwassermoni-
torings an der Hausmiill-Deponie Monte Scherbelino
im Stadtwald von Frankfurt a.M. analysiert werden.
Da bei einem DbGWS durch die komplexe Zusam-
mensetzung der Kontamination Interaktionen und
Konkurrenzreaktionen zwischen einzelnen Kompo-
nenten existieren, sollten die angewandten Methoden
robust genug sein, um auch ohne technisch aufwin-
dige und kostenintensive Installationen von neuen
Messnetzen und experimentellen Versuchsreihen im
Labor aussagekriftige Ergebnisse zum effektiven
Einflul von NA am Standort zu erreichen.

Diese Arbeit wurde im Rahmen des im Forderschwer-
punkt ,,Kontrollierter natiirlicher Riickhalt und Abbau

von Schadstoffen bei der Sanierung kontaminierter
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Grundwisser und Boden (KORA)“ des Bundesmi-
nisteriums fiir Bildung und Forschung (BMBF) ange-
siedelten FuE-Verbund-Vorhabens ,,Modellgestiitzte
Analyse und Bereitstellung eines numerischen Pro-
gnoseinstrumentariums der Selbstreinigungsprozesse
deponiebiirtiger Schadstoffe im Grundwasser - Monte
Scherbelino, BMBF-Foérderkennzeichen 0330503, er-

stellt.

1.2 Stand der Forschung und

wissenschaftliche Grundlagen

Untersuchungen zur Bewertung von DbGWS zielen
aufgrund des groBen Stoffspektrums in Altablage-
rungen meist auf einzelne Gruppen von Substanzen.
Héaufig untersuchte Gruppen sind organische Ver-
bindungen mit spezifischem Gefdhrdungspotential
(X0OCQ), die zusammengefasste Gruppe der Metabo-
liten und Endprodukte des Abbaus organischer Ver-
bindungen sowie anorganische Substanzen hoher
oder kritischer Konzentration. Bei der Beurteilung
der Gefahrdung des Grundwassers durch eine Depo-
nie ist es zielfiihrend, die Systeme Deponiekorper-
Sickerwasser und Grundwasserleiter-DbGWS separat
zu beurteilen.

Das langfristige Emmissionverhalten von Deponien
kann mittlerweile bei Kenntnis der Zusammenset-
zung der Ablagerungen konzeptionell beschrieben
werden (u.a. Spillmann 1986, Kjeldsen et al. 1998a
und 1998b, Lechner et al. 2001, Déberl et al. 2002).
Es lassen sich Phasen der Alterung und typische Zu-
sammensetzungen von Sickerwidssern prognostizie-
ren.

Das Transportverhalten von deponiebiirtigen Schad-
stoffen, Prozessbetrachtungen und die Entwicklung
von Zonen verschiedener charakteristischer Milieu-
bedingungen im Grundwasserleiter war Gegenstand
vieler Studien seit den 70er Jahren des 20. Jh.. For-
schungsprojekte resp. Untersuchungen zu diesem
Thema wurden vor allem in der BRD, Dinemark,
den Niederlanden, Osterreich, den USA, Kanada und
GroBbritannien durchgefiihrt (u.a. Golwer et al. 1976,
Nicholson et al. 1983, Kerndorff et al. 1985, Kretsch-
mer 1989, Christensen et al. 1994, Heron 1994, Spill-
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mann 1995, Sabbas et al. 1998, Cozzarelli et al. 2000).
Auf Ergebnisse dieser Untersuchungen wird noch im
einzelnen im Kapitel Grundlagen eingegangen. Die
seit den neunziger Jahren des letzten Jahrhunderts ef-
fizient einsetzbare und stets verbesserte numerische
Simulation von Transport- und Transformationspro-
zessen ermoglicht die Nachbildung und Quantifizie-
rung der beschriebenen Systeme Deponiekorper und
DbGWS. Aktuelle Ansdtze und Ergebnisse zur reak-
tiven Modellierung des Stofftransports berticksichti-
gen Dichtestromung, metabolischen und cometabo-
lischen Abbau unter Interaktion verschiedener Spe-
zies sowie konkurrierende Sorptionsprozesse, jeweils
mit immanenter Kinetik. Stellvertretend fiir aktuelle
Projekte sollen die Arbeiten von Kjeldsen & Chris-
tensen (2001), van Breukelen (2003) und Schreiber et
al. (2004) genannt werden. Kjeldsen & Christensen
(2001) stellten mit ,,MOCLA* ein relativ einfaches
Modell fiir die Ausbreitung und das Abbauverhalten
organischer Substanzen vor, in dem thermodyna-
mische Gleichgewichtsberechnungen verschiedener
Phasen, Abbau-Halbwertszeiten und Eigenschaften
des Grundwasserleiters berticksichtigt werden.

Um eine Ubereinstimmung der Simulation mit den
gemessenen Parametern zu erreichen, sind von van
Breukelen (2003) Parameter fiir mikrobiellen Abbau
von gelostem organischem Kohlenstoff, Reduzie-
rung von Eisenoxiden, ein kinetischer Ansatz zum
Losungsgleichgewicht von Calziumverbindungen,
Kationenaustausch, pH-Pufferung sowie Entgasung
fliichtiger Spezies kalibriert worden.

Schreiber et al. (2004) fokussieren in ihrem mecha-
nistischen Modell auf die Bilanzierung verschiedener
Elektronenakzeptoren der Netto-Stoffumséitze TEAP
(terminal electron acceptor processes).

Die Mehrheit der erwéhnten Untersuchungen und
Prognosen stiitzten sich allerdings auf Analysedaten
aus Kampagnen von unter 5 Jahren Dauer oder weni-

gen, raumlich hochaufgeldsten Stichtagsmessungen.



1.3 Untersuchungskonzept und

Arbeitsansatze

Das dieser Arbeit zugrunde liegende Untersuchungs-
konzept folgt der Fragestellung, wie sich aus den vor-
liegenden Zeitreihen der chemischen Grundwassera-
nalysen aus einzelnen Messstellen Abschitzungen fiir
den effektiven Einfluss von Advektion, Dispersion,
Verdiinnung, Retardation und Abbau auf die einzel-
nen Konzentrationsentwicklungen im abstromigen
Grundwasserleiter einer Deponie ableiten lassen.

In dieser Arbeit werden Transformationen der abge-
lagerten Stoffe im Deponiekorper sowie Prozesse auf
dem Sickerwasserpfad und direkt unterhalb des De-
poniekorpers nicht gesondert behandelt.

Der Fokus dieser Arbeit liegt auf Prozessen im ab-
stromigen Grundwasserleiter. Gegenstand der Unter-
suchungen ist vor allem der Altdatenbestand des lang-
jéhrigen Monitorings an der Deponie Monte Scherbe-
lino von 1968 bis 2005.

Im Fall einer Altlast mit DbGWS wie beim Monte
Scherbelino besteht die Gefihrdung der Schutzgii-
ter in der Befrachtung des Grundwassers mit den
typischen hohen Salzfrachten, erhdhten Gehalten an
Schwermetallen und einer diffusen, teils spezifisch
herausragenden Belastung mit organischen Schad-
stoffen (AOX, adsorierbare organisch gebundene
Haloge; PAK, polyzyklische aromatische Kohlenwas-
serstoffe). Mogliche NA-Prozesse fiir jede einzelne
Substanz konkurrieren mit Abminderungsprozessen
fiir andere Stoffe der chemischen Grundwasserma-
trix. Hierin liegt die Besonderheit von NA bei einer
Deponie gegeniiber anderen Altlasten — die Komple-
xitdt der Prozesse legt eine andere Herangehensweise
zur Bewertung von NA nahe, als bei einer eher ab-
grenzbaren Bearbeitung eines Schadensfalles, wie
z.B. einer Havarie in einem Tanklager mit der Konse-
quenz eines BTEX-Eintrags.

Grundsétzlich lédsst sich jeglicher Einfluss reaktiver
TransportgroBen bei Sorption oder Abbau aus Feld-
daten nur dann plausibel abschdtzen, wenn die hy-
draulischen Randbedingungen und der konservative
Stofftransport hinreichend erfasst und beriicksichtigt
werden. Die Malligabe eines tragfihigen konzeptio-

nellen Stromungsmodells und die Umsetzung dessen

in ein kalibriertes numerisches Transportmodell sind
deshalb wichtiger Bestandteil der Projektarbeit gewe-
sen. In diesem FuE-Vorhaben wurde das Grundwas-
ser-Stromungsmodell durch den Projektpartner BGS
Umweltplanung GmbH in Darmstadt realisiert.

Mit der durch das Stromungsmodell vorgegebenen
Orientierung konnte die Auswertung der langjdhrigen
Datenreihen der chemischen Analysen strukturiert an-
gegangen werden. Prozessspezifische Leitparameter
wurden aufgestellt. Parallel dazu wurde ein Instrument
zur Quantifizierung des Anteils konservativen Trans-
ports an der Ausbreitung deponiebiirtiger Stoffe ent-
wickelt. Mit diesem Instrument (BTSA, breaktrough
stage analysis) konnten Beobachtungsreihen einzelner
Messstellen gegebenenfalls auch zur Abschitzung des
Status von NA-Prozessen herangezogen werden. Die
Bilanzierung von am Standort relevanten Anteilen der
Redoxkapazititen gab weiteren Aufschluss iiber die
zeitliche und rdumliche Entwicklung von abbauspe-
zifischen Parametern. Thermodynamische Gleichge-
wichtsberechnungen zur Uberpriifung von Interpre-
tationen der Konzentrationsentwicklung wurden mit
PHREEQC (Parkhust & Appelo 2005) angestellt.
Erginzende tiefenorientierte Grundwasserprobennah-
men in den Jahren 2004 und 2005 sollten Aufschlufl
tiber die vertikale Konzentrationsverteilung im Ab-
strom der Deponie geben. Das konzeptionelle Modell
zur Ausbreitung deponiebiirtiger Stoffe am Standort
wurde durch die tiefenorientierte Probennahme ent-
scheidend verbessert. Anhand der Ergebnisse dieser
Grundwasserbeprobung mit zwei unterschiedlichen
Verfahren konnte der Reaktionsraum fiir stattfindende
NA-Prozesse genauer abgegrenzt und die Aussage-
kraft der Mischproben aus voll verfilterten Grund-
wassermessstellen (GWMS) des Monitorings einge-
ordnet werden.

1.3 Untersuchungskonzept und Arbeitsansétze
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Kapitel 2

GRUNDLAGEN & KENNTNISSTAND

Die Ausbreitung von deponiebiirtigen Stoffen im Grundwasserleiter unterliegt physikalischen
und chemischen Prozessen, deren Einfliisse stoffspezifisch aufzuarbeiten sind. Gleichwohl
kontrollieren grundlegende GesetzmiBigkeiten des Stofftransports im Grundwasser und der
aquatischen Chemie die rdumliche Verteilung der deponiebiirtigen Stoffe. Der Einfluss aus-
schlieBlich hydraulischer Prozesse, wie Advektion und Dispersion, wird hier unter dem Begriff
des konservativen Stofftransports zusammengefasst. Die von denen des Grundwassers abwei-
chenden transportspezifischen Eigenschaften von Stoffen, insbesondere durch den Einflul von
Sorption und Stofftransformation, fithren zu tiberlagernd auftretenden Transportmechanismen.
Letztere werden im Sinne eines modularen Konzepts der Transportmechanismen im Abschnitt
zum reaktivem Stofftransport aufgefiihrt. Sorptionsprozesse werden hierbei als nichtkonserva-
tiver Transport und die entsprechenden Prozesse an Festkorper- resp. Partikeloberflichen als
reaktiv betrachtet.

2.1 Konservativer Stofftransport Stofffahne auseinander, verzogert das Auftreten der
im Grundwasser Eingangskonzentration am Ort der Beobachtung und

vermindert im Fall einer unendlichen Quelle nicht,
2.1.1 Advektion . . . . .
dafl die nach endlicher Zeit erreichte Konzentrati-

) . . ) on der Eingangskonzentration entspricht. Die Ursa-
Ein konservativer Stoff mit den gleichen transportspe- L . . .
) ) ) . ) che fir die Aufweitung einer Konzentrationsfront
zifischen Eigenschaften wie das stromende Medium . . . . .

) ) i ) B durch Dispersion liegt in der Inhomogenitit des Ge-
Grundwasser wird advektiv transportiert. Gleichzeitig o .

leichen Ort begi de B Stoff und schwindigkeitsfeldes innerhalb des Porenkanals, un-
am gleichen eginnende Bewegung von Stoff un Lo . .
& ) g. ) ) gung terschiedlichen FlieBpfaden, der Tortuositdt und ma-

Transportmedium fiihrt zu identischen Durchgangs- ) ] o
) ) kroskopisch betrachtet in unterschiedlichen Porenge-
kurven an einem diskreten Ort der Beobachtung. . . ) o )
ometrien verschiedener Sedimenteinheiten. Die ana-

lytische Beschreibung der Dispersion als Anteil des

212  Hydromechanische und Stofftransports geht zuriick auf De Josselin de Jong

hydrodynamische Dispersion (1958) und Scheidegger (1961). Die folgende Glg. 1

fasst den diffusiven und dispersiven Massenfluss fiir

Diffusion durch Brownsche Molekularbewegung ~ den Stofftransport mit dem hydrodynamischen Dis-
gleicht Konzentrationsunterschiede zwischen benach- persionskoeffizient D, zusammen.

barten Bereichen verhéltnismifBig langsam aus. In

sandigen Porengrundwasserleitern ist der Anteil des DL =0L Ve Glg. 1
diffusiven Massenflusses auf die Konzentrationsver-

teilung zu vernachlissigen. D,: longitudinaler Dispersionskoeffizient
Hydromechanische Dispersion zieht die Front der [m’s7]
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o, longitudinale Dispersivitdt [m]
Vv Abstandsgeschwindigkeit des
Mediums [m s7']

Dispersion tritt in allen Raumrichtungen auf, in denen
auch die mikroskaligen Geschwindigkeitsvektoren
des Mediums Grundwasser existieren, insofern hat die
Dispersion eine longitudinale und eine transversale
Komponente. Entsprechend der hydraulischen Eigen-
schaften des Grundwasserleiters liegt das Verhiltnis
zwischen transversaler Dispersion und longitudinaler
Dispersion in Poren-Grundwasserleitern gewdhnlich
zwischen 1E-01 und 1E-02.

Verschiedene Untersuchungen zur Dispersion im
Labor- und Feldmalfistab wurden beschrieben u.a. in
Barovic et al. (1978), Brusseau & Rao (1989), Ujfalu-
di & Maginecz (1989), Gelhar et al. (1992) und Ver-
eecken et al. (2000). Christensen et al. (1994) fassen
verschiedene Felduntersuchungen zusammen und
stellen fest, dass die Schwankungen der Dispersivitit
vor allem mit unterschiedlich starken Inhomogeni-
tiaten der hydraulischen Leitfahigkeiten korrelieren.
Wenn bei der Probennahme, auf deren Analysen die
Bestimmung der Konzentrationsdurchgénge zur Er-
mittlung der Dispersion beruht, gro3e Filterstrecken
ab einem Meter bepumpt werden, werden grofere
Werte fiir die Dispersion (Makrodispersivitit) berech-
net, als sie real auf dem Transportweg vorherrschen
(Appelo & Postma 1996).

2.1.3 Dichtegradienten

Durch unterschiedliche Dichten sich iiberlagernder
Grundwasserschichten entsteht eine gravitative Po-
tentialdifferenz, die zusdtzlich zum Potential der ge-
oddtischen Hohe und des ausschlieBlich daraus be-
rechneten hydrostatischen Drucks Einfluss auf die
Bewegung des Grundwassers ausiibt. Die freie, auf
Dichtekontrasten beruhende Konvektion wird somit
dem Transportterm der Bewegung durch geodétische
Gradienten hinzufiigt.

Obwohl die Dichte einer wissrigen Losung eine
Funktion der Temperatur ist, kann diese Abhéngigkeit
in dem betrachteten System des DbGWS am Monte

Scherbelino vernachléssigt werden. Es soll hier ledig-
lich auf Dichtestromung bei mischbaren wissrigen
Losungen eingegangen werden. Nicht aquatische
Phasen (NAPL, non aqueous phase liquid) sind in der
gesamten Zusammensetzung von Deponiesickerwas-
ser unbedeutend.

Schincariol & Schwartz (1990) stellten in Labor-
untersuchungen bereits bei Dichtegradienten von
0,0008 g cm™, erzeugt durch 1000 mg 1",  NaCl,
gravitativ begriindete Instabilitdten unter naturnahen
Grundwasser-FlieBbedingungen fest. Bei einer Kon-
zentration von 10.000 mg I, | NaCl als Dichtekon-
trast wurde die Dichtestromung noch dominanter und
es erfolgte eine instabile Ausbreitung der dichteren
Wasserphase in Form von Absenkungserscheinungen
und ,,Fingering*“-Effekten.

Oostrom et al. (1992) untersuchten mit Experimenten
in Fliecontainern, ob nondimensionale Kennziffern
den Zusammenhang zwischen FlieBgeschwindigkeit,
Porenraum und Dichtegradienten sinnvoll beschrei-
ben und Mischungseffekte in natiirlichen Szenarien
voraussagen konnen. Fiir spezifische Sedimentei-
genschaften ist demnach die Ausbildung instabi-
ler Dichtestromung abhingig von der horizontalen
FlieBgeschwindigkeit, dem Volumenstrom der dich-
teren Losung und dem Dichtegradienten zwischen
den Medien. Bereits bei einem Volumenstrom von
0,15 m d! und Dichtekontrast von 0,2 % bildeten
sich Instabilititen am unteren Rand der dichteren
d.:0,5 mm,

Phase (Containersediment: K :36 md”, d,:

n: 0,35).

Koch & Starke (2001) kombinierten Experimente in
einem FlieBcontainer mit der numerischen Simulati-
on dieser Experimente mit dem ,,SUTRA*“-Code. Sie
stellten, dhnlich wie auch bereits erwihnte Studien,
ein stirkeres Absinken der dichteren Phase bei Ver-
ringerung des eintretenden Gesamt-Volumenstromes
fest. Gleichzeitig wurde bei stationdren Bedingungen
und abnehmender Eintrittsgeschwindigkeit eine zu-
nehmende laterale Dispersivitit beobachtet.

Eine in Christensen et al. (1994) veroffentlichte Kor-
relation zwischen Dichte des Sickerwassers und elek-
trischer Leitfahigkeit (Glg. 2) geht davon aus, daf3
insbesondere die zur elektrischen Leitfdhigleit beitra-

genden Salze den Dichtekontrast bewirken.

2.1 Konservativer Stofftransport im Grundwasser
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p.lg em>1=6.87TE-06 Lf[mSm™]+0.9982[g cm™]

Glg. 2
p,: Dichte Sickerwasser
Lf: spezifische elektrische Leitfihigkeit

Sickerwasser

Dieser empirische formelle Zusammenhang setzt
sich aus 13 untersuchten Sickerwidssern zusammen;
der Korrelationskoeffizient liegt bei 1>=0,98. Sicker-
wisser mit einem Gesamtldsungsinhalt (TDS) von
20000 mg 1! weisen mehr als 1% Dichtekontrast ge-
geniiber natiirlichem Grundwasser auf (TDS als NaCl
bei 1.014 g cm™ und 10°C). In der gleichen Verof-
fentlichung werden Beobachtungen von Dichtestro-
mungen an Deponien in Borden/Kanada sowie Baby-
lon/USA und Islip/USA erwéhnt.

2.2 Reaktive Einflussgrofien
des Stofftransports bei einem
DbGWS

2.2.1 Retardation, Sorption

Adsorption beschreibt die Anlagerung der Sorbate
- Atome, Molekiile oder Ionen - an Partikeloberfla-
chen der Sorbenten - Gestein resp. Sediment, Mole-
kiile, Kolloide oder Bakterien. Absorption ist darii-
ber hinaus die Einlagerung der Substanzen in tief-
ere Schichten der Feststoffe und Partikel. Stumm &
Morgan (1996) differenzieren Adsorptionsprozesse
im Wasser in Oberflichen-Komplexierung (Oberfld-
chen-Hydrolyse, koordinative Bindung mit Metallen
und Liganden), elektrische Interaktionen, Abson-
derung hydrophober Substanzen, Tensidadsorption
sowie Adsorption von Polymeren und Polyelektro-
lyten (Huminstoffe, Proteine).

Die Stirke der Sorption wird generell kontrolliert
durch die Sedimenteigenschaften (KorngroBenver-
teilung, Mineralbestand, Anteil organischer Bestand-
teile - insbesondere fiir lipophile organische Kompo-
nenten) und die spezifische Affinitét des Sorbates zu
diesem Sorbenten. Da Tonminerale eine allgemein

negative Oberflichenladung aufweisen, ist die Affi-
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nitdt von Kationen zur Sorption hier besonders stark
ausgepragt. Organische Substanzen, Hydroxide und
Oxide konnen variable Oberflichenladungen besit-
zen. Insbesondere die Sorptions- resp. Austauschka-
pazititen fiir Kationen sind stark abhidngig von der
Protonenkonzentration.

Die Beschreibung des Adsorptionsverhaltens hydro-
phober, lipophiler organischer Substanzen am Sedi-
ment kann indirekt tiber den Octanol-Wasser- Ver-
teilungskoeffizient des Stoffes und den Anteil orga-
nischer Substanz im Sediment erfolgen.

Ein linearer Zusammenhang zwischen adsorbierter
Konzentration C und Konzentration Caq eines Stoffes
im Wasser kann quantitativ iiber den Verteilungskoef-
fizienten zwischen sorbierter und geloster Phase K, in
der Henry-Gleichung (lineare Adsorptionsgleichung,
Glg. 3) beschrieben werden (Stumm & Morgan 1996):

C. g
C : Glg. 3

aq

Sorptionsisothermen, wie sie von Freundlich oder
Langmuir aufgestellt wurden, verdeutlichen bereits
die Nonlinearitdt der Konzentrationsverteilung bei
unterschiedlichen Stoffkonzentrationen (Abb. 1).

Der Ansatz von Langmuir (Glg. 4) mit limitierter
Sorptionskapazitit berechnet C, wie folgt (Fetter
2001):

(a) (b) (c)

Gl (e) (f)

4

C.,
“ Abb. 1: Verteilungs-Isothermen verschiedener Bin-
dungsarten, (a) lineare Sorption, (b) und (c) nonlineare
Sorption mit limitierter Kapazitit des Sorbenten, (b)
und (d) mogliche Uberlagerung von Bindungen ver-
schiedener Sorbenten bei unterschiedlichen Konzentra-
tionsbereichen, (e) und (f) Anlagerung des Sorbates mo-
difiziert Oberflichenladung und verstiarkt Anlagerung;
(nach Schwarzenbach et al. 2003)



K, C C
_ smax ~aq

C =
s 1+K. C Glg. 4
L ~aq
K, Langmuir-Sorptionskoeffizient,
Verteilungskoeffizient zwischen Phasen
Feststoff und Wasser
C: sorbierte Konzentration, Sorbent

o Konzentration im wdssriger Phase

maximal sorbierbare Konzentration am
Sorbat

s max”

Bei der Beschreibung von Sorption an einem Fest-
stoff kann die Abwesenheit eines physikalischen
oder chemischen Gleichgewichtes beriicksichtigt
werden. Das Modell des physikalischen Ungleich-
gewichts beschreibt einen mobilen (im effektiv stro-
menden Grundwasser) und einen immobilen Anteil
(Intrapartikel- und Haftwasser) des Fluids und die
Austauschrate zwischen diesen Phasen (two-region-
model). Das chemische Ungleichgewicht wird hervor-
gerufen durch gehemmte Sorption an einem Teil der
Sorptionspldtze resp. mehrstufige Bindungsformen
in verschiedenen Schichten der Feststoftkorperober-
flache als Kombination aus einem Gleichgewichts-
Sorptionsprozess und einem kinetisch kontrollierten
Sorptionsprozess (two-site-model, multi-site-model).
Dieser chemische Ungleichgewichtsansatz bertick-
sichtigt auch die Hysterese, die sich bei Desorption
von gebundenen Substanzen in die Losung ergibt. Van
Genuchten & Wagenet (1989) entwickelten fiir beide
Ungleichgewichtsfille entsprechende Modellansétze
(two-region/two-site nonequilibrium model).

Weitere Ansétze zur konzeptionellen und analytischen
Beschreibung der Sorptionsprozesse beriicksichtigen
Verschiebungen des Gleichgewichts bei der Desorpti-
on (Hysterese; irreversible Entwicklungen von Poly-
merisation und Solid Solution), chemisches Ungleich-
gewicht aufgrund der Kinetik von Sorptionsprozes-
sen, die begrenzte Kapazitit von Anlagerungsplitzen
sowie den Aufbau des Sorptions-Interfaces an den
Oberflichen (Gouy-Chapmann diffuse double-layer
model (Appelo & Postma 1996), Sternschicht-Modell
(Scheffer et al. 2002).

Die Belegung der Sorptionsplitze kontrolliert die
elektrostatischen Eigenschaften der Oberflichen von

Sedimenten, suspendierten Partikeln und Kolloiden.

Die unterschiedlichen ionenspezifischen Affinititen
bei heterovalentem lonenaustausch konkurrierender
Ionen wurden von Vanselow (1932), Gaines &
Thomas (1953) oder Gapon (1933) mit diversen An-
sdtzen beschrieben. Die Gaines-Thomas-Gleichung
(Glg. 5) fiir heterovalenten lonenaustausch entwickelt
dazu die Selektivitits-Konstante K, , wie folgt (Bolt
1967):

KA/B=(aA/NA)b (Np/ag) Glg. 5
N, Ny Aquivalent-Anteile der Komponenten A und

B in fester Phase

a, bB: molare Aktivitdten der Komponenten A und
B in geloster Phase
0 ()°: stochiometrische Anzahl der reagierenden

ITonen oder Molekiile

Die Selektivitiatskonstante ist von lonenstirke und
pH-Wert abhingig; experimentell bestimmte Zahlen-
werte sind nicht ohne weiteres auf andere Szenarien
(Konzentration, Sediment, Kationenaustauschkapa-
zitdt (CEC, cation exchange capacity), lonenstérke,
chemische Grundwasser-Matrix) iibertragbar.

Der pH-Wert spielt eine zweifache Rolle bei der
Verteilung der organischen Schadstoffe, die saure

Gruppen (Carbonsduren, Phenole) oder basische
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“ Abb. 2: Abhingigkeit der Art und Quantitét der Bin-
dungsplitze auf der monovalenten Oberfliche eines
festen Metalloxids. Ober- und unterhalb des Bereiches
der neutralen Ladung (zpc) entstehen durch (De-)Pro-
tonisierung negative resp. positive Oberfichenladungen
des Sorbenten. Eine erhohte Ionenstirke verstirkt die
Protonisierung. (Schwarzenbach et al. 2003)
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< Abb. 3: pH-Abhiingigkeit der Ober-
flichen-Komplexierung von  Metall-
Ionen durch Liganden geldster und fester
Komponenten, TOT Fe=1E-03 M, 2E-04
mol reaktive Austauscherplitze je Liter,
Metall-Konzentrationen 5E-07 M (nach
Daten von Dzombak & Morel (1990) aus
Stumm & Morgan (1996))
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< Abb. 4: pH-Abhiingigkeit der Oberfla-
chen-Komplexierung schwach konzent-
rierter (5E-07 M) Anionen (Liganden)
durch Eisenhydroxid TOT Fe = 1E-03 M
(nach Daten von Dzombak & Morel
(1990) aus Stumm & Morgan (1996))
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Gruppen enthalten (-NH,). Zum einen kontrolliert die
Konzentration von Wasserstoffprotonen den Anteil
dissoziiert vorliegender Substanz. Dariiber hinaus ist
die Oberflichenladung des Sorbenten ebenfalls eine
Funktion des pH-Wertes.

Fir das unterschiedliche Bindungsverhalten von
An- und Kationen spielt diese pH-Abhéngigkeit der
Oberflichenladung des Sorbenten eine entscheidende
Rolle. Wahrend bei pH-Werten unterhalb der neu-
tralen Oberflachenladung des Sorbenten (point of zero
net proton charge, zpc) die Anionenbindung favori-
siert wird, besteht bei pH-Werten oberhalb des zpc
die Affinitit zur Anlagerung von Kationen (Abb. 2).
Dissoziierte organische Substanzen verhalten sich in
Bezug auf die Sorption dhnlich den anorganischen
Ionen resp. Sdureresten (Lewandowski et al. 1997).
Die Bindung organischer Substanzen, welche im
Wasser unter natiirlichen Bedingungen nicht oder nur
sehr gering in dissoziierter Form vorliegen, ist dage-
gen relativ unabhingig vom pH-Wert.

Die Starke der Sorption von Metall-Ionen als Funk-
tion des pH-Wertes zeigt Abb. 3, die einiger Anionen
Abb. 4. Deutlich zu erkennen ist die Anderung von 0
bis 100 % sorbierbarer Metall-lonen innerhalb eines
relativ kleinen pH-Intervalles von etwa 2 Einheiten.

Die Komplexierung von Kationen an funktionelle
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12 13

Gruppen des gelosten organischen Kohlenstoffes
(DOC, dissolved organic carbon), dissoziierte Karb-
oxylgruppen der Huminstoffe (-COOH- + H"), phe-
nolische (OH), enolische und alkoholische Gruppen
(Scheffer et al. 2002) mit unterschiedlicher Saurestér-
ke ist eine Form der Anlagerung, bei der das Sorbat
nicht vollstindig immobilisiert wird. Es unterliegt
nunmehr den Transporteigenschaften der organischen
Substanzen. Kolloidaler Transport spielt insbesondere
fiir die Gruppe der PAK eine signifikante Rolle (Tot-
sche & Kogel-Knabner 2004).

Die eher unspezifische Bindung von im Grundwasser-
leiter vorliegenden Anionen an Feststoff- bzw. Parti-
keloberflachen, z.B. protonierte Aluminium- oder Ei-
senhydroxide, ist gegeniiber Sorptionskapazititen fiir
positiv geladene geloste Komponenten von geringerer
Bedeutung. Die Belegung negativer Feststoffoberfla-
chen mit Kationen und die Ausbildung und Verdich-
tung einer charakteristischen Stern-Doppel-Grenz-
schicht kann allerdings die Anlagerung negativ gela-
dener Komponenten ermdglichen (Huppert 1999).
Organische Stoffe konnen aufgrund ihres anionischen
Charakters an Feststoffoberflichen von Oxiden ge-
bunden werden. Sorption spielt dennoch als signifi-
kante effektiv konzentrationsmindernde Prozessgrofie
fiir geloste organische Substanz DOC bei DbGWS



Tab. 1: Uberblick relevanter Sorptionsprozesse

Sorbat Sorbent Prozess, Anmerkung Quelle
Permanente Ladung negativ, fast nur bei Schichtsili-
katen; Ersatz hoherwertiger Kationen durch niedriger-
wertige im Kristallgitter, variable Ladung
sowohl negativ als auch positiv, abhéngig von pH-Wert
und Ionenstérke, Dissoziation funktioneller Gruppen
pH steigt> Protonabgabe> negative Ladung> Kationen-
Anorganische | sorption
Ionen ) . . Scheffer et al. (2002)
Ionentauscher | pH fillt> Protonaufnahme> positive Ladung> Anionen-
sorption: lonenstérke steigt > Anionen/Kationensorpti-
on steigt
Unspezifische Sorption: lon hydratisiert und rein elek-
trostatisch gebunden
Spezifische Sorption: Ligandenaustausch, kovalenter
Charakter, relativ hohe Stabilitat
Eintauschstdrke der Ionen
Kati Kationentau- | - nimmt mit steigender Wertigkeit zu (Na<Mg<AI<Th) | Scheffer et al. (2002)
ationen
scher - nimmt bei gleicher Wertigkeit mit steigendem Radius
zu (Li<Na<K<Rb<Cs)
. Kationentau- | Selektivitédtskoeffizienten
Kationen . L o Scheffer et al. (2002)
scher sind konstant und aktivitatsabhingig
Die Anzahl funktioneller Gruppen (COOH) hangt
. ) von dem Kation ab, mit dem sie gemessen wird (z.B.
Kationen Huminstoffe o ) i Schefter et al. (2002)
Mg<Ba). Bei moglichen Komplexbildern, z.B. Cu, ist
sie grofer.
Eisen- oder Die Stirke der Sorption nimmt von
. Aluminium- | PO,>F>SO,>HCO,>Cl ab. Diese Abfolge kann durch
Anionen . ' . . Appelo & Postma (1996)
oxide; Carbo- | Anwesenheit von Komplexbildnern und Kationen be-
nate einflusst werden.
) Eisenoxide, ) )
Anionen Sulfat sorbiert fester als Nitrat. Scheffer et al. (2002)
Allophane
Ionenspezifisch existieren Fenster im pH-Wert, in
Metalle Eisenoxide denen die Sorption bei einer pH-Wert-Steigerung um Stumm & Morgan (1996)
1-2 Einheiten von 0 auf beinahe 100% zunimmt.
Metall Polare Sor- Verminderung der Adsorptionsfahigkeit von Metallen | Benjamin & Leckie
etalle
benten bei hohen Sulfatgehalten. (1982)
Schwermetalle | Carbonate Eher Einbau in Kristallgitter als Adsoprtion. Bourg (1988)
Anlagerung von Na bevorzugt in diffuser Schicht (voll-
Polare Sor- hydratisiert). Ca und Al (generell hoherwertige Kati-
Na, Ca, Al . . . . Scheffer et al. (2002)
- benten onen) finden sich eher in Sternschicht auf (vermutlich
§ teildehydratisiert).
g Eisen-/ Man- . C 3 :
= Zn, Cd, Pb, de/-h Trotz deutlich niedrigen pH-Werten (bis pH=3,5) wird | Achten & Altenbockum
- anoxide/-ny-
2 As . . Y die Moglichkeit von Adsorptionsvorgéngen vermutet. | (2003)
2 | - droxide
=R . C
Z .é Cu, Pb, Zn, |Polare Sor- Eine Ermedrllgung (.1.es pH—Wert?s von pH 7 auf pH 4
& |3 verursacht eine Erhohung der Loslichkeit um mehrere | Sabbas et al. (1998)
ﬁ E Cd benten Zehnerpotenzen.
Safg Nsa]
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Fortsetzung Tab. 1: Uberblick relevanter Sorptionsprozesse

Sorbat Sorbent Prozess, Anmerkung Quelle
- Cd: elektrische Interaktion auch unter basischen Be-
é) dingungen
g . . Pb: In schwach alkalischem Milieu kann Adsorption,
= Cd, Pb, |Calciumsilikahydrat ) ) Kerstensen et al.
= ) besonders an Goethit, zu Konzentrationen unter PbO-
£ <|4n /Goethit/Ton . i (1995)
2|8 Sattigung flihren.
o
£ Ti Zn: In alkalischem Milieu fiihrt die Zn-Adsorption bis
3 | & unterhalb der CdO-Sattigungsgrenze.
natiirliches orga- Bei natiirlichen pH-Werten dient NOM meist als Kat-
Polare Sub- ) - ] ] ] ) . Schwarzenbach et al.
nisches Material ionentauscher. Die negative Ladung wird vorwiegend
stanzen . (2003)
(NOM) durch Carbonsduregruppen verursacht.
. Unter Anwesenheit von 2,2 Bipyridyl und Ethylendia-
Metall- amorphes Silicium- . . T .
L min wurde ein schwermetalldahnliches Adsorptionsver- | Bourg (1988)
komplexe dioxid
halten von Cu-Komplexen beobachtet.
) ) ) o Christensen & Chri-
Cd,Ni, Zn |DOC Komplexbildung ist pH-abhéngig
stensen (2000)
0
g
3 [Cu DOC Komplexbildung vermutet. Johnson et al. (1996a)
é Cd: Komplexbildung bei hohen Cl-Konzentrationen
9 . . . L . Van der Sloot et al.
g Cd, Cu, Ni | Komplexbildner Cu, Ni: Sensibilitdt in Bezug auf Organische Komple- (1997)
Mo xierung
untergeordneter Sorptionsprozess,
unpolare/ . Lo .
. 1) linearer sowie nicht linearer Zusammenhang, Ursa-
schwach anorganische In- o ] ) Schwarzenbach et al.
che noch ungeklart, jedoch nicht elektrostatisch
polare Sub- | haltsstoffe . (2003)
. 2) Elektronen-Donoren/-Akzeptoren-Interaktion; kann
stanzen
Wassermolekiihle verdrangen
lare/ DOM-Gehalte vergroBern die scheinbare Loslichkeit
unpolare
f: b dissolved organic der organischen Substanzen . Die Henrykonstante Schwarzenbach et al.
schwac
matter (DOM) wird vermindert und der mikrobiologische Abbau (2003)
polare Stoffe .
kann vermindert werden.
Einfluss von pH-Wert und Ionenstérke auf die Sorp-
unpolare/ solid phase organic | tionseigenschaften der organischen Phase ist ver-
L . . Schwarzenbach et al.
schwach matter (partikular, nachldssigbar. Sehr hohe Salzkonzentrationen haben (2003)
g | polare Stoffe | POM) jedoch Einfluss auf den Aktivitatskoeffizienten der
“& geldsten organischen Substanz.
]
A Zunahme des Sorptionskoeffizienten etwa um Faktor
& | unpolare/ o .
=) 2 bei einer Temperaturabnahme um 10°C. Es wird Schwarzenbach et al.
S, | schwach POM e
] angenommen, daf} die Nichtlinearitit mit Temperatu- | (2003)
S | polare Stoffe .
E rabnahme zunimmt.

eine untergeordnete Rolle (Christensen et al. 1994).
Potentiell sorbierbare deponiebiirtige Komponenten
sind in Tab. 1 dargestellt. Eine vertiefende Beschrei-

(Appelo & Postma, 1996).

bung findet sich in den jeweils angegebenen Quellen.

Die Abhéngigkeit der Kationenaustausch-Kapazitt

(CEC, cation exchange capacity) eines Sedimentes
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CEC[meq 100g™'1=0.7 (% Ton)+3.5(%C,

vom Anteil organischer Substanz und vom Tonanteil

beschreibt der empirische Zusammenhang in Glg. 6

Glg. 6

rg)
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Retardation als Transportparameter

Retardation als Phinomen, welches auf Sorptionsvor-
gingen basiert, verzogert bei limitierter Sorptions-
kapazitdt des Sorbats den Anstieg der am Beobach-
tungspunkt gemessenen Durchgangskurve, verhindert
jedoch im Idealfall nicht ein finales Erreichen der
Eingangskonzentration. Im Bezug auf den Massen-
fluss eines Stoffes mit der Grundwasserstromung
bewirkt die Sorption an immobile Feststoffoberfla-
chen (Adsorption, Absorption, lonenaustausch) eine
Verlagerung von mobilen Komponenten aus dem
Transportmedium an oder in Feststoffoberflichen des
Grundwasserleiters. Damit erfolgt eine zumindest
temporédre Immobilisierung.

Die effektive Verzogerung der Ausbreitung einer
Stoftkonzentration / gegeniiber dem Transportmedi-
um kann mit dem Retardationsfaktor R, beschrieben
werden. Gewohnlich wird bei der Auswertung von
Séulen- oder Technikumsversuchen das Verhaltnis
zwischen der mittleren Transportgeschwindigkeit des
stromenden Mediums resp. des idealen Tracers v,
und der retardierten Substanz v, als Kriterium der
Retardation gewertet (Freeze & Cherry 1979, Kiss
1992, Domenico & Schwartz 1998). Fiir die Bestim-
mung der mittleren Transportgeschwindigkeit werden
die Zeitpunkte ¢, bei 50 % - Massendurchgang (me-
diane Abstandsgeschwindigkeit), #  bei maximaler
Konzentration (dominante Abstandsgeschwindigkeit)
und ¢, als durchschnittliche Abstandsgeschwindigkeit
berechnet (Késs 1992).

retardierte Substanz ~ konservativ (Advektion, Dispersion)

A transportierte Substanz
X, = V. x Weg

X, =V,

“ Abb. 5: Unterschiedliche Transportgeschwindig-
keiten durch Einfluss von Retardation in zwei Ent-
fernungen mit jeweils 0,5 C/C; (nach Domenico &
Schwartz 1998)

Die Verringerung der Transportgeschwindigkeit durch
Retardation kann durch folgende Beziehung (Glg. 7
und Abb. 5) ausgedriickt werden:

Vad
v, =5
R, Glg. 7
v Transportgeschwindigkeit des retardierten
Stoffes i
Vo konservative Transportgeschwindigkeit unter
Advektion und Dispersion
R: spezifischer Retardationskoeffizient fiir den

Stoff'i

Bei der Auswertung von Durchgangskurven im Feld-
malfstab, insbesondere bei einem DbGWS der Di-
mension und den hydraulischen Randbedingungen
des Standortes Monte Scherbelino, erreichen die nach
einigen 10er Metern gemessenen Konzentrationen
schon bei konservativem Transport nicht die Marke
0,5 C/C; Glg. 7 kann dann nicht ohne Einschrin-
kungen genutzt werden.

Die Retardation R, kann weiterhin mit Glg. 8 auf die

stoffspezifischen Verteilungskoeffizienten K, bezo-

gen werden.
RfH%"Kdi Glg. 8
P, Trockendichte des Sedimentkorpers
0: volumetrischer Wassergehalt im
Sedimentkorper
K, Verteilungskoeffizient der Substanz 1

zwischen sorbierter und geloster Phase

Das Verhéltnis von Trockendichte zu Wassergehalt
variiert gewohnlich zwischen 4 und 10; fiir sandige
Porengrundwasserleiter kann die Glg. 8 vereinfacht

werden zu

R=1+5K,, Glg. 9

2.2 Reaktive EinflussgroBen des Stofftransports bei einem DbGWS
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2.2.2 Transformation von Stoffen

2.2.2.1 Fillung, Losung, Verfliichtigung in
wissriger Losung

Die bei einem DbGWS im abstromigen Bereich vor-
liegenden Substanzen sind bereits durch Losung und
Transport durch das Sickerwasser mobilisiert worden.
Auf das Auslaugungsverhalten der einzelnen abgela-
gerten Materialien wird hier nicht weiter eingegan-
gen. Es wird stellvertretend fiir eine Vielzahl von Un-
tersuchungen auf die DFG-Forschungsberichte zum
Schwerpunkt Deponien, Spillmann (1986) und Spill-
mann (1995), auf Bilitewski et al. (1990), Christensen
et al. (1992) und Sabbas et al. (1998), sowie auf das
IMMO-Projekt an der Universitét fiir Bodenkultur in
Wien verwiesen.

Die Entgasung geloster leichtfliichtiger Substanzen
und gasformiger Reaktionsprodukte, insbesondere
von CO,, CH,, N, und H,S, wird in dieser Arbeit nicht
als eigenstdndiges Thema behandelt.

Die Konzentrationsverdnderung hydrochemisch re-
aktiver Schadstoffe auf dem weiteren FlieBweg au-
Berhalb des Deponiekdrpers wird vorwiegend durch
Milieuverdinderungen auf Grund von Transformati-
onsprozessen kontrolliert. Einen Uberblick dieser

Prozesse geben die folgenden Abschnitte.

2.2.2.2 Protonenpufferung

Die Aktivitdt von Wasserstoffionen steht in Interak-
tion mit fast allen Reaktionen geldster Komponen-
ten im Grundwasser; sie kontrolliert die Dissoziation
resp. die Salzbildung, Redoxprozesse und Sorptions-
prozesse.

Verschieden Puffersysteme verhindern in natiirlichen
Systemen die Absenkung des pH-Wertes bei Zufuhr
von S#uren. Nacheinander agieren dazu der Carbo-
natpuffer (pH 8,2-6,2) Silicate (pH >5), verschiedene
Austauscher (pH 5-4,2: Tonminerale, Mn-Oxide, Al-
Hydroxid), Aluminium (pH 4,2), Al/Fe (pH <3,8) und
Eisen (pH <3,2) (MattheB3 1994).

Die Gehalte an carbonatischen und anderen Puffer-
substanzen im Bereich eines DbGWS im Fall ge-

wohnlichen Haus- und Gewerbemiills sorgen fiir
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eine weitgehende Stabilisierung des pH-Wertes im
neutralen Bereich. Wenn Sickerwisser verstirkt mit
anorganischen Sduren, wie z.B. aus Riickstdnden der
Metallverarbeitung, belastet sind, und diese auf einen
Grundwasserleiter mit vorbelastetem oder génzlich
ohne pH-Puffer-System treffen, ist eine pH-Absen-
kung zu erwarten. Der pH-Wert des Niederschlags-
wassers liegt in der Bundesrepublik Deutschland
durchschnittlich bei pH < 5 (Scheffer et al. 2002), was
vor allem durch den geldsten Anteil von atmosphé-
rischem CO, (pH 5,65), aber auch durch die Losung
von SO, und NO, (pH <~4,5) aus Emmisionen der
Verbrennung fossiler Brennstoffe erklédrt werden kann
(Matthe3 1994).

Der Kohlendioxidanteil der Bodenluft in der ungesét-
tigten Zone (0,7 kPa) ist, bedingt durch die Aktivitét
von Bodenorganismen und Wurzelatmung, gewohn-
lich sehr viel groBer als der Kohlendioxid-Partialdruck
der Luft an der Erdoberflache (0,035 kPa)(Schefter et
al. 2002). Versickerndes Niederschlagswasser kann in
der ungesittigten Bodenzone dann mehr Hydrogen-
carbonat aufnehmen und das Potential zur Ldsung
von z.B. Erdalkali-Carbonaten nimmt zu.

Im DbGWS kann vor allem der Abbau organischer
Substanz und die Oxidation von Sulfiden durch die
Entstehung von Sduren zu einer Absenkung des pH-
Wertes fiihren.

2.2.2.3 Redox-Reaktionen

Chemische und biochemische Reaktionen, bei denen
anorganische und organische Substanzen von ihrem
urspriinglichen Zustand im Deponiesickerwasser in
andere Formen umgewandelt werden, greifen unter
den hier beschriebenen Transportparametern am si-
gnifikantesten in die Stoffstrombilanz des gesamten
Reaktionsraumes Grundwasserleiter ein. Die Trans-
formation gel6ster deponiebiirtiger Substanzen voll-
zieht sich zum groBen Teil {iber Oxidation und Re-
duktion der einzelnen Reaktionsteilnehmer, insofern
ist die Untersuchung und Bilanzierung der Redox-
Systeme im abstromigen GWL ein zentraler Bestand-
teil der Bewertung von NA-Kapazititen.

Der Abbau des transportierten Stoffes wihrend des



Transportvorganges vermindert die auftretenden
Konzentrationen des Eduktes, wobei die Konzentra-
tion der Produkte durch abweichende Mobilitdt oder
Stabilitdt (Ausgasung, Ausfillung, weitere Reaktion)

nicht in gleichem Mafe steigen muf3.

Redoxpufferung

Der Begrift der Redoxpufferung beschreibt Vorgén-
ge, die zum thermodynamischen Ausgleich aller Re-
doxpotentiale fithren, welche durch die in gelostem,
festem und gasformigen Zustand vorliegenden red-
oxsensitiven Spezies gegeben sind. Ein ausgereiftes
Konzept zur Beschreibung von Redox-Prozessen in
aquatischen Losungen wie Grundwasser dokumen-
tierten Scott & Morgan (1990).

An dieser Stelle soll nur ein Uberblick der Funktions-
weisen von Redoxprozessen im Grundwasser, spezi-
ell unter Einfluss von Deponiesickerwasser, gegeben
werden. Relevant ist fiir diese Arbeit vor allem der se-
quentielle Charakter der Interaktionen zwischen ver-
schiedenen Redoxpaaren und deren Kinetik. Eine um-
fassende Beschreibung geben u.a. Stumm & Morgan
(1996) und Appelo & Postma (1996).

Redoxpotential — Elektronenaktivitit

Die im dreiphasigen System des Grundwasserleiters
(Wasser mit geldsten Substanzen, Gase, Feststoff
mit Sediment und ungeldsten Substanzen) befind-
lichen Substanzen und Verbindungen haben eine un-
terschiedlich stark ausgeprigte Affinitit, Elektronen
aufzunehmen resp. abzugeben.

Die Bilanzierung aller vorliegenden potentiellen
Elektroneniibergénge ldsst sich mit dem Redoxpoten-
tial ausdriicken. Ein System, in welchem ein starker
Druck besteht, Elektronen abzugeben, besitzt einen
reduzierenden Charakter. Das Redoxpotential ist in
diesem Fall niedriger, als bei einem System, welches
von oxidierten Spezies dominiert wird und potentiell
zur Aufnahme von Elektronen bereit ist.
Redoxreaktionen lassen sich formell wie folgt be-
schreiben (Appelo & Postma 1996, Stumm & Morgan
1996).

bB,,, <> dD, +ne Glg. 10

gG, <> cC, +ne Glg. 11
Die Halbgleichungen einer Redoxreaktion (Glg. 10,
11) nebst der Anzahl von n Elektroneniibergdngen
konnen mit Glg. 12 gemeinsam bilanziert werden.

bBred +ccox <> an,v+gGred Glg. 12

Fiir diese Reaktion lésst sich die Gibbsche Energie

wie folgt berechnen:

[Dox ]d [Grcd ]g
Bregl” [Cox I

el

_ 0
AGF—AG .t R TIn Glg. 13

G : freie Bildungsenergie der chemischen

”

Reaktion

G’ :  standardfreie Bildungsenergie

R: universale Gaskonstante
(8.314*107 kJ mol* K*)
T: absolute Temperatur in Kelvin

Die Gibbsche Energie (Glg. 13) steht in Zusammen-
hang mit der elektrochemischen Energie, welche in
einer Redoxzelle umgesetzt wird. Mit n als Anzahl
der transferierten Elektronen, F als Faradaykonstante
(96485 [Coulomb mol']) und E° als Standard-Redox-
potential [V] gilt
AG,"=nFE’ Glg. 14
Wird die Reduktionshalbgleichung Glg. 10 mit der
Oxidation von Wasserstoff unter Standardbedin-
gungen kombiniert,

+ -
I‘I2 <>2H" +2e , Glg. 15

so erhélt man fiir die umgeformte Nernstsche Glei-
chung
RT

° [Da'c]d
E,=FE, +——In——

e Glg. 16
n F [Bred ]

und mit dekadischem Logarithmus unter Standardbe-

dingungen von 25 °C
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D, ]
n B, ] ’

Glg. 17

Hierbei symbolisiert der Subskript-Index des Redox-
potentials H das elektrische Potential bezogen auf die

Wasserstoffoxidation unter Standardbedingung.

Sequentieller Charakter der Redoxreaktionen

Betrachtet man Redoxpaare in wissriger Losung, so

konnte nach rein thermodynamischen Kriterien jede

Redoxspezies mit einer hoheren Standard-Elektro-

nenaktivitit pe’ jede andere Spezies mit einem gerin-

geren pe” oxidieren (Abb. 6). Reduziert vorliegende

Spezies mit dem geringstem pe’ werden unter aero-

ben Bedingungen bevorzugt oxidiert, da sie an alle

bH 5 P oH 7 ¢ Abb. 6: Redoxpotentiale
00— Ox  Red O0x  Red fur Versch1§dene Spejm.ef, Zu-
stinde gleicher Aktivitdt der
—=1.0 oxidierten und reduzierten Spe-
. HO zies ([Ox]=[Red]=1) fiir pH 5
NO, T N 0, + H0 und pH 7; ein Absenken des
MnO,(s) 4 Mn®* T pH—Wertes von 7 auf 5 fithrt zu
10 einem Wechsel der Reihenfolge
MnOy(s) 4 Mn® —0.5 bei sequentiellen Reduktion von
E Fe(OH), und SO,* (nach Stumm
pe [\70|t] & Morgan 1996)
ol FeloH)s) 0o
S0, - .
ite0,” ==HS
Fe(OH),(s) 4+ Fe™
CO, 4 CH.O -
CO, 4 CH,0 L 05 Abb. 7: Staffelung der Re-
10— doxreaktionen {iber ihre Stan-
dardpotentiale (Christensen et
al. 2000)
AG(w) 0 50 100 _ kd-eq’
En(v): -0.5 0 +05 +1.0
pE: -10 -5 0 +5 +10 +15 Redox half-reaction pE (W)
10(g) + H'(w)+e'=3H,0 +13.75
Denitrificat. ENO;3 +EH (W) + e = {Ny(g)+ 2H.0 +12.62
1MnO,(s) + FHCO; (107%) + JH(W) + e =i MnCO;4(s) + H.O + 8.9
Fe(lll) red FeOOH(s) + HCO3(1073) + 2H*(w) + e =FeCOs(s) + 2H,0 - 0.8
Org.C red. 3CH,O + H*(w) + e = JCH;0OH - 3.01
SOf red. 1803 + 2H*(w) + e'= {HS + 1H,0 - 375
CO, red. 1CO(g) + H' (W) + & = { CHa(g) + 1 H,0 - 413
$CHz0 +1H,0=1COx(g) + H'(w) + & - 8.20
1CH20 +1H,0 = 1HCOO" + 3H*(w) + & - 768
1HS + 1H,0 = 1SOF + IH'(w) + & - 375
FeCOs(s) + 2H,0 = FeOOH(s) + HCO3(10%) + 2H*(w) + & - 08
1CHa(g) + $H,0 = JCH;OH + H*(w) + & + 2.88
INHZ + 3H,0 = INO; + SH'(w) +e’ + 6.16
1MNCOs(s) + H,0 = IMNnOy(s) + SHCO5(10°%) + 2H*(w) + e + 89

a. p€°(w) is the standard electron activity of the halfreaction at pH = 7.
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anderen Spezies mit hoherem pe’ Elektronen abgeben
konnen. Werden reduzierende wissrige Losungen mit
oxidierenden vermischt — dieser Fall liegt vor, wenn
sich deponiebiirtiges Sickerwasser mit niedrigem pg -
Wert mit unbelastetem, aerobem Grundwasser mischt
—werden im Idealfall die oxidierten Spezies des aero-
ben Milieus sequentiell nach abnehmendem pe’ redu-
ziert (Abb. 7).

Da Redoxreaktionen in natiirlichen Systemen eher
langsam ablaufen und dartiber hinaus mikrobiell ka-
talysiert werden, befinden sich die redoxsensitiven
Spezies im Grundwasserleiter selten im chemischen
Gleichgewicht und ihre Verteilung ist sehr inhomo-
gen. Zudem weisen die im Grundwasserleiter vorhan-
denen Spezies abhingig von den vorherrschenden Mi-
lieubedingungen unterschiedliche Reaktivitidten auf.
Die in einer Grundwasserprobe analysierten Redox-
spezies spiegeln daher nicht immer die ideale Abfol-
ge der Reaktionen und Verteilung der Spezies wieder.
Die Werte pe’ sind eine Funktion des pH-Wertes, da
die Konzentration von Wasserstoffprotonen direkt an

die Elektroneniibergidnge gekoppelt ist.

Relevante Redoxspezies im Grundwasser

Im folgenden werden Redoxspezies beschrieben,

welche nach verdffentlichten Untersuchungen zum

Abbau von anorganischen und organischen Schad-
stoffen auch am Standort Monte Scherbelino zu be-
trachten sind. Beobachtungen der Redoxprozesse im
FeldmalBstab sind bei Nicholson et al. (1983), Al-
brechtsen & Christensen (1994), Christensen et al.
(1994), (2000), (2001), Heron (1994) und Heron et
al. (1994), Heron & Christensen (1995), Higgo et al.
(1996), Basberg et al. (1998), Richnow et al. (2003)
und van Breukelen et al. (2004) beschrieben.

Folgende kommentierte Tabellen 2 bis 7 enthalten die
im abstromigen Bereich einer Hausmiilldeponie po-

tentiell auftretenden Spezies und ihre Reaktionen.

Sauerstoff und Wasserstoff

Da alle betrachteten Transformationen in wéssriger
Losung stattfinden, sind die Komponenten Sauerstoff
und Wasserstoft grundsétzlich involviert. Oxidations-
halbreaktionen unter Reduktion geldsten Sauerstoffs
sind nur in aeroben Bereichen relevant. Diese befin-
den sich bei dlteren DbGWS in der Bodenzone, die
von Grundwasserneubildung beeinflusst wird und
grundsitzlich an den seitlichen, ober- und unter-
stromigen Réndern der hochbelasteten Bereiche des

Grundwasserleiters.

Tab. 2: Reaktionen mit Sauerstoff und Wasserstoff

. . . Katalyse,
Spezies Beschreibung, Reaktions-Konzept . . . Quellen
Mikrobiologie

0, (geldst) O,+4H +4e > 2H 0

OH-Gruppe,  Abspaltung von Hydroxiden

H* H*+ OH = H,0 (log(K)= - 13,998) Schéfer et al. (1998)

O, (gelost) Reduktion: Scott & Morgan (1990)
0,(g)+H +e > 2HO (E,=+ 0,82V bei pH 7) Tratnyek & Macalady (2000)

H,O, Zersetzungsreaktion Mn?", OH Tratnyek & Macalady (2000)
2H,0,22H0+0, katalysiert
Reduktion
HO,+2H"+2e 2> 2HO (E,=+1,35V bei pH 7)
Oxidation

q H,(g)>2H +2¢e (E,=-042 VbeipH7) mikrobiell Ehrlich (2002)

2 Reduktion katalysiert Tratnyek & Macalady (2000)

2H +2¢ D H, (g)
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Tab. 3: Reaktionen mit Stickstoff

Katalyse,

Spezies Beschreibung, Reaktions-Konzept Mikrobiologie Quellen

e s gmm(.)n'iﬁkation: (ljfcy'fclin"g—Prozess) Eivtich (2002)

zu NH eaminierung von Aminoséuren . i rlic

: NH,~RCHCOOH + NAD" > NH-RCCOOH + NADH + H- "-tetotrophe Mikroorga
NH=RCCOOH+ H,0 - O=RCCOOH + NH,
+  Ablauf der Harnstoff-Hydrolyse
NH, zu NH yaroly .
ST NH, +H,0 > NH, + OH Enzym (Urease) Kaaly™ - ghrtich (2002)
NH,CONH,+ H,0 - 2 NH," + CO>
Allgemein Nitrifikation: nitrifizierende Bakterien
(Nitrosomonas, Nitroso- .
Oxidation von NH, zu HNO,, Ccystis) Ehrlich (2002)
Oxidation von NO,” zu NO (Nitrobacter, Nitrococcus)

NH,* Nitrifikation (Gesamtreaktion): nitrifizierende Bakterien ~ Buss et al. (2004)
NH,"+ 1,83 0, + 1,98 HCO, = 0,021 C.H.O,N + 0,98 aerob
NO, + 1,041 H,0 + 1,88 H,CO,

NH,* Nitrifikation (Gesamtreaktion): anaerob Buss et al. (2004)
NH,"+NO; 2> 4N, +9H O +2H"

NH,"+3 MnO,+4H" > 4N, +6HO+3Mn*

NH," zu NO,” Ammonium-Oxidation Riigner et al.
(wesentlicher Abbauprozess des NH,) (2004)
NH,"+1,50,> NO, +HO+2H"

NO, +0,50, 2> NO;
Gesamtreaktion: ~ NH,"+ O, > NO, + H,O +2 H"

NO, toNH,  Nitrat Ammonifikation NO, + 8(H) + H* - NH, + 3 H,0 anaerobe Bakterien Ehrlich (2002)

NH, zu HNO, Ammoniak Oxidation (mit Zwischenprodukt NH,OH) Ammoniak-oxidierende  Ehrlich (2002)
NH, + 0.5 0, > NH,OH (AG°=+3.21 kJ) Bakterien
NH,OH + O, - HNO, + H,O (AG°=-260.9 kJ)

NO, z7uNO,”  Nitrit Oxidation ~ NO, + 0.5 O, > NO, (AG°=-76.0 kJ) Ehrlich (2002)

NH, zu NO,”  Heterotrophe Nitrifikation heterotrophe Ehrlich (2002)

Organismen

NH," zu N, Anaerobe Ammonium Oxidation nicht identifizierte Ehrlich (2002)
NH,"+3NO,; > 4N,+9HO+2H"(AG°=-1483.5 kJ) anaerobe
Denitrifikation:

) Reduktion von NO3- zu NO, N20 und/oder N, Nlt'rat-resplrlerende Bak- )

Allgemein ) . . . ) . terien Ehrlich (2002)
NO;, reduziert zu NO,” (Dissimilatorische NO,” Reduktion), anaerobe
NO, reduziert zu NH, (Assimilatorische NO,” Reduktion)

Allgemein Denitrifikation: (Gesamtreaktion) Brun & Engesg-
10 CH,0 +17/5NO,; - C.H.O,N + 5 CO,* + 6/5 N, +33/5 aard (2002)
H*+16/5H,0

NO, Nitrat Reduktion NO,+2H'+2e > NO, +H,0 Nitrate reductase Ehrlich (2002)

NO; Nitrat Reduktion Scott & Morgan
1/5NO;+6/5H"+e > 1/I0N, +3/5H,0 (1990)

NO, Nitrit Reduktion NO,+2H"'+e > NO+H,0 organische Metabolite Ehrlich (2002)
NO+2H"+2e¢ > NO+HO0 oder reduzierter S
N, O+2H" +2e¢ > N,+HO

NO, zu NH;  Nitrit Reduktion NO,+7H"+6e > NH,+2HO organische Metabolite Ehrlich (2002)

N, zu NH, Stickstoff Fixierung: (Gewinnungsprozess) Nitrogenase katalysiert Ehrlich (2002)

N,+ 6 H +6¢ > 2 NH,

Prokaryoten
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Stickstoff

Stickstoff liegt in Form geloster lonen und als Be-
standteil organischer Verbindungen im DbGWS vor.
Gasformig tritt es in der frithen und sehr spiten Aus-
laugungsphase als N, im Deponiegas auf. Nitrat wird
gewohnlich beim Durchlaufen der deponienahen Re-
duktionszone vollstindig reduziert, kann aber im wei-
teren Abstrom durch sekundire Oxidation reduzierter
Stickstoffspezies neu gebildet werden.

Ammonium dominiert die Stickstoffspezies ab dem

Ubergang zur stabilen Methanphase und bildet auch

Tab. 4: Reaktionen mit Eisen

wegen seiner geringen Reaktivitdt und der Eigen-
schaft als Sorbent zusammen mit dem gesamten ge-
16sten organischen Kohlenstoff (TOC, total organic
carbon) langfristig bedeutende Komponenten des
Grundwasserschadens bei Hausmiilldeponien (Chris-
tensen et.al. 2000).

Ammonium konkurriert bei relativ kleinem Ionenra-
dius mit Kalium um Austauscherplidtze an Tonmine-
ralen (Scheffer et al. 2002, Christensen et al. 1994).

. . . Katalyse,
Spezies Beschreibung, Reaktions-Konzept . . . Quellen
Mikrobiologie

Allgemein Elektronenakzeptoren-Prozesse und Produkte:
Geloste Spezies: Fe?*, Fe**-Komplexe Ludvigsen et al.
Festphasen: FeCO,, FeS, FeS,, Fe** (lonenaustausch) anacrob (1998)
Fe*" + e > Fe*" (E =+ 2,77 V bei pH 7)

Fe(III) Reduktion
0,5 H, + Fe*" + H O - H,0" + Fe** Scott & Morgan
Fe(OH), +3H"+e = 3 H,0 + Fe** (1990)

Fe(IT) Féllung von Sulfiden

Fe(ID) Féllung durch Oxidation zu Fe(OH),

Fe(II) Sorption Ionenaustausch CEC

Fe(ID) Fe** > Fe¥ + e (E,=+0,77 V bei pH 7) mikrobiell Ehrlich (2002)

katalysiert

Fe(II) Oxidation an Mineraloberflichen Tratnyek & Maca-
Fe(Il), . = Fe(ll)  +e lady (2000)

Fe(Il) FeCO, + % 0, +1 % H,0 - Fe(OH), + CO, (AG °= -468 kJ) aerob Hartog et al. (2002)

Fe(II) FeS,+3%0,+3 % H0 > Fe(OH), +2 SO +4H" (AG°=  aerob Hartog et al. (2002)
-477 kJ)

Fe(II) FeS,+3%0,+1%H,0+2CaCO, > Fe(OH), +280,> +2  aerob Hartog et al. (2002)
Ca*+2 CO, (AG°=-507 kJ)

Fe(II) (mit Eisenaustauschplatz X)) aerob Hartog et al. (2002)
Fe X, + % 0,+ 12 H,0+ CaCO, - Fe(OH), + + Ca X, + CO,

Fe-Oxide Halbreaktionen:
Fe,O,+6 H +2e > 2Fe* +3 H,0 (E,=- 0,35V bei pH 7) Tratnyek & Maca-
FeO>+8H" +3 e > Fe’* +4H O (E,=+2,59 V bei pH 7) lady (2000)
FeOOH +3 H" + e = Fe* + 2 H,0 (E,=- 0,34 V bei pH 7)
Fe(II1)-Oxide werden durch Elektronenshuttle iiber Oxidation

Fe(Ill) Oxide, und Reduktion von Huminstoffen den mikrobiellen Stoffumsét- Lovley (1997)

Huminsduren, zen verfiigbar (Abb. 8); durch Chelat-Briicken, z.B. iiber Nitrilo-

. L . . Lovley et al. (1998)
Chelate Tri-Essigsédure, kann Fe(IIl) der durch Mikroorganismen kataly-

sierten Reduktion zugénglich werden
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Eisen

Die Konzentration von gelostem Eisen unterliegt
mafgeblich den vorherrschenden Redoxbedingungen.
Bei aerobem Redoxpotential liegt Eisen praktisch nur

in dreiwertiger Form vor und ist damit kaum mobil.

Acetat

\

~

“ Abb. 8: Drei Szenarien der Verfiigbarkeit von Fe(III)

Huminstoff
reduziert

Huminstoff
oxidiert

Fiir die Verfligbarkeit von dreiwertigem Eisen fiir
Redoxprozesse ist von Bedeutung, in welcher mi-
neralischen Form Fe(IIl) vorliegt. Da amorphe und
schwach kristalline Zwischenstufen von Eisenoxiden
leichter zu 16sen und zu reduzieren sein konnen, als
die kristallinen Oxide Goethit und Hamatit (Lovley

/0
Fe(III) -Reduktant
/Mikrobe

Q)

~
~

7
_’Reduktion bei
direktem Kotakt

/\ ‘I

1

s/

fiir den mikrobiellen Energieumsatz, iiber Humin-Shutt- /
le, Chelate und direkten Kontakt, vgl. Tab. 4 (nach s
Lovley (1997) und Lovley et al. (1998))
Tab. 5: Reaktionen mit Mangan
. . . Katalyse,
Spezies Beschreibung, Reaktions-Konzept ) . ) Quelle
Mikrobiologie
Mn(IV) Elektronenakzeptoren-Prozesse und Prozesse: anaerob Ludvigsen et al.
Geloste Spezies: Mn?*-Komplexe (1998)
Festphasen: MnCO,, Mn** (Ionenaustausch)
Mn*" + 2 ¢ > Mn**
Mn-Oxid Reduktion von Mn-Oxid: Scott & Morgan
Mn(IV) %2MnO,+2H" +e 2 2Mn* + HO (1990)
Mn?* Oxidation mikrobiell Ehrlich (2002)
Mn** +2 H,0 - MnO, +4 H" + 2 ¢ (E,=+ 0,46 bei pH 7) katalysiert
Mn-Oxide  Halbreaktionen: Tratnyek & Ma-
MnO,+4H"+2e > Mn* +2 H,0 (E, =+ 0,58 V bei pH 7) calady (2000)

MnO, +4 H* +3 ¢ > MnO, +2 HO (E,=+ 1,14 V bei pH 7)
MnO, +8 H' +5 ¢ > Mn* +4 HO (E, =+ 0,84 V bei pH 7)
MnOOH + 3 H* + & > Mn* + 2 HO (E, =+ 0,49 V bei pH 7)
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& Phillips 1986), sind spezifische Feststoff-Analysen
zur genauen Bestimmung der Redox-Pufferkapazitt
ndtig. Die Reduktion von Fe(Ill) kann nach Lovley
(1997) iiber die in Abb. 8 dargestellten Mechanismen
erfolgen. Die mikrobiell katalysierte Fe(IIl)-Redukti-
on und die Dissimilation organischer Substanz findet
dabei am Aufenthaltsort der Mikroben statt, vorwie-
gend in einem Film direkt auf den Sedimentoberfld-
chen.

Tab. 6: Reaktionen mit Schwefel

Mangan

Gegeniiber der bedeutend hoheren Konzentration von
Eisen in den Sedimenten der Lockergesteins-Grund-
wasserleiter nimmt der Anteil der Manganspezies an
der Oxidationskapazitit (OXC) nur bis zu 2% ein
(Heron 1994). Manganoxide existieren mit den Spe-
ziationen von Mn(Il) bis Mn(IV), Mn(Il) ist die sin-
guldre geloste Form. Die geloste Mn-Spezies ist mo-
biler als Fe(IT) (Stumm & Morgan 1996).

Katalyse,

Spezies Beschreibung, Reaktions-Konzept Mikrobiologic Quellen
Sulfat mikrobielle Reduktion von Sulfat zum Abbau von COrg (De- Desulfobacter  Stumm & Morgan
sulfurikation bei pe < -2) oder Reduktion schwefelhaltiger  (komplette Mi- (1996)
organ. Substanz neralisierung
<> H,SS zu CO,), De-
sulfovibrio (bis
Acetat-Stufe)
Sulfid Fillung in reduzierendem Milieu H,S + M > M-S+ 2 H*  anorganisch Scheffer et al.
//(M = Metall)//, insbes. FeS (amorph oder Mackinawit; (2002)
Fe*"+ H,S - FeS + 2 H", spiter zu stabileren Disulfiden
(FeS, Pyrit und Markasit) und Polysulfide (Fe,S,, Greigit)
S Umsatz von H,S zu instabilem Thiosulfat S O,* oder Oxi-  Thiobacillus Scheffer et al.
dation elementaren S zu H,SO, (2002)
H,S Minerali- Reduktion Schwefel-bak-  Ehrlich (2002)
sation HS > S +2H"+2e (E,=-0,27 bei pH 7) terien
Organisch Reduktion Scheffer et al.
gebundene S- mit C-S Bindung (direkt an Kohlenstoff gebunden und an (2002)
Fraktionen organische Sulfatester)
Okklusion in mineralischer Form als Sulfat in Carbonaten und Fe- anorganisch Scheffer et al.
Oxiden (2002)
Sorption in saurem Milieu insbesondere bei pH < 4 anorganisch Scheffer et al.
(2002)
Sulfat Elektronenakzeptoren-Prozesse und Produkte: Ludvigsen et al.
Geloste Spezies: H,S, HS, §*, S° (1998)
Festphasen: FeS, FeS , S°
SO*+8H"+8e > S*+4HO0
SO,»,SO,>  Halbreaktionen Tratnyek & Maca-
SO32" +2H +e 2> % 82042' + HQO (EHZ -041V be1 pH 7) lady (2000)
SO +9H" +8¢ > SH +4H,0 (E,=-0,21 V bei pH 7)
S°, SO,> Schwefel Oxidation: mikrobiell ka-  Ehrlich (2002)
S°+4H,0 > SO>+8H"+6¢e (E,=-0,20 bei pH 7) talysiert
Sulfide (und  Oxidation Tratnyek & Maca-
Polysulfide) SH = S°+H'+2¢ lady (2000)
SO Reduktion Scott & Morgan
1/880,7+9/8 H"+e > 1/ HS + 1/2H,0 (1990)
S?,HS, H,S  H*+S? > HS (log(K)=- 12,918) Schifer et al.
H*+HS - H,S (log(K)= - 6,994) (1998)
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Genau wie Eisen unterliegt Mangan Komplexierungs-
prozessen mit organischen Verbindungen und steht
unter Einflufl der CEC am Sediment. MnO, (Pyrolu-
sit) und MnCO, (nur stabil in stark basischer Umge-
bung nach Stumm & Morgan, 1996) erscheinen als
feste Phase des Mangans. Mn(IV)-Reduktion kann
sowohl mikrobiell katalysiert als auch abiotisch che-
misch durch Fe(II)-Oxidation erfolgen (Burdige et al.
1992).

Schwefel

Neben dem Austrag von Sulfat {iber das Deponiesi-
ckerwasser konnen durch Losung von Sulfiden (z.B.
Pyrit, Markasit, Mackinawit) und Gips aus natiirlichen
oder bereits durch den DbGWS angelegten Depots im
Grundwasserleiter geloste Schwefelspezies auftreten.
In saurem, reduzierendem Milieu ausfallende Sulfide
koénnen Senken fir Nickel, Eisen und andere Schwer-
metalle bilden. Die Loslichkeit und Mobilitdt von
Sulfiden wird kontrolliert durch Niederschlag amor-
pher FeS (Nicholson et al. 1983) und FeS, (Heron et
al. 1994). Salze der Schwefelséure bilden sich bevor-
zugt im oxidierenden Milieu (Scheffer et al. 2002).
Im reduzierenden Milieu stattfindende Reduktion des
Sulfats steht in Konkurrenz zur Methanfermentation.
Um 1 mg I' Sulfat zu reduzieren, verminderten
Bakterien in Sdulenversuchen von Koydon (2004)
mit hduslichen Abwasser substratabhingig den che-
mischen Sauerstoffbedarf (COD, chemical oxygen
demand) um 36-63 mg I'! unter Zusatz eines Stoffes,
der die methanabbauenden Bakterien hemmt (wegen
der den Sulfatabbau hemmenden Interaktionen zwi-
schen Sulfatreduzenten und Methanproduktion in
Konkurrenz um Wasserstoffprotonen). Ohne diesen
Zusatz wurden dennoch 31-74 mg I'' COD abgebaut.
Bei ausreichender Verfligbarkeit von Elektronendo-
natoren und entsprechender Nachlieferung von Sulfat
(Sulfat > 3 mM I') konnte eine erhohte Sulfatredukti-
onsaktivitdt beobachtet werden (Koydon 2004).

In sekundéiren Redoxprozessen (SRR, secondary
redox reaction) reduziertes Sulfat kann zur Ausfil-
lung von Sulfiden fithren (Christensen et al. 1994).
Sulfatreduzierende

Bakterien koOnnen in relativ
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grof3en Spannbreiten von pH-Werten, Salinitdten und
Temperaturen existieren und verschiedene Substrate

benutzen.

Kohlenstoff

Durch den groBen Anteil von organischen Substanzen
und deren Metaboliten am Gesamtldsungsinhalt und
insbesondere durch die den Abbau begleitenden Mi-
lieuverdnderungen nehmen Transformationsprozesse
mit Kohlenstoffverbindungen eine zentrale Stellung
bei der Abschitzung von NA bei DbGWS ein. Orga-
nische Verbindungen halten den Grofiteil der mit dem
Sickerwasser emittierten Reduktionspotentiale eines
DbGWS.

Abbau geloster organischer Substanz

Beobachtungen und systematisierte Interpretationen
zur Dissimilation geldster organischer Substanz
(DOM) bei DbGWS sind in Christensen et al. (2001),
Baun et al. (2003), Hartog (2003), van Breukelen
(2003) beschrieben.

Die grofBtenteils mikrobiell katalysierten Prozesse,
bei denen hoherwertige Kohlenstoffverbindungen or-
ganischer Substanzen abgebaut werden, hinterlassen
als primire Produkte zum einen unvollstindig redu-
zierte organische Substanzen - niedere Carbonséiuren,
niedere Alkohole, u.a. (Essigsdure, Propionséure,
Milchséure, Ethanol, div. Derivate) oder auch gegen-
iiber mikrobiellem Abbau stabilere Formen (humin-
stoffahnliche Substanzen, Lignin, Phenole).
Andererseits entstehen bei vollstdndiger aerober Mi-
neralisierung vor allem die finalen priméren Produkte
Kohlendioxid und Wasser; bei anaerober Minerali-
sierung sind als Zwischenstufen zusitzlich Methan
und Wasserstoff von Relevanz. Substanzen mit phe-
nolischen Gruppen koénnen sowohl beim aeroben als
auch beim anaeroben Abbau organischer Substanz als
Zwischenprodukte neu entstehen (Spillmann 1986).
Ein weiteres, sekundéres Ergebnis dieser Stoffum-
sitze sind die cometabolischen Abbauprodukte

sowie die reduzierten Spezies der umgesetzten



Tab. 7: Reaktionen mit Kohlenstoff

Spezies

Beschreibung, Reaktions-Konzept

Katalyse,
Mikrobiologie

Quellen

geldster anorganischer Kohlenstoffgehalt (DIC),
€O, HCO,, CO>

Produkte der Mineralisation org. Substanz, zusatzliche Aktivie-

RactE rung aus festen Carbonaten mit Ca, Fe, Mg u.a.

Kalk-Kohlensdure-Gleichgewicht, Eintrag durch GW-Neubil-

dung

Reduktion

HCO,

3 HCO, +9 H'+8 ¢ > CH, () + H,0 (E,=- 0,22 V bei pH 7)

CO, (gelost)

Reduktion

CO,+8H"+8e¢ > CH,+2HO

Kalk-Kohlen-

saure-

Ca?* + CO.> > CaCO, (log(K)= - 8,475)
H* + CO,> > HCO, (log(K)= - 10,330)

Gleichgewicht H*+HCO, = H,CO, (log(K)= - 6,351)

mikrobiell
katalysierter
Stoffumsatz,

Tratnyek & Maca-
lady (2000)

Thornton et al.
(2001)

Schifer et al. (1998)

gesamter organischer Kohlenstoffgehalt (TOC, DOC) in der

Losung,

Alkohole, Carboxyl-Verbindungen, Esther, AOX, PAK, BTEX,
MKW, HKW: hydrophile Fraktion

18 Fulvinsduren, Huminsauren
2 als CH,O /£0/

sowie sedimentgebundenes organisches Material TOC_,

% als CH,0 %0/

Christensen et al.
(1998)

C CH, O

org 97710

C , Lactat
org

5

+90,> 9 CO,+5H,0 (AG°=-433 k)

C,H,0, (lac) + 3 O, > 3 HCO, +2 H' (AG°=-108 k)

Denitrifikation:

C_, Lactat
ore
mit NO,-

5 C,H,0; (lac) + 12 NO, > 6 N, + 15 HCO, + 6 H,0 (AG°=
-103 kJ)

Sulfatreduktion:

C mit SO*
org 4

Lactat

C,H,,0,+3 S0 > 6 HCO, +3 H,S oder
4CHO, (lac)+3 SO - > 3 HS + 4 HCO, + H' + 4 C,H,0;

(ac) (AG®°=-5K])
Methanbildung (Methanphase):

org’

Formaldehyd

C , Lactat
org

Komplexer mehrstufiger Prozess
CH,O - CH,COOH -> CH, + CO, (AG°= -22 kcal/mol)
CH,-Oxidation
CH, +2 O, > HCO; + H" + H,0 (AG°=-196 kcal/mol)

3 C,H,0; (lac) = 2 C,H.O, (prop)+ C,H,O, (ac) + HCO, +

277372

H* (AG°=-31kJ)

Lactat

C,H.O, (lac) + H" = C,H O, (Milchsiure)

Propionat C,H.O, (prop) + H* - C,H,O, (Propionséiure)

Acetat)

C_, Propionat

org’

mit Mn(IV)

CH, O,

2773722

(ac) + H* = C,H,0, (Essigsiure)

Mangan Reduktion:
C,H,O, (prop) + 7 MnO, + 12 H* = 3 HCO, + 7 Mn** + 7 H,0
(AG°=-100kJ)

Eisen Reduktion:

Corg, Propionat
mit Fe(IIT)

Corg Phenol
Kresol
Xylenol

C,H,0, (prop) + 14 FeOOH +26 H' > 3 HCO, + 14 Fe*' +21
H.O (AG°= -46 kJ)

CHO+11H0 > 6 CO,+28 ¢ +28 H'
CHO+13H0 - 7CO,+34¢ +34H'
C8H, 0+ 15 H,0 > 8 CO, +40 e + 40 H'

aerob

mikrobiell
aerob

mikrobiell
anaerob

mikrobiell
anaerob

mehrere Grup-

pen anaerober
Mikroorganis-
men

enzymatisch

Mangan redu-
zierende

Eisen reduzie-
rende

Hartog et al. (2002)

Schifer et al. (1998)

Schéfer et al. (1998)
(LfUG 2001)

Schifer et al. (1998)

Schifer et al. (1998),
Christensen et al.
(2001)

Schifer et al. (1998)

Schifer et al. (1998)

Schifer et al. (1998)

Christensen et al.
(1998)
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Elektronenakzeptoren. Die verhéltnismaBigen Anteile
schwerer abbaubarer Stoffgruppen, wie Phenole oder
chlorierte Kohlenwasserstoffe (CKW), erhdhen sich
durch den fokussierten Abbau der leichter abbaubaren
Verbindungen indirekt.

Wihrend beim aeroben Abbau von Kohlenhydraten
keine Verdnderung der stochiometrischen Anzahl der
Gasmolekiile stattfindet (C.H ,0, +6 O, > 6 CO, +
6 HO + 2,8 mJ mol"), der Respirationskoeffizient
RQ ist 1 mol CO, mol O,", kommt es beim anaero-
ben Abbau zu einer Neubildung von Gasmolekiilen
und einer Erhohung des Gasdruckes (C.H O, = 3
CO, + 3 CH, + 188 kJ mol™"). Generell wird der mi-
krobiologische Abbau organischer Substanzen durch
die Anwesenheit von Phenolen, Cyaniden, Pestiziden
oder Galvanikschldmmen im aeroben Bereich weni-
ger stark negativ beeinflusst als im anaeroben Bereich
(Ehrig 1986).

Die Desorptionskinetik der komplexierten Schwer-
metalle ist abhidngig von den Reaktivitidten der Tré-
gersubstanzen sowie vom pH-Wert und beeinflusst
ebenfalls deren Transportweite.

Die Reaktivitit von sedimentgebundener organischer
Substanz gegeniiber den dominierenden effektiven
Redoxprozessen (TEAP) ist, abgesehen von der un-
zureichenden Bestimmung der zur Verfiigung stehen-
den Stoffmenge an organischer Substanz, nach Heron

(1994) nicht von signifikantem Einfluss.

Nihrstoffversorgung der Mikroben mit Stickstoff
und Phosphor

In der Abwassertechnik wird als optimiertes Verhilt-
nis BOD,(biochemical oxygen demand):N:P fiir einen
effektiven aeroben mikrobiellen Abbau organischer
Substanz die Reihe 100:5:1 angesetzt (Ehrig 1986).
Mit der Dokumentation von Untersuchungen zum mi-
krobiologischen Abbau von organischen Substanzen
in Miillsickerwdssern fasst Ehrig (1986) dritte Studi-
en zusammen. Dort gelten BOD:N:P-Verhéltnisse der
gleichen GrofBenordnung fiir den aeroben Abbau. Ohne
ausreichende begleitende Phosphorkonzentration kann
bei hohen Konzentrationen potentiell mikrobiologisch
abbaubarer organischer Substanzen keine schnelle und

effektive Abbauleistung erfolgen. Die Ablaufkonzentra-
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tionen vom COD betrugen bei den Abbauversuchen mit
Phosphorzugabe zwischen etwa 1/2 bis 1/10 der Ablauf-
konzentration ohne ausreichende Zugabe von Phosphor.
Bei einer Temperatur von 10°C wurden in Batchversu-
chen mit und ohne Phosphorzugabe hohere Unterschiede
in der TOC-Abbaugeschwindigkeit erreicht (4,5-6,5
zu 1), als bei Temperaturen um 10°C. Als Ergebnis der
Batch-Versuche dieses DFG-Forschungsprojektes ,,Un-
tersuchungen tiber die biologische Abbaubarkeit von Si-
ckerwissern aus Lysimetern wurden BOD,:P-Verhilt-
nisse zwischen > 100/0,5 und 100/1, bei Temperaturen
< 20°C > 100/1 fiir einen effektiven mikrobiologischen
Abbau von TOC aus mit Hausmiill gefiillten Lysimetern
festgestellt (Ehrig 1986).

Kinetik von Abbauprozessen

Die mikrobielle Katalyse von Teilreaktionen ist not-
wendige Voraussetzung fiir den Ablauf bestimmter
- thermodynamisch grundsitzlich moglicher - Reak-
tionen. Das Potential, freie Energie bei diesen Prozes-
sen umzusetzen, reicht alleine nicht aus, um die Pro-
zesse ablaufen zu lassen. Die Substanzen bleiben so
lange stabil und kénnen weiter transportiert werden,
bis Milieubedingungen, Mikroben und Co-Substrate
vorhanden sind, die gemeinsam den mikrobiellen Ka-
talyseschritt ermdglichen. So kdnnen Aktivititen der
Redoxspezies in Umgebungen, welche thermodyna-
misch eine bestimmte Speziesverteilung im Gleich-
gewicht erwarten lassen wiirden, andere Verhéltnisse
annchmen und Koexistenzen markieren. Eine Kom-
plexierung der Fe(Ill) Spezies mit EDTA z.B. erhoht
die Stabilitdt der oxydierten Spezies gegeniiber pe-
Absenkung (Heron 1994).

Die Quantifizierung von Abbauleistungen diskreter
Zeitraume und Zonen des Grundwasserleiters setzten
die Kenntnis der Geschwindigkeit der Stofftransfor-
mation voraus. Da der iiberwiegende Teil der Abbau-
leistung in Bezug auf organische Stoffe mikrobielle
Aktivitdt voraussetzt und sich dariiber hinaus das ther-
modynamische Gleichgewicht bei assoziierten hydro-
chemischen Prozessen nicht sofort einstellt, muf} die
Kinetik des Netto-Abbauprozesses beachtet werden.
Ausschlaggebend fiir die Abbaurate ist dabei jeweils

der langsamste Teilprozess, resp. Katalyseschritt. Die



Leistung einer Stofftransformation kann, analog zum
radioaktivem Zerfall durch Abbaugleichungen erster
Ordnung beschrieben werden. Bei Beriicksichtigung
mehrerer limitierender Parameter kann eine Abbau-
gleichung hoherer Ordnung, wie die Monod- oder
Michaelis-Menten-Kinetik, angesetzt werden.

Die Stofftransformation kann {iber Abbaugleichungen
beschrieben werden, wobei die Abbaugeschwin-
digkeit als Funktion der Konzentration des Stoffes
(Edukt) in erster oder hoherer Potenz (Ordnung) ange-
setzt wird. Verschiedene Gleichungen wurden fiir den
Abbau unter limitiertem Wachstum mikrobieller Kul-
turen und Verfiigbarkeit von Substrat und Co-Substrat
aufgestellt. Der vereinfachte Fall der Abbaugleichung
erster Ordnung stellt sich formell wie folgt dar:

Cii =G, Cl Glg. 18
C,: Konzentration des Stoffes i zum Zeitpunkt t
t,: Zeitpunkt t = 0

k: Geschwindigkeitskonstante, Abbaurate [t']

Die Monod-Kinetik (Monod 1949) beriicksichtigt fiir
den Fall des metabolischen Abbaus neben der Subs-
tratkonzentration eine maximale spezifische Wachs-
tumsrate u_und die Substratkonzentration, bei der
die halbe p__erreicht wird - die Halbsittigungskons-
tante K. Nach Monod-Kinetik besteht eine lineare
Abhiéngigkeit zwischen Substratabbau und Popu-
lationsdichte der Mikroben und eine nichtlineare
zwischen Abbau und Substratkonzentration (LfUG
2001).

Die cometabolische Abbaukinetik nach Michaelis-
Menten (Michaelis & Menten 1913) beriicksichtigt
eine spezifische Reaktionsrate, iiber welche die Kine-
tik der Prozesse eingeht, welche die Gesamtreaktion
limitieren. Solche ,,Flaschenhélse* (Schwarzenbach et
al. 2003) konnen enzymatisch katalysierte Prozesse,
Beitrdge zum Elektronentransfer oder auch Prozesse
an reaktiven Oberflichen von Festkorpern sein.
Reaktionskinetiken hoéherer Ordnung ermdglichen
bei der Prognoseberechnung die Einbeziehung der
spezifischen mikrobiellen Parameter wie Population
und Wachstumrate. Da die Ausbreitung der Kompo-
nenten des Deponiesickerwassers im Grundwasser-

leiter meist Uber einem Zeitrahmen von Jahrzehnten

hinaus betrachtet wird, ist die Einstellungszeit fiir
mikrobielle Populationen dabei nicht der limitierende
Faktor. Wahrend der konkurrierenden Stofftransfor-
mationen eines DbGWS nimmt die Verfiigbarkeit von
Oxidationsmitteln eine am ehesten messbare Schliis-

selstellung ein.

Oxidations- und Reduktionskapazitit

Das volumen- oder massenbezogene Potential, die
reduzierten Spezies in einem Reaktionsraum zu oxi-
dieren, ldsst sich unter dem Begriff Oxidationskapa-
zitdt (OXC) zusammenfassen. Analog dazu wird das
Potential, die oxidierten Spezies im Reaktionsraum
zu reduzieren, als Reduktionskapazitit definiert. In
einem Lockergesteins-Grundwasserleiter setzen sich
OXC und RDC aus Komponenten zusammen, welche
in geloster Phase, als mobile Partikel oder als ge-
16ste Gase im Grundwasser und in fester Phase am
und im Sediment vorkommen. Die Komponente mit
dem grofBiten Beitrag zur OXC bzw. RDC bestimmt
mafgeblich den pe-Wert, da sie unter dem Aspekt der
thermodynamischen Energiebilanz in der Lage ist,
durch ihre Elektronen-Aktivitdt sdmtliche anderen
Redoxpaare zu beeinflussen.

Obwohl die Summenparameter OXC und RDC sich
aus Analysen des Grundwassers oder von Untersu-
chungen der Sedimente bestimmt werden, sind die
aus ihnen abgeleiteten Aussagen bedingt hypothe-
tisch. Die OXC, mehr noch als die RDC, gibt eine
quantitative Abschétzung der potentiell zur Verfiigung
stehenden e-Akzeptor- bzw. e-Donator-Aquivalente,
die bei Redoxreaktionen im betrachteten Bereich des
Grundwasserkorpers umgesetzt werden konnen. Bei
sequentiellen Redoxreaktionen, bei denen diese Ka-
pazititen zum Einsatz kommen, miissten allerdings
samtliche Niveaus des Redoxpotentials durchlaufen
werden, fiir die das Spektrum von OXC und RDC
aufgestellt wurde — gewohnlich vom Potential der ae-
roben Zone mit Nachlieferung von Sauerstoff bis zum
Potential der niedrigsten Redox-Stufe des Systems,
hier meist die Stufe der Methanogenese.

Prinzipiell verringert eine steigende Protonenkon-

zentration die Bestdndigkeit der oxidierten Spezies
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Tab. 8: Exemplarische Zusammensetzung von Deponie-Sickerwasser der sauren und methanogenen Phase mit und
ohne beobachtete Verdnderung, alle Werte in [mg 1''], auler pH und BOD,/ COD (aus Kjeldsen et al. 2002)

Parameter Saure Phase Methanogene Phase Durchschnitt
Durchschnitt  Variationsbreite ~ Durchschnitt  Variationsbreite
pH 6,1 4,5-1,5 8 7,5-9
BOD; 13000 4000 - 40000 180 20 - 550
COD 22000 6000 - 60000 3000 500 - 4500
BOD,/ COD 0,58 0,06
Sulfat 500 70 - 1750 80 10 - 420
Calcium 1200 10 - 2500 60 20 - 600
Magnesium 470 50 - 1150 180 40 - 350
Eisen 780 20 -2100 15 3-280
Mangan 25 0,3 -65 0,7 0,03 - 45
Ammonium-N 740
Chlorid 2120
Kalium 1085
Natrium 1340
Phosphor, total 6
Cadmium 0,005
Chrom 0,28
Cobalt 0,05
Kupfer 0,065
Blei 0,09
Nickel 0,17
Zink 5 0,1-120 0,6 0,03-4

bei konstanten pe-Werten - die Reaktivitdt der vor-
handenen OXC-Komponenten gegeniiber der RDC
wichst. Der Anteil von Methan an der RDC unterliegt
dem limitierenden Einfluss des Gleichgewichtes vom
Gaspartialdruck des Methans im Grundwasser und
der Bodenluft (Heron 1994).

Die Dezimierung der OXC in einem Bereich des
Grundwasserleiters reflektiert stets die Verdnderung
des Massenflusses der RDC.

Heron & Christensen (1995) stellten an der Depo-
nie Vejen (Dénemark) fest, dafl der innerhalb von 15
Jahren fiir die Mineralisation von 7 mM DOC ver-
brauchte OXC-Anteil von sedimentgebundenen Ei-
senoxid-Fe(Ill) die DOC Konzentration von 10 mM
auf 3 mM verringerte (auf 200 m FlieBweg iiber

einen Flussquerschnitt von 1 m?).

Dynamik der Redox-Zonierung, Deponiephasen

Deponiesickerwasser weist eine hohe Konzentrati-
on an reduzierten Spezies auf, deren Verteilung vom
Abbaustadium der abgelagerten Substanzen und der
Ausbildung von Zonen verschiedenen Milieus im

Grundwasserleiter kontrolliert wird. Das in einen bis
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dahin unbeeinflussten natiirlichen Grundwasserleiter
eintretende Deponiesickerwasser aktiviert sequentiell
die dort vorhandenen Oxidationsmittel.

In der frithen sauren Deponiephase werden fiir ge-
wohnlich hohe Gehalte an BOD, COD, SO,* und
NO, im direkten Abstrom gefunden. Einen Vergleich
der Stoffkonzentrationen in saurer und methano-
gener Phase zeigt Tab. 8. Nach dem Verbrauch von
e-Akzeptoren des aeroben Bereiches (O,, NO,’) ent-
wickelt sich entsprechend der Angebote an Substrat
und e-Akzeptoren der anaerobe Abbau. Nach der Re-
duktion von Eisen, Mangan und Sulfat in der Uber-
gangsphase folgt die methanogene Phase, in welcher
im stark reduzierenden Bereich das Abbauprodukt
CO, zu Methan dissimiliert wird (Schwarzenbach et
al. 2003). Ab dieser Phase treten bei DbGWS hohere
Konzentrationen von Ammonium auf (Christensen et
al. 2001).

Nach Heron (1994) ist der Fe(Il)-Gehalt in Sicker-
wasser aus der sauren Deponie-Reaktorphase ein bis
zwei Zehnerpotenzen hoher, als in der Methanphase
(vgl. Tab. 8).

Abhingig von der Beschickungsrate, dem Aufbau
der Schichten einer Deponie und der endgiiltigen

Hohe des Deponiekorpers konnen die Phasen bis zur



stabilen methanogenen Phase bis zu 10er Jahren an-
dauern (Christensen & Kjeldsen 1989). Aufgrund der
Dynamik der Mobilitét verschiedener Stoffe wahrend
der Alterung einer Deponie kann das Sickerwasser
als Eintragsquelle fiir anorganische Stoffe (Ammo-
nium, Chlorid, Schwermetalle) und abbauresistente-
re Endprodukte der Dissimilation organischer Stoffe
noch iiber Zeitrdume von Dekaden bis hunderten von
Jahren fungieren (Belevi & Baccini 1992).

Die Sequenzen in Abb. 9 zeigen exemplarisch die be-
schriebene Entwicklung der Konzentration abbausen-

sitiver Stoffe sowie deren Verbreitung.

Plausibilitit der Messwerte des Redoxpotentials

Die in Grundwissern gemessenen Redoxpotentiale
sind allgemein eine Zusammensetzung der einzelnen
Potentiale verschiedener Redox-Paarungen, die nicht
notwendigerweise im Gleichgewicht stehen miissen.
Standard-Kombinations-Elektroden sind nicht in der
Lage, Elektroneniiberginge von NO,’, SO,*, CH, und
N, zu detektieren (Heron 1994), somit sind die poten-

tiellen Einfliisse der Aktivitdten dieser Spezies nicht

Reduced
species
leaching
from source

.

max plume

CH, + SO, red.

Fe/Mn red.

NOL/Q, red.

m

Low activity zone

Fe/Mn ox. + O, red. ‘

Fe/Mn depl.

Fe/Mn depl. + red. S + O, red.
Fe/Mn enriched

Z
I
Ll

Aerobic

exakt im gemessenen E, -Wert représentiert. Die Ein-
stellung der Aktivititen der assoziierten Spezies aller
Redox-Paarungen im System Grundwasserleiter ent-
sprechend einem konkreten pe-Niveau bendtigt rela-
tiv viel Zeit - z. B. im Vergleich zur Einstellung eines
Gleichgewichtes in einem aquatischen S#ure-Base-
System. Das Redoxsystem in der Grundwasserprobe
wird durch folgende GroBen kontrolliert:

- Heterogenitit der Milieubereiche (Redox-
Mikrokosmen im Gleichgewicht, LEA = local
equilibrium assumption)

- Reaktivitét der verschiedenen Redox-Paarungen
(rein chemische Gleichgewichtsprozesse oder
mikrobiologisch katalysiert)

- der FlieBgeschwindigkeit des Grundwassers

- zusitzliche Mischung bei der Probennahme

Fiir die Betrachtung der zeitlichen Entwicklung des
Redoxpotentials an einem Ort und fiir Vergleiche
zwischen zwei Bereichen unter dem Aspekt mog-
licher Redoxprozesse ist es von Bedeutung, ob die
Aufstellung der Komponenten der OXC und RDC
alle relevanten Spezies enthélt. Es ist demnach nicht
zielfiihrend, betrachtet man in einem natirlichen
Grundwasser im pe-neutralen Milieu nur die Redox-
Paarungen O,/H,O0, NO,*/N, und CO,/CH,0, da in
diesem Fall die maligeblichen pe-bestimmenden
Einfliisse von z.B. den - vorausgesetzt vorhandenen
- Spezies Fe(IlI)/(II), Mn(IV)/Mn(II) und SO,*/H,S
nicht beachtet werden wiirden.

< Abb. 9: potenticlle Entwicklung von Konzentrati-
onen relevanter Redoxspezies im Abstrom einer Altab-
lagerung (aus Christensen et al. 2000)

2.2 Reaktive EinflussgroBen des Stofftransports bei einem DbGWS



Kapitel 3

MATERIAL & METHODEN

In diesem Kapitel wird der Untersuchungsraum und der vorliegende Altdatenbestand vorge-

stellt. Am Standort der Altablagerung ,,Monte Scherbelino® liegen langjdhrige Monitoring-

daten zur Grundwasserqualitét vor. Tiefenorientierte Grundwasser-Probenahmen fanden in den

Jahren 2004 und 2005 statt. Technik und Ergebnisse der Probenahmeverfahren werden ver-

glichen. Ein Ansatz zur Auswertung von langjdhrigen Konzentrationsganglinien assoziierter

Messstellen - BTSA - wird am Ende des Kapitels eingefiihrt. Zur besseren Orientierung findet

sich im zusitzlich Anhang I ein Lageplan der besprochenen Messstellen.

3.1. Charakterisierung des
Untersuchungsraumes
3.1.1  Geographische Einordnung und Geologie

Die Deponie Monte Scherbelino befindet sich wenige
Kilometer siidlich des Stadtgebietes von Frankfurt
a.M. im Frankfurter Stadtwald. Der Standort wird an
seiner Ostlichen Seite umgeben vom Offenbacher Au-
tobahnkreuz (Abb. 10). Im Bereich westlich der De-
ponie erstreckt sich ein Forstgebiet mit Fahrschneisen,
welches teilweise nicht 6ffentlich zugénglich ist. Mit
Ausnahme der gerodeten Flachen (vgl. Abb. 10) ist
das Geldnde mit einem bewirtschafteten Mischwald
bewachsen, der lokal durch einige Hektar Ackerfla-
che und Schonungen unterbrochen wird.

Das Relief in diesem Bereich ist sehr eben, die Ge-
landeoberflache weist westlich der Halden Hohen von
127,5 mNN bis 125 mNN und einen Einschnitt am
Vorfluter Hegwaldgraben mit leichter Neigung von
ENE nach WSW auf.

Der Frankfurter Raum ist gepriagt durch die siidwest-
deutsche milde Form der geméBigten Klimazone mit
warmen Sommern und milden Wintern. Die Jahres-
durchschnittstemperatur liegt in der Luft bei ca. 10 °C.
Im langjdhrigen Mittel wurden etwa 600 mm a' Nie-

derschlidge gemessen. Die Deponie befindet sich am
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nordlichen Rand der von W nach E verlaufenden
Neu-Isenburger Quersenke, welche im Pliozén und
Altpleistozéin vom Main durchflossen wurde. In den
wihrend des damaligen Verlaufs des Mains abgela-
gerten kiesigen und sandigen fluviatilen Terrassen-
Sedimenten sind lokal schluffige und tonige, bis zu
Dezimetern méchtige Linsen eingeschaltet (Abb. 11).
Die fluviatilen, meist grobkornigen Sande und Kiese

werden von einer nur wenige Zentimeter méachtigen

Flugsandschicht tiberlagert.

O

“ Abb. 10: Deponie Monte Scherbelino (Luftbild,
Anfang 90er Jahre) mit Nord, West- und Stidhalde, Hal-
denweiher, Offenbacher Autobahnkreuz, Stadtwald und
Dichtwand ab 1995 (mit frdl. Genehmigung der BGS
Umweltplanung)
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Im unteren Bereich der fluviatilen Sedimente domi-
nieren grobsandige und kiesige Lockersedimente,
die als weit verbreitete, jedoch nicht durchgéingige
Schicht im Untersuchungsgebiet angetroffen werden.
Die Kornsummenkurven aus verschiedenen Teufenla-
gen in Abb. 12 geben diese Schichtung wieder.

Unter den am Deponiekorper etwa 10 m méchtigen,
nach W auf etwa 3 m auslaufenden fluviatilen Sedi-

menten, schlieft eine bis zu 80 m machtige Schicht

(aus Golwer et al. 1976)

von oligozdnem Cyrenenmergel an. Der Cyrenenmer-
gel ist durchzogen von schluffigen und tonigen Lagen
und wird unterlagert von einer méchtigen Rupelton-
lage.

Im Westen des Untersuchungsgebietes erreichen die
miozédnen Cerithienschichten, teilweise stark detri-
tische Kalk- und Mergelsteine, eine oberflichennahe
Lagerung, so dass die pleistozdnen fluviatilen Sedi-
mente ohne die beschriebene Mergelbasis diskordant

3.1 Charakterisierung des Untersuchungsraumes | 41



auf ihnen lagern. Durch postglaziale Bodenbildung
entstand die im Gebiet auflagernde Braunerde. Im
Untersuchungsgebiet befinden sich mehrere Entwés-
serungsgriben, teilweise ausgebaut als Trapezgerin-
ne, die in westlicher Richtung flieBen und iiber den
Hegwaldgraben (Abb. 13) und anschlieBend den
Luder-Bach in den Main entwiéssern. Die Basis dieser
Gridben liegt i.A. oberhalb der mittleren Grundwas-

serstande.

3.1.2 Hydrogeologie

Der Hegwaldgraben, ein ausgebauter kleiner Vorflu-
ter, verlduft vom westlichen Deponierand in Rich-
tung W zum Forsterwiesenweiher und drainiert in
Abhédngigkeit von saisonalen Grundwasserstinden
das Gebiet im westlichen Abstrom der Halden (Abb.
13). Der von der Grastrinke kommende Graben fallt
hiufig trocken und drainiert sonst den dort bereits

auslaufenden, sehr flachen Porengrundwasserleiter.
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Die kleineren Seen Forsterbruchweiher, und Kessel-
bruchweiher im weiteren westlichen Abstrom werden
von den gemeinsamen Abfliissen von Grastranke- und
Hegwaldgraben gespeist. Direkt am nordwestlichen
Deponierand befindet sich der 1960 als Kiesgrube
ausgehobene Haldenweiher. Als eine Grundwas-
ser-Bldnke wird er von Grundwasser durchflossen,
welches zuvor die Deponie unterstromte.

Saisonale Schwankungen der Grundwasseroberfliche
fiilhren zu starken Schwankungen der Abflussraten
des Hegwaldgrabens, da die Grabensohle deponienah
mit der mittleren Grundwasseroberfliche auf etwa
gleicher Hohe liegt. Erst ab etwa 200 m westlich der
Westhalde wurde der Graben ganzjahrig wasserfiih-
rend beobachtet. An einem Messpunkt direkt ober-
stromig vor dem Zusammenfluss von Hegwaldgraben
und Grastranke-Graben wurde der Abfluss im Heg-
waldgraben 1997 im Mérz mit 2,0 1 s' und im Sep-
tember zu 0,4 1 s bestimmt (HLfB 1999).

Der durch die Deponie beeinflusste Grundwasserlei-

ter besteht aus mittel- bis grobsandigen pleistozénen

-----
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“ Abb. 13: Lage der Deponie Monte Scherbelino im Frankfurter Stadtwald (nach HL{B 1999)
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“ Abb. 14: Verteilung der Durchlassigkeitsbeiwerte
k. innerhalb der Grenzen des Modellgebiets nach in-
stationdr kalibriertem Modelllauf mit dem Programm
SPRING (SPRING 2003), Isohypsen Dezember 1986
(aus KORA TV4.3 2005)

Y Abb. 15: Bahnlinien beliebiger Partikel im Bereich
der Deponie (stationdr im Jahr 1986, instationdr im
Zeitraum 1968-1994, Einflul} der Vorflut, Gitternetz im
Bereich des Modellgebietes - vgl. Abb. 14 (aus KORA
TV4.3 2005)
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Sedimenten mit Kies- und Feinsandlagen. Dieser
oberflichennahe Grundwasserleiter ist im E etwa
10 m méchtig und nimmt im W auf ca. 3 m ab. Der
darunter liegende Cyrenenmergel wird wegen seiner
sehr geringen hydraulischen Leitfdhigkeit von 10
"'m s! bis - in schluffigen Lagen - 107 m s' als
Grundwassernichtleiter bis Grundwassergeringleiter
angesprochen. Im Kontrast zu den durch die Einschal-
tungen und Linsen recht heterogenen Leitfahigkeiten
des oberen flachen Grundwasserleiters von zwischen
1-10° m s und 2:10* m s! bis bereichsweise 1-10° m
st wird die Cyrenenmergel-Schicht als abschlieende
Basis des betrachteten oberflichennahen Grundwas-
serleiters angesehen. Die Oberfliche des Mergels
weist ein starkes Relief mit Rinnen und Mulden auf,
welches die Bahnlinien des basisnahen Grundwassers
kontrollieren.

Die Grundwasserstromung ist abstromig der Deponie
hauptsédchlich nach W gerichtet (Abb.13). Eine na-
hegelegene Grundwasserscheide verlduft ostlich der
Autobahn, die im E an der Deponie vorbeifiihrt (Abb.
14, Abb. 15). Aus SSE stromt dem Untersuchungsge-
biet Grundwasser zu; die FlieBrichtung dreht dann im
Bereich unterhalb der Deponie in westliche Richtung.
Die Bahnlinien orientieren sich durch den entlas-
tenden EinfluB8 der Vorflut in Richtung Haldenweiher
(auch Scherbelinoweiher genannt) und Hegwaldgra-
ben. Die maximale Tiefe des Haldenweihers betragt
etwa 4,5 m.

Das Deponiegeldnde befindet sich innerhalb der
Trinkwasser-Schutzzone IIIb fiir das etwa 6 km ent-
fernte Wasserwerk Neu-Isenburg.

Fiir den Zeitraum 1968 bis 2002 wurde mit einer 1-D-
Bodenfeuchte-Simulation eine mittlere Grundwasser-
neubildung auf dem Geladnde direkt abstromig der De-
ponie von 70 mm a’!' berechnet (Spinola et al. 2004).
Die Schwankungsbreite der Jahreswerte liegt zwi-
schen einer negativen Neubildung von -168 mm a’!
im Jahr 1976 und positiven 380 mm a' im Jahr 1981.
Aufgrund der geringen Gelidndeneigung und der guten
Durchlissigkeit von Bodenzone und Grundwasserlei-
ter kommt es im Untersuchungsgebiet auch bei Stark-
regenereignissen kaum zu direktem Oberflichenab-
fluss. Die saisonal variierenden Flurabstinde liegen
bei wenigen Dezimetern im westlichen und bis iiber 2

m im nordlichen Abstrom.
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Numerische Simulation der Grundwasser-

stromung

Im BMBEF-Projekt ,,Monte Scherbelino wurde durch
die BGS Umweltplanung mit dem Finite-Elemente-
Programm SPRING (delta h Ingenieurgesellschaft
mbH; Konig 2003) ein numerisches, instationéres
2-D Grundwasserstromungs-Modell fiir das Untersu-
chungsgebiet im Modellzeitraum von 1969 bis 2002
aufgebaut (Abb. 14, 15). Datengrundlage fiir das nu-
merische Modell sind Bohrprofile von Grundwasser-
Messstellen, langjdhrige Klimadaten und Stichtags-
Messungen der Grundwasserstinde am Standort.

Im Verlauf der Projektarbeit wurde dieses Modell
anhand neuer Erkenntnisse und Fragestellungen aktu-
alisiert und erweitert. In der zweiten Hilfte der Pro-
jektlaufzeit wurden Simulationen des Stofftransportes
durchgefiihrt.

Aus der Nihe der ostlichen Grundwasserscheide re-
sultieren im Ostlichen Modellgebiet, in Bereichen
unter dem Deponiekorper, sehr niedrige Potential-
Gradienten. Die Verteilung der Kies- und Feinsandla-
gen sowie das Relief der Basis des oberflichennahen
Grundwasserleiters bedingen heterogen verteilte Ab-
standgeschwindigkeiten von 0,05 bis etwa 0,5 m d-'.
Dadurch werden im nordwestlichen Abstrom konser-
vativ modellierte Partikel auf ihren Bahnlinien gegen-
iiber denen im direkten westlichen Abstrom schneller
in grofere Entfernungen vom Deponierand transpor-
tiert.

Im instationdren Modelllauf konnten saisonale
Schwankungen der Standrohrspiegelhhen zwischen
0,5 m und 1,5 m nachgebildet werden. Die {iiber-
durchschnittlichen Grundwasserstiande in der Feucht-
periode 1981-1983 und die Tiefststinde wihrend der
Trockenperioden 1971-1975 sowie 1989-1993 konn-
ten im Modell umgesetzt werden, wobei sich die Tro-
ckenperiode in den 70er Jahren in den Grundwasser-
stainden am deutlichsten abzeichnet.

Aufgrund der geringen Flurabstinde im Untersu-
chungsgebiet besteht eine direkte Kopplung zwischen
saisonal variierender Neubildung und Standrohrspie-

gelhdhen.
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3.1.3 Historische Entwicklung der Deponie

In der Nutzungsphase des Monte Scherbelino wurden
zwischen 1925 und 1968 ca. 18,3 Mio. m? Abfallstof-
fe auf drei zusammenhéngenden Halden von aktuell
35 - 42 m Hohe abgelagert. Dies umfasste den Grof3-
teil der in dieser Zeit im Stadtgebiet von Frankfurt
am Main angefallenen Abfallstoffe. Zur Ablagerung
kamen Hausmiill, Gewerbemill, Triimmerschutt und
untergeordnet Industriemiill. Die dlteste und mit {iber
40 Metern hochste Halde ist die Stidhalde. Von 1956
- 1968 wurden die West- und die Nordhalde verfiillt.
Die Westhalde wurde zu einem grofen Anteil mit
Sperrmiill beschickt. Dies fiihrte zu starken Setzungen
in dieser Halde (Golwer 1995).

Im Dezember 1967 wurde das derzeit, im Jahre 2006
noch modifiziert weitergefiihrte Grundwassermonito-
ring begonnen. Nach Beendigung einer Abdeckung
der Halden mit einer etwa 5 m méchtigen Lage aus
tertidren Mergeln und der Rekultivierung der Ober-
fliche wurde das Geldnde der Altablagerung im Jahr
1972 als Erholungsgebiet Monte Scherbelino genutzt.
Im Anschluf3 an eine Erweiterung des Analyse-Spek-
trums des Monitorings um organische Parameter
sowie nach Bodenuntersuchungen und Deponiegas-
analysen stellten die verantwortlichen Behorden ein
Sanierungserfordernis fest. Bis Ende der 80er Jahre

wurde mit neuen Grundwassermessstellen das Be-

“ Abb. 16: Messstellen-Netz am Standort
Monte Scherbelino (aus KORA TV4.3 2005)

obachtungsnetz verdichtet und den Ergebnissen der
bisherigen Untersuchungen angepasst. Im November
1986 wurde der zum Hegwaldgraben fithrende Uber-
lauf des Haldenweihers verschlossen und der erste
250 m lange Grabenabschnitt verfiillt.

Nachdem 1989 die Deponie als Altlast eingestuft
wurde und eine bereits geplante Erweiterung nicht zur
Umsetzung gelangte, wurde 1995 mit dem Bau einer
Dichtwand die Emissionsquelle vom umliegenden
Grundwasserkorper isoliert. Die Dichtwand wurde
bis tiber 10 m tief in die Sohle des Grundwasserlei-
ters, den Cyrenenmergel, installiert und verfiigt tiber
eingehéngte Folien zwischen den Profilelementen der
Spundwand. Eine geregelte Grundwasserhaltung ver-
hindert {iber einen geringen Gradienten zum Inneren
des Dichtwandtopfes, dass kein weiterer Eintrag de-
poniebiirtiger Stoffe in das Grundwasser stattfindet.
Im Jahr 2003 wurden eine Anlage zur Aufbereitung
des anfallenden Sickerwassers und zwei Brunnen zur
Sanierung des kontaminierten Grundwasserleiters in
Betrieb genommen. Ebenfalls im Jahr 2003 wurde be-
gonnen, die Oberflache der Deponie mit einer kombi-
nierten Deckschicht aus Kapillarsperre und Geotextil
abzudecken. Niederschlige werden iiber Rigolen und
Draingriben abgefiihrt und tragen somit nicht mehr

zum Sickerwasser bei.
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Im Zuge von Rodungsarbeiten und BaumafBinahmen
der Sanierung wurden einige Messstellen zerstort
resp. unbrauchbar. Es existieren derzeit noch 85
Messstellen unterschiedlichen Ausbaus mit einem
Durchmesser von 2" bis 6" (Abb. 16). Die élteren
400er, die 500er und 600er Messstellen sind generell
voll verfiltert. Neuere Rammfilterlanzen, die Mess-
stellen der M-Reihe (vgl. Anhang I), wurden je nach
Bohrfortschritt nicht bis zum Mergel abgeteuft.

3.2. Altdatenbestand des
langjahrigen Monitorings
3.2.1 Entwicklung und Parameterspektrum

des Monitorings

Die umfangreiche Datengrundlage zur Altablagerung
Monte Scherbelino beinhaltet in unterschiedlicher
Anzahl u.a. Analysen von Grundwasser, Oberflichen-
wasser, Deponie-Sickerwasser, Seeboden-Schlamm,
Bodenluft und Sediment. Die Dokumentation dieser
Daten liegt groBtenteils in analoger Form bei betei-
ligten Institutionen, zustindigen Behorden und der
Stadt Frankfurt a.M. vor und wurde von ihnen ar-
chiviert. In der vorliegenden Arbeit werden nur die
Datensitze dargestellt, die zur Bearbeitung der je-
weiligen Fragestellung notwendig sind. Fiir eine um-
fassendere Dokumentation wird auf die Archive der
Stadt Frankfurt und des Hessischen Landesamtes fiir
Bodenforschung (HL{B) in Wiesbaden verwiesen.
Die Gesamtheit der bis zum heutigen Tag aufgelaufe-
nen Messdaten enthidlt mehr als 3470 Datensitze von
Einzelproben mit verschieden groem Analysespek-
trum und insgesamt iiber 50 000 Einzelanalysen.

Im Rahmen der Untersuchungen durch das HL{B
wurden von 1970 bis 1972 in mehrmonatigen Ab-
stainden Grundwasserprobennahmen durchgefiihrt. In
den folgenden Jahrzehnten wurde im Auftrag der zu-
stindigen Behorden, insbesondere der Stadt Frankfurt
a.M., ein Monitoring mit turnusméBiger Beprobung
eingerichtet und durchgefiihrt. Aus dem Grundwas-
sermonitoring liegen in der Regel halbjéhrliche Ana-
lysen der Beschaffenheit des Grundwassers von 1967
bis 1995 und teilweise fortgesetzt iiber den Zeitpunkt
der Fertigstellung dieser Arbeit hinaus vor. Ziel des
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Monitorings war es, die Reichweite und Qualitit der
Beeinflussung durch deponiebiirtige Stoffe zu erfas-
sen.

Einrichtungen zur direkten Nutzung des abstromigen
Grundwassers befinden sich nicht in unmittelbarer
Néhe der Deponie; iiber den Kontaminationspfad
Grundwasser - Oberflichenwasser besteht jedoch ein
zusitzliches Gefahrdungspotential des Schutzgutes
Oberflichenwasser (vgl. Abschnitt 3.1.2). Dement-
sprechend wurden die Wasserproben auf ein Para-
meterspektrum untersucht, welches etwa dem spater
in Arneth et al. (1986), Brill et al. (1986) und Voigt
(1998)

satz fiir deponiebiirtige anorganische und organische

zusammengefassten ~ Altablagerungsdaten-

Substanzen entspricht.

Mit Screening-Methoden, GC-Fingerprints und
Listen- oder Problemstoffanalytik wurde in den Jahren
1984-1986 die Belastung des abstromigen Grundwas-
serkdrpers insbesondere mit organischen Einzelstof-
fen untersucht (Brill 1986). Als Ergebnis dieser Un-
tersuchungen wurden im direkten Abstrom der Depo-
nie neben einem eindeutigen organoleptischen Befund
- ,,Die Wisser sind gelb bis rotbraun gefarbt, riechen
nach Miill und Losemittel und schiumen stark.* (Brill
1986) — u.a. stark erhohte Konzentrationen der Sum-
menparameter TDS (Gesamtldsungsinhalt), AOX (bis
1540 pg I'" und halogenfreien organische Substanzen
(GC-Flachenwerte) festgestellt. Die Grundwasserpro-
bennahme erfolgte mit Mischproben (MP) aus den
iiberwiegend voll verfilterten Messstellen.

Uber die gesamte Zeit des Grundwasser-Monitorings
wurden die physikochemischen Parameter Tempera-
tur, pH-Wert und elektrische Leitfahigkeit gemessen;
mit einer Unterbrechung von 1975 bis 1985 der Para-
meter Redoxspannung.

Vereinzelt liegen Wasser- und Sediment-Analysen
der Teiche und Weiher im Abstrom der Deponie vor.
Im Jahre 1981 wurde durch die Stadt Frankfurt a. M.
im Haldenweiher das freie Wasser und die Schlamm-
schicht an der Basis beprobt. Bereits ab 1,0 m unter
der Wasseroberflache war kein Sauerstoff mehr nach-
weisbar. Die analytischen Befunde dieser Schlamm-
proben belegen, dass sich der Haldenweiher durch
die dort verdnderten chemischen Milieubedingungen
und mikrobiologischen Prozesse gegeniiber dem

Grundwasser zu einer Schadstoffsenke entwickelte



(u.a. 215 mg kgTS! Zink, 103 mg kgTS"' Chrom,
21000 mg kgTS™' Eisen). Im Haldenweiher werden
Grundwisser verschiedener vertikaler und lateraler
Herkunft durchmischt. Dennoch wurde eine deutlich
steigende Tendenz der Stoftkonzentrationen zur Basis
hin festgestellt.

Das Parameterspektrum des Monitorings entsprach in
seiner urspriinglichen Ausrichtung nicht der Beobach-
tung von Riickhalt- und Abbauprozessen im Grund-
wasser, sondern wurde lediglich zur Beobachtung der
Ausbreitung einer vermeintlichen Fahne sowie zur
Sicherung einer tolerierbaren Grundwasserqualitét
im entfernteren Abstrom konzipiert. Auf chemische
Transformationen und spezifische reaktive Transport-
prozesse fokussierte Untersuchungen waren nicht Be-
standteil des Monitorings.

Fir eine detaillierte Beschreibung des Emissions-
spektrums der Deponie wird insbesondere auf Golwer
et al. (1976) verwiesen; die Analysenergebnisse der
verschiedenen Probennahme-Kampagnen sind in Brill
(1986), Golwer (1995) sowie diversen Gutachten fiir
das HL{B und die Stadt Frankfurt a. M. beschrieben.
Entsprechend ihrer chemischen Bestandteile konnen
die im Grundwasser geldsten Stoffe des DbGWS am
Monte Scherbelino in vier Hauptgruppen eingeteilt
werden (teilw. nach Christensen 1992):

= Die Summenparameter COD und DOC umfas-
sen geloste Ausgangsformen, Zwischen- und End-
produkte der ins Sickerwasser gelangten organischen
Komponenten.

= Spezielle organische Substanzen mit erhohter To-
xizitidt werden unter verschiedenen Aspekten zusam-
mengefasst. Haufig auch als XOC (xenobiotic orga-
nic compounds) bezeichnete synthetische Substanzen
umfassen u.a. aromatische Kohlenwasserstoffe (z.B.
Benzen, Toluen, Xylen, Phenole, PAK) und chlorierte
Aliphaten (auch als AOX; adsorbierbare organisch
gebundene Halogene).

= Als anorganische Hauptkomponenten treten im
sickerwasserbeeinflussten Grundwasserkorper vor
allem Chlorid, Calcium, Magnesium, Natrium,
Kalium, Ammonium, Nitrat, Eisen, Mangan, Sulfat
und Hydrogencarbonat auf. Cyanide sind am Standort
von untergeordneter Bedeutung.

= Schwermetalle und Spurenelemente bilden eine

anorganische Stoffgruppe, in der bereits geringe Ein-

zelkonzentrationen eine hohe Toxizitdt aufweisen
konnen. Im einzelnen sind Nickel, Zink, Blei, Kupfer,
Cadmium, Chrom, Quecksilber, Bor und Arsen von
Bedeutung.

Die verdnderlichen Parameterspektren und Analy-
senverfahren wihrend des langjdhrigen Monitorings
erforderten die Aufbereitung und Vereinheitlichung
der Datensitze fiir die Datenbankhaltung (z.B. fiir
COD, Eisen- und Manganspezies, organischen Koh-
lenstoff). Die zeitliche Entwicklung der Ausbreitung
einzelner Substanzen wird in Abschnitt 4.1 eingehend
behandelt.

3.2.2  Analysen anorganischer Stoffe

Fiir die Grundwasserproben des Monitorings liegen
langjéhrige Analysenreihen fiir die in Tab. 9 aufge-
fiilhrten Parameter vor. Diese Tabelle bietet gleich-
zeitig eine kompakte statistische Ubersicht der Da-
tensidtze. Der DbGWS am Monte Scherbelino ist
im anorganischen Bereich vor allem durch die hohe
Salzfracht und Konzentration an reduzierten Spezies
gekennzeichnet. Besonders hohe Konzentrationen er-
reichen neben Chlorid und Natrium das aus Bauschutt
(u.a. Gips), Aschen und teilweise organischen Abla-
gerungen stammende Sulfat. Ebenfalls stark erhdhte
Werte zeigen Kalium, Ammonium, teilweise Nitrat,
Eisen, Mangan und Bor. Die abstromige Calciumkon-
zentration wird kontrolliert vom Kalk-Kohlensédure-
Gleichgewicht und lonenaustauschprozessen und er-
reicht nicht diese hohen Werte.

Die gelosten Gehalte der Gase Kohlendioxid, Schwe-
felwasserstoff und teilweise Methan (vgl. Tab. 9,
10) bei deponienahen Messstellen Anfang der 70er
Jahre weisen auf stark reduzierende Bedingungen
und aktive Stoffumsitze im Grundwasserkorper hin.
Dabei dominierte offensichtlich Sulfatreduktion die

Redoxprozesse im nahen Abstrom.

3.2.3  Analysen organischer Stoffe

Bis auf die Parameter COD und AOX wurden die
in Tab. 10 aufgefiihrten Substanzen nur in kiirzeren

Perioden oder einmaligen Kampagnen untersucht.
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Tab. 9: Anorganische Parameter, langjdhrige Analysedaten im Monitoring vorhanden

Parameter . Anstrom 5%- 95%- ) Proben-
. Maximum . . Median

(Zeitraum) Mst 429  Perzentil ~ Perzentil anzahl
Sauerstoft (O,) [mg 1] 14,0 2,0 0,1 6,0 0,5 1293
Natrium (Na*) [mgl']  2832,0 64,0 6,1 1904,0 171,0 1042
Kalium (K*) [mg 1] 1839,0 3,5 1,7 1057.,8 13,0 1040
Calcium (Ca*") [mg 1] 750,0 32,0 30,0 551,0 141,0 960
Magnesium (Mg?>") [mg 1] 380,0 9,0 4,6 200,0 34,0 957
Ammonium (NH,") mgl']  4867,0 0,8 0,04 1405,0 5,0 1309
Gesamthirte [dH®] 172,0 6,6 6,1 131,0 47,0 769
Chlorid (CI) mgl']  4030,0 ?féo(_) 11,0 2743,0 280,0 1370
Nitrat (NO,) mgl']  10600,0 12,4 0,1 1030,0 3,2 1283
Sulfat (SO,*) [mgl']  2225,0 101,0 44,0 1266,0 154,6 1287
Schwefelwasserstoff (H,S, ]

[mg 1] 40,0 - 0,05 15,8 0,16 124
1968-1972)
Hydrogencarbonat (HCO,) mgl']  12580,0 8,5 1,0 6206,0 689,0 867
Hydrogenphosphat (HPO 42') [mg 1] 53,6 0,12 0,01 10,4 0,403 599
Kieselsdure (Si0,) [mg 1] 308,0 18,0 6,8 58,0 18,0 618
Cyanid, gesamt [mg 1] 1,3 0,005 0,003 0,21 0,015 421
Eisen, gesamt [mg 1] 83,0 0,3 0,09 33,0 2,7 1081
Mangan, gesamt [mg1'] 24,0 2,0 0,05 4,0 1,1 809
Chrom (Cr) [mg 1] 0,61 0,008 0,003 0,17 0,02 471
Nickel (Ni) [mg 1] 1,07 0,04 0,004 0,205 0,028 525
Blei (Pb) [mg 1] 0,3 0,002 0,001 0,1 0,01 302
Cadmium (Cd) [mg 1] 0,02 0,0012 0,0003 0,01 0,001 459
Arsen (As) [mg 1] 0,11 0,0008 0,0006 0,045 0,01 479
Bor (B) [mg 1] 62,62 0,2 0,05 38,6 0,84 519

Tab. 10: Organische Parameter im Monitoring
An-
. . 5%- 95%- . Proben-
Parameter (Zeitraum) Maximum  strom i . Median
Perzentil Perzentil anzahl
Mst 429
COD .0, (1967-1995/2005)* [mgO,1"']  3896,0 20 12,9 1981,0  117,0 1128
DOC (1984-1986, 1993) [mg I'] 945,0 4,7 2,7 571,0 12,0 70
TOC (1970, 1972, 2004-2005) [mg I'] 580,0 - 4,8 361,0 42,0 93
AOX [mg I'] 36,0 0,03 0,01 1,9 0,099 547
BTX (1997-2003) [mg '] 0,193 0,03 0,001 0,044 0,011 72
Benzol (1997-2005) [mg '] 0,033 0,001 0,001 0,0189 0,001 169
HKW (1997-2003) [mg '] 0,15 0,0016 0,00016 0,0327 0,001 104
PAK (1997-2004) [mg 1] 0,964  0,00004 0,00002 0,0196 0,00027 78
Phenole Summe
[mg I'] 344,0 0,158 0,008 5,33 0,145 191

(1968-1973, 1984, 1986)
Methan (1970-1971) [Vol %] 0,05 - - 0,05 0,02 9
LHKW (BBodSchV, 2003-2004) [mg 1] 0,12655 - - 0,0886  0,00044 16
Fluoranthen (1984-2004) [mg I'] 0,00046 - 0,00001 0,00044 3,4E-05 53
cis-Dichlorethen (2004, 2005) [mg I'] 0,027 <0,001 0,001 0,012 0,001 21
Trichlormethan (1984, 1986, 2004, 2005) [mgl'] 0,15 0,001  0,0001 0,025 0,001 66
Dichlormethan (1984, 1986, 2004, 2005) [mgl'] 0,033 0,001 0,001 0,0083 0,001 60
Vinylchlorid (1986, 2004-2005) [mg I'] 0,007 0,001  0,0005 0,0014 0,0005 73

* nach dem Dichtwandbau 1995 wurde nur noch eine eingeschrinkte Anzahl der Messstellen beprobt
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Die in den einzelnen Kampagnen analysierten Stoffe
umfassen die wichtigsten, nach gekoppelter Bewer-
tung von Emissionskonzentration und Nachweishéu-
figkeit bei deponietypischen Emissionen beobachte-
ten organischen Stoffe (Voigt 1998). Die Analysen der
Kampagnen der Jahre 1984 bis 1986 ergaben zwar
direkt am Deponierand stark erhdhte Konzentrationen
fiir insbesondere BTX, AOX, PAK und LHKW. Diese
konnten jedoch nicht mit Einzelstoffanalysen erklart
werden und wurden im weiteren Abstrom nicht mehr
beobachtet.

3.3 Tiefenorientierte Beprobung
des Grundwassers
3.3.1 Veranlassung und Umsetzung

Die tiefenorientierte Grundwasserprobennahme auf

der Deponie Monte Scherbelino sollte die Beschrei-

bung der Tiefenzonierung der Grundwasserbelastung
ermoglichen. Die langjdhrigen Datenreihen der Pro-
beanalysen aus voll verfilterten Messstellen geben nur
bedingt Aufschluss iiber die integrale Fracht am Punkt
der beprobten Messstelle und erlauben keine Aussage
zur vertikalen Konzentrationsverteilung. Mit der 3-D
Verteilung der Grundwasserbelastung im Abstrom der
Deponie lieBen sich genauere Aussagen zum Einfluss
von Dichtestrdmung, zur integralen Stofffracht und
zum potentiell zur Verfligung stehenden Raum fiir
Prozesse wie Retardation und Abbau treffen. Darii-
ber hinaus bot sich Gelegenheit, iiber einen Metho-
denvergleich zweier Verfahren zur tiefenorientierten
Grundwasser-Probennahme eine Einordnung der
Qualitét der Ergebnisse durchzufiihren. Dafiir wurde
erst neben einer ausgebauten Messstelle das Verfah-
ren der modifizierten Rammsonde (MRS) eingesetzt
und danach das Verfahren der simultanen Pumpraten

(SPR) in der Messstelle. Bei wenigen Messstellen

< \_,x Strompfad vor Dichtwandbau
e : stationér (1986)

o ' Strompfad nach Dichtwandbau
S i stationar (2002)

(Markierung nach jeweils
1 a FlieRzeit)

Ansatzpunkt SPR, Mst.-Nr.

e i

Ansatzpunkt MRS, Mst.-Nr.

“ Abb. 17: Ansatzpunkte von SPR und MRS-Probenahme im April 2004; veranderte Grundwasserfliessrichtung

zwischen vor und nach Dichtwandbau
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ergab sich die Moglichkeit, die gewonnenen Analy-
sewerte mit denen der turnusméfigen Messungen aus
dem anhaltenden Monitoring zu vergleichen.

Durch die verdnderte Grundwasserstromung nach
dem Bau der Dichtwand war bei der Probennahme
im April 2004, 9 Jahre nach Dichtwandschluss, de-
ponienah mit modifizierten Konzentrationsvertei-
lungen zu rechnen. Die Ansatzpunkte flir die SPR und
die MRS zeigt Abb. 17 vor dem Hintergrund zweier
stationdr modellierter Stromungszustéinde der Jahre
1986 und 2002. Im Zustrom zum Weiher, im nord-
lichen Abstrombereich, treten deutlich Anderungen
der Orientierung der Stromlinien auf. Teilbereiche
des Grundwasserkorpers, die vormals auf parallelen
Strombahnen lagen, werden nunmehr hintereinander
bewegt. Im direkten Zustrom zum Hegwaldgraben,
westlich des abstromigen Ufers vom Haldenweiher,
sind die Auswirkungen des Dichtwandbaus auf die
Orientierung der Stromung nicht so stark.

Die Grundwasserproben wurden auf Vorort-Parame-
ter, Hauptionen, einige Schwermetalle, COD, DOC
und AOX analysiert (vgl. Abschnitt 3.3.4).

3.3.2 Methode der simultanen

Pumpraten

Die ,,Simultane-PumpRaten-Methode* (SPR) wurde
vom Mannheimer Verkehrsverbund MVV entwickelt
(Melzer 1997, Robold & Piroth 1997). Zur Durchfiih-
rung der SPR werden zwei bis vier getrennt regelbare
2"-Unterwassermotorpumpen gestaffelt in die Mess-
stelle mit Durchmesser >4" eingebaut. Bei simultaner
Forderung mit identischen Pumpraten bilden sich im
umgebenden Grundwasserleiter und zwischen den
einzelnen Pumpen getrennte anstromende Horizonte
aus. Unter Kenntnis der Verteilung der hydraulischen
Durchléssigkeiten im Bereich der Messstelle kann
aus den Analysen resp. physikochemischen Mes-
sungen des gepumpten Wassers auf die vertikale Ver-
teilung der Konzentrationen im Grundwasserkdrper
geschlossen werden.

In Abb. 18 ist das Verfahren SPR fiir einen homogenen
Fall vereinfacht dargestellt. Durch die simultane For-
derung von Grundwasser aus drei Tiefen der meist
voll verfilterten Brunnen wird der innerhalb eines
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Volirohr DN 150.00 Ruhe-WSP

Trennstromlinie

—— Bohrung & 324.00 mm.

Volirohr DN 150.00

“ Abb. 18: Schema der SPR, Foérderpumpen P1-3,
Trennstromlinien stark vereinfacht (mit frdl. Genehmi-
gung der BGS Umweltplanung)

“ Abb. 19: Rammgerit im Einsatz (Foto: Anette Spi-
nola)

“ Abb. 20: Vor-Ort-Analytik mit Messgeréten, Vaku-
umflaschen, Durchflusszelle und Schlauchpumpe (Foto:
Anette Spinola)



Brunnens entstehende Zustrom vertikal dreigeteilt.
Die Forderraten der einzelnen Pumpen werden un-
tereinander angeglichen. Fiir den Idealfall des homo-
genen isotropen Grundwasserleiters wiirde eine ver-
gleichbar gute Aufteilung des dufleren Zustroms zum
Brunnen abgebildet werden. Diese Aufteilung wiirde
bei Schichtung verschiedener Transmissivititen ge-
stort. Die am Standort weit verbreitete Kieslage im
unteren Bereich des Grundwasserleiters beeinflusst
mit ihrer erh6hten hydraulischen Durchléssigkeit zu-
sdtzlich die gemessenen Konzentrationsprofile.

Am Standort Monte Scherbelino wurde in den voll
verfilterten Messstellen mit drei Pumpen gearbeitet,
von denen die oberste mit einem Mindestabstand von
1 m zur Filteroberkante bzw. dem Ruhewasserstand
eingebaut wurde. Die unterste Pumpe wurde etwa 1 m
iiber dem Ende der Filterstrecke bzw. dem Sandfang
eingehdngt; die dritte mittig dazwischen. Bei kiirzeren
Filterstrecken wurden diese Abstdnde angepasst. Um
die natiirliche Stoffverteilung und Hydraulik nicht zu
stark zu modifizieren wurden die Pumpraten generell

moglichst niedrig gehalten.

M 20

30

)

53

186

Rammpgerit, Ottomotor,
50 kg Rammgewicht

Kopf mit Offnung fiir
Silicon-Forderschlauch

Silicon-Forderschlauch

73

=

A=

<=

modifizierte Sonde
mit Filterstrecke

3.33 Modifizierte Rammsonde

An einer herkommlichen Rammsonde (Abb. 19)
wurde ein speziell an der TU Darmstadt, Institut fiir
Wasserbau und Wasserwirtschaft, gefertigter Ramm-
kopf mit einer Filterstrecke von 25 mm Lénge instal-
liert. Die Detailzeichnung des Sondenkopfes in Abb.
21 zeigt die Kunststoff-Filterstrecke mit Offnungs-
weiten von 0,7 mm an der Sondenspitze.

Der Forderstrom war wegen der geringen Gesamt-
fliche der Filteroffnungen und der Sedimentzusam-
mensetzung am Standort auf ca. 0,1 — 0,15 1 min’
begrenzt. Das Grundwasser wurde mit einer Vakuum-
pumpe gefordert und iiber einem Schlammfang mit
einer Schlauchpumpe weitergeleitet (Abb. 20).

Die Analyse der physikochemischen Vor-Ort-Para-
meter erfolgte im stromenden Probenwasser, nahezu
druckfrei in einer WaTerra-Lfc-Durchflusszelle. Das
Fordervolumen im als Schlammfang dienenden ersten
Vakuum-Gefaly wurde entsprechend des suspendierten
Feinkornanteils verworfen.

Der Grundwasserleiter wurde generell von oben nach
unten bis zu einer Teufe beprobt, bei der durch die

Vakuum-Gefaf3:
Uberlaufschutz
fiir Vakuumpumpe

Schlauchpumpe im
Abzweig zur Vorortanalytik
und Probenahme
Vakuum-Gefaf:
Schlammfang
Durchflusszellen mit

Messsonden

Probenahme-Ausle

Abwasser-Behilter

Vakuum-Pumpe,
Forderpumpe

innenliegende Schlauchfiihrung im
Bohrgestinge

“ Abb. 21: Sondenspitze mit Filterstrecke
(1i.); schematischer Aufbau der Grundwasser-
probenahme mit MRS und Messgeriten (re.)
(Skizze der Sondenspitze mit frdl. Genehmi-
gung der TU Darmstadt, Institut fiir Wasser-
bau und Wasserwirtschaft)
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empfindliche Filterstrecke und die relative grofle
Sondenspitze kein weiterer Bohrfortschritt erreicht
werden konnte.

Eine Verschleppung und dadurch Verfilschung der
Analysen tieferer Horizonte konnte wegen der i.A.
mit der Tiefe ansteigenden Losungsgehalte vernach-
lassigt werden.

Maximal wurde in den grobsandigen bis kiesigen Se-
dimenten eine Tiefe von etwa 6 m uGOK angefahren.
Die modifizierte Rammsonde (MRS) ist sehr mobil
und konnte auch zur Verdichtung des Messnetzes
eingesetzt werden. Die Ansatzpunkte wurden direkt
wihrend der Probennahmekampagne nach den Er-
gebnissen der laufenden Arbeiten angesetzt und kor-
rigiert. Uber Schlagzahldiagramme und die Beriick-
sichtigung von lithologischen Profilen nahegelegener
Bohrungen bestand die Moglichkeit einer indirekten
lithologischen Beschreibung der durchteuften Sedim-

entlagen.

3.34  Analysemethodik

Wihrend der Beprobungsarbeiten wurden unter Luft-
abschluss die physikochemischen Vor-Ort-Parameter
Temperatur, elektrische Leitfahigkeit, Sauerstoffge-
halt, pH-Wert und Redoxpotential mit entsprechenden
Sonden, Elektroden und Messgeriten der Firma WTW
bestimmt. Probennahme, Bestimmung der physiko-
chemischen Parameter, Aufbewahrung und Analyse
erfogte nach DVWK 128 (DVWK 1992), DVWK
245 (DVWK 1997), DIN EN 27888 (DIN 2005) bzw.
DIN 38404 (DIN 2005).

Die geringen Forderraten der MRS erforderten eine
dafiir speziell ausgelegte Dimensionierung der Durch-
flusszelle. Die modular aufgebaute Durchflusszelle
,»Sheffield-Lfc” von WaTerra wurde bei der MRS ein-
gesetzt. Die Bestimmung der physikochemischen Pa-
rameter erfolgte bei der SPR in einer gewdhnlichen,
groBeren Uberlauf-Messzelle. Die Analytik auf AOX
und COD wurde von der SGS Institut Fresenius
GmbH in Taunusstein geleistet. In den Tabellen C1
und C2 im Anhang C sind die Merkmale der Proben-
nahme und Analysegerite aufgefiihrt. Die Tabellen
C3 und C4 geben einen Uberblick der Nachweisgren-

52 | Material & Methoden

zen und Messtoleranzen der benutzten Analysegeréte
im Labor des Fachgebietes Hydrogeologie der Tech-
nischen Universitéit Berlin.

Analysen auf chemische Vor-Ort-Parameter wurden
an nicht konservierten Proben mit Schnelltestkésten
(Fa. Merck; Carbonathirte, Gesamthirte, Chlorid,
Calcium) und photometrischen Feld-Analysegerdten
(Fa. Hach; Fa. Lange; Ammonium, Eisen(II), Nitrat)
durchgefiihrt. Die Analysemethoden sind in Anhang
C zusammengestellt.

3.4. Untersuchung des
Hegwaldgrabens
34.1 Motivation und Umsetzung

Die Grundwasserstromung abstromig der Deponie
wird in Abhéngigkeit von der Lage der Grundwas-
seroberfliche von der Drainage durch den Hegwald-
graben beeinflult. Bei mittleren Grundwasserstinden
ist der Graben wasserfiihrend und zeigt insbesondere
in Deponiendhe am organoleptischen Befund deutlich
den Einflu8 der Deponie auf.

Im Mai 2003 und im April 2004 wurden im Heg-
waldgraben Abflussmessungen und Probennahmen
durchgefiihrt. Ergebnisse dieser Kampagnen sind in
Abschnitt 4.2.1 beschrieben. Die Qualitdt des Ober-

“ Abb. 22: Abflussmessung Hegwaldgraben, Graben-
profil bei Lokalitit HGWO0I1, Mai 2003, 3-Lochwehr
(Foto: Marion Behr)



“ Abb. 23: Abflussmessung Hegwaldgraben, Lokalitdt
HGWO03, Mai 2003, 2-Lochwehr, Aufstauphase bei sehr
geringer Durchflussrate (Foto: Marion Behr)

flichenwassers im Hegwaldgraben sollte auf die
rdumliche Entwicklung im Vorfluter untersucht und
mit Analysen aus nahegelegenen Grundwassermess-
stellen verglichen werden. Mit der tiefenorientierten
Beprobung des Grundwassers lag ein weiteres Kri-
terium flir die Beschreibung der Ausrichtung der
Grundwasserstromung im Einzugsbereich des Heg-

waldgrabens vor.

3.4.2  Abflussmessungen

Die Abflussmessungen erfolgten je nach Durchfluss-
rate mit einem 2- oder 3-Loch-Wehr. Dieses wurde
bis auf die Tiefe der Betonhalbschalen in die Kolma-
tionsschicht aus Schlamm, Algen und Makrophyten
eingebaut und abgedichtet (Abb. 22, 23).

Der Zeitraum nach dem Einbau des Wehres bis zur
Einstellung stationédrer Stromungsbedingungen betrug
etwa 30 bis 45 min. Aufgrund der geringen Durch-
flussraten des Hegwaldgrabens erbrachten die Durch-
flussmessungen erst nach dieser Frist reproduzierbare

Ergebisse.

3.4.3  Analysen des Oberflichenwassers

im Hegwaldgraben

Beginnend am Austritt der Rohrfassung nahe der Mst
M7 wurden an den Punkten HWGO02, HWGO03 und

“ Abb. 24: Messung physikochemischer Parameter
Hegwaldgraben, Lokalitit HGW3, Mai 2003 (Foto:
Marion Behr)

HWGO1 (vgl. Abb. 34, Abschnitt 4.2.1) in den Jahren
2003 und 2004 Proben vom Oberflichenwasser des
Hegwaldgrabens genommen. Die Messung der physi-
kochemischen Parameter konnte im Bereich der sehr
schwachen Stromung erfolgen (Abb. 24).
Probenbehandlung und chemische Analysen in den
Messkampagnen am Hegwaldgraben in den Jahren
2003 und 2004 erfolgten nach den gleichen Methoden
wie bei der tiefenorientierten Grundwasserproben-
nahme 2004 (vgl. Anhang C).

3.5 Ansitze zur Auswertung von
Konzentrationsganglinien
3.5.1  Analyse von Zeitreihen chemischer

Grundwasser-Analysen

Die Konzentrationsganglinien der Messstellen aus
dem langjdhrigen Monitoring geben Aufschluss iiber
die Auswirkungen des reaktiven Transports von de-
poniebiirtigen Stoffen fiir einen begrenzten Zeitraum
an diskreten Beobachtungspunkten. Ohne detaillierte
Angaben zur Historie des Deponiebetriebes und zur
Grundwasserstromung kann nicht konkret bestimmt
werden, unter welchen Randbedingungen und Ein-
gangsgroBBen des Stofftransports diese Konzentrati-
onsverteilungen entstanden sind. Fiir die Entwicklung
der emittierten Stoffstréme durch das Sickerwasser

liegen keine Daten vor. In einer Konzentrationsver-
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ringerung entlang des FlieBweges konnen sich ver-
schiedene Transportparameter gemeinsam manifes-
tieren; die Ausbreitung des DbGWS am Standort
Monte Scherbelino ist zudem nicht in einem statio-
niren Zustand. Ein kurzfristiger Tracerversuch zur
Bestimmung konservativer Transporteigenschaften
im Grundwasserleiter ist nicht geeignet, bereits zu-
riickliegende Transportvorgénge nachzubilden.

Die Bestimmung der Anteile der einzelnen Transport-
groflen an der Konzentrationsénderung durch eine in-
verse Modellierung des reaktiven Stofftransports ist
fiir den Zeitraum von 50 Jahren in einem Gebiet von
der GroBe des Einflussbereiches der Deponie nicht
sinnvoll. Eine direkte numerische Losung durch ite-
rative Anpassung der einzelnen Parameter erreicht
bei heterogenen Grundwasserleitern nur eine sehr
begrenzte Ubereinstimmung mit den Messdaten aus
dem Monitoring.

Bei der Beurteilung des Sanierungserfordernisses
eines DbGWS und der Quantifizierung von NA ist
nach heutiger behordlicher Sicht entscheidend, ob die
stoffspezifische Schadensgeometrie progressiv, statio-
ndr (stabil) oder regressiv ist. Eines der zentralen Kri-
terien eines Langzeitmonitorings im Zusammenhang
mit einer Sanierung ist die Frage, ob sich diese Ge-
ometrie so verhilt, wie es prognostiziert wurde. Die
Interpretation und Bewertung der Felddaten fiir die
Beurteilung des Ausbreitungszustandes des DbGWS
ist nur dann moglich, wenn die gekoppelten Effekte
von Grundwasserstromung und einzelnen reaktiven
Transportparametern, die zum aktuell gemessenen
Zustand beitrugen, richtig erkannt werden und somit
die plausible Grundlage fiir die Prognose bilden.
Dafiir miissen die Einfliisse verschiedener Parame-
ter, wie Quellstdrke, Neubildung, Retardation oder
Abbau, voneinander getrennt werden.

Um auf der Datenbasis des Monitorings am Stand-
ort Monte Scherbelino den Einfluss von Abbau- und
Riickhalteprozessen stoffspezifisch untersuchen zu
konnen, wurde das Instrument BTSA (breaktrough
stage analysis) eingefiihrt. Dieser mit der vorlie-
genden Arbeit entwickelte Ansatz zur Bestimmung
des Durchbruchsstadiums erlaubt die Differenzierung
der zusammen auftretenden Einfliisse stoffspezifisch

wirksamer Transportgroflen aus Zeitreihen von Stoft-
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konzentrationen. Betrachtet werden dabei Konzentra-
tionsentwicklungen auf Abschnitten von Strompfaden
im Abstrom der Deponie; Prozesse im oder unter dem
Deponiekdrper werden vernachléssigt.

Im idealen Fall einer stationdren Grundwasserstro-
mung im homogenen, isotropen Grundwasserleiter
mit parallelen Stromlinien zeigt sich der Einfluss der
einzelnen Transportgrofen in bekannten, charakte-
ristischen Kurvenverldufen. Im Fall einer konstanten
unendlichen Quelle, wie sie vereinfacht angenommen
bei den Dimensionen der Messwerte von Zeit (40
Jahre Beobachtung), Entfernung (bis ca. 700 m) und
Abstandsgeschwindigkeit (< 1 m d') am Standort
vorliegt, konnen an einem Ort der Beobachtung im
Abstrom charakteristische Durchgangskurven aufge-
zeichnet werden.

Bekanntlich fiihrt dabei die Dispersion zum fritheren
Ansteigen der gemessenen Stoffkonzentrationen am
Ort der Beobachtung. Retardation durch Sorption
verzogert den Konzentrationsanstieg am Ort der Be-
obachtung, fiihrt aber langfristig bei kurzem Fliess-
weg nicht zu einer Verringerung der maximal erreich-
ten Konzentration gegeniiber advektiv-dispersivem
bzw. konservativem Transport. Abbau vermindert in
diesem Szenario effektiv die langfristig auftretenden
Konzentrationen. Komplexere Ansdtze zur Beschrei-
bung von nichtlinearer Sorption ohne Gleichgewichts-
Annahme und Abbau hoherer Ordnung (Interaktion
der Spezies, Limitierung durch Abhingigkeit von
Elektronenakzeptoren, Kinetik mikrobieller Katalyse)
fiihren grundsétzlich zu den gleichen Phénotypen der
langfristigen Konzentrationsentwicklung.

Das Instrument der BTSA setzt die Konzentrati-
onsentwicklung einer konservativ und einer reaktiv
transportierten Substanz ins Verhéltnis. Mit diesem
Verhiltnis werden konservative Einflussgrofen, wie
variierende Grundwasserneubildung, Dispersion und
Variation der Quellfunktion beider Substanzen bei der
Beurteilung der NA-Prozesse beriicksichtigt.

Da kein Tracerexperiment unter natiirlichem Gradien-
ten des Grundwasserflusses zur Bestimmung von Ad-
vektion und Dispersion herangezogen werden kann,
muss die Bestimmung der realen Groflen im instati-
ondren Fall durch die Auswertung deponiebiirtiger
inerter Stoffe erfolgen, welche die Eigenschaften
eines Markierungsstoffes besitzen. Chlorid wird fiir
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von Chlorid und von einem weiteren Stoff von zwei
Grundwassermessstellen im Abstrom der Deponie
verglichen. Diese Messstellen liegen hintereinander
auf dem gleichen betrachteten Strompfad. Diese Be-
dingung impliziert, dass die an beiden Punkten detek-
tierten Durchgangskurven Stofffrachten aus der glei-
chen oberstromig lokalisierten Emissionsquelle sind.

Die Konzentration eines geldsten Stoffes / zur Zeit ¢,
[C;], wird ins Verhiltnis gesetzt mit der Konzentrati-
on von Chlorid der selben Probe, [CCI’].]. Dieses Ver-
héltnis wird an der quellndheren Messstelle A (Ratio
A, 1, Glg. 19) und an der quellferneren Messstelle
B (Ratio B, 7%, Glg. 20) aufgestellt. Die Konzentrati-
onsangabe erfolgt einheitlich mit Bezug zur Gesamt-
l6sungsmenge in (mg/1), (mol/l) oder (ppm).

_ ]
[CT 4]

Ratio A entspricht pA
I.cr.j

Glg. 19

Eine Anderung vom Konzentrationsverhiltnis zwi-
schen betrachtetem reaktivem (hier I) und konserva-
tivem Stoff (hier Chlorid) entlang des FlieBweges ist
dann auf den Einfluss stoffspezifischer Transportpa-
rameter, z.B. Retardation oder Abbau, zuriickzufiih-
ren. Ratio C (+¢, Glg. 21) sei das Verhéltnis B/A, in
diesem Fall also bezogen auf die Messungen zum
gleichen Zeitpunkt t.

r -
. . C _ BJ.Cl',j
Ratio C entspricht e .

Glg. 21

Tyrcr )

Die Entwicklung von Ratio C ( rfa. ) birgt die

Normierung auf die effektive dispersions- und ver-
diinnungsbedingte Konzentrationsabnahme auf dem
Fliessweg zwischen den Messstellen A und B auf
beide betrachtete Substanzen. Der Ratio C zweier

konservativer Substanzen gleicher Quellfunktion
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miisste demnach auf dem ganzen Fliessweg zu jedem
Zeitpunkt 1 bleiben und ist somit weder eine Funkti-
on der Zeit, noch des Ortes. Die Anderung der Stoff-
konzentration durch Retardation oder Abbau hinge-
gen ist abhéngig von den Konzentrationsdnderungen
wiahrend der vorangegangenen Transportschritte.

Die durch Anderung von Ratio C markierten Ein-
fliisse anderer TransportgroBen lassen sich flir den
betrachteten nicht konservativen Stoff unter wenigen
mafgeblichen Prozessen zusammenfassen. Sind die
theoretischen oder durch laborative Tests nachgewie-
senen Prozesse bekannt, in die der nicht konservati-
ve Stoff involviert ist, kann die Anderung von Ratio
C als GroBe fiir die Intensitit bzw. den Status dieser
Prozesse angesehen werden.

Den charakteristischen Verlauf von Durchgangskur-
ven einer konservativen und jeweils einer sorbierten
und abgebauten Substanz zeigen Abb. 25 und Abb.
26. Diese idealen Ganglinien wurden mit einem an
Modflow (PMWIN, Chiang & Kinzelbach 2001) ge-
koppelten MT3DMS-Modell (Zheng & Wang 1998)
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berechnet. Der Transport aller Spezies umfasst Ad-
vektion und Dispersion. Zusidtzlich wurde jeweils
lineare Sorption oder Abbau erster Ordnung berech-
net. Eine detaillierte Beschreibung des angewandten
Stromungsmodells und die Transportparameter der
einzelnen Spezies finden sich im Anhang F.

In Abb. 25 und Abb. 26 deutlich erkennbar ist der
unterschiedliche Verlauf von < im Fall von Sorption
und Degradation. Unter dem Einfluss von Sorption
strebt 7“ nach einem anfianglichen Abfallen des Gra-
phen dem stabilen Niveau von 1 entgegen. Im Fall
des Abbaus, hier 1. Ordnung, stabilisiert sich ¢ nach
anfinglichem Absinken viel frither auf einem Nivau
unterhalb von 1; speziell im modellierten Fall von
Abb. 26 etwa um 20 Jahre.

Der reaktiv transportierte Stoff (Abbau, Abb. 26) er-
reicht unter den aufgefiihrten Randbedingungen frither
eine stabile Konzentration als der konservative Stoff.
Dieses unterschiedliche Verhalten von r¢ entspricht
auch dem Umstand, dass die Konzentrationsminde-

rung durch Sorption an die Bindungskapazitit der



vor allem immobilen Feststoffoberflichen und somit
an den durchstromten Reaktionsraum gekoppelt ist.
Bei quasipermanenter Quelle mit relativ hoher Ein-
trittskonzentration ist nach einer endlichen Zeit die
Konzentration an einem Punkt keiner weiteren Ver-
ringerung durch Sorption unterzogen. Dagegen wird
die Verringerung der Konzentration durch chemische
Transformation 1. Ordnung oder je nach Mechanis-
mus und Kinetik des Abbaus vorrangig durch die Zeit
bestimmt, welche die Substanz im Grundwasserleiter
transportiert wird.

Treten beim Abbau limitierende Groflen auf, wie be-
grenzte Verfiigbarkeit von Substrat oder Energieliefe-
ranten, entwickelt sich der Graph r¢ ab diesem Zeit-
punkt bedingt analog zum abgesittigten Sorptionsfall
und steigt u.U. gegen den Wert 1.

Zur Markierung der beschriebenen Phasen wurde in
Abb. 25 und Abb. 26 der Zeitraum vor der Stabilisie-
rung von 7 griin, der Zeitraum des Uberganges bis
zur Stabilisierung von r# gelb und die nachfolgende
Phase des kompletten Durchbruches der reaktiv trans-
portierten Substanz bei B (#° ~1) in rot unterlegt.
Liegt zwischen den Beobachtungspunkten A und B
ein Fliessweg, der zeitlich sehr viel grofler ist, als der
Abstand der Messwerte, so kann Ratio C zeitversetzt
und nicht per Stichtagsmessung gebildet werden. Um
Variationen von Quellstirken zu beriicksichtigen,
kann Ratio C in diesem Fall mit Ratio B und dem um
die FlieBzeit dlteren Ratio A gebildet werden. Lang-
fristige Trends werden jedoch auch ohne diese Kor-
rektur durch die Entwicklung von Ratio C kenntlich.
Eine Beriicksichtigung der Hintergrundkonzentration
der betrachteten Substanzen erhoht die Qualitidt der
Aussage zum Status der Durchgangskurven; insbe-
sondere bei sehr grofien FlieBwegen, starker Sorption
und intensivem Abbau werden geringe Anderungen
markanter. Folgende Gleichungen der BTSA enthal-
ten die Korrekturen mit Hintergrundkonzentrationen
(Subskript b) fiir beide Substanzen und den Zeitver-

satz der konservativen Durchgangskurven (tj. < tjz).

Ly - 15l
4 J
e e = Glg. 22
1,cr 712 [cr - i | 8:
Up,j2- 1]
B _ .J
"ar iz = — Glg. 23

[Cly j2- Cl} ]

c g jo- L]ICT 4 ;- Cy ]

VY 75 =
Ler.jiz [[A,jl - 1] [Clz_s,_jz - Cl, ]

Glg. 24

In Glg. 24 fiir © entspricht dann der rechte Term dem
Verdiinnungsfaktor, wie er in Lyngkilde & Christen-
sen (1992) und assoziierten Verdffentlichungen zur
Abschdtzung der konservativen Verringerung (advek-
tiver Transport mit 3D-Dispersion und Verdiinnung)
der Quellkonzentration angesetzt wird (vgl. Abschnitt
5.1). Als Randbedingungen fiir eine eindeutige plau-
sible Interpretation miissen folgende Punkte ange-

nommen werden:

a) Die verglichenen Messstellen miissen auf einem
Strompfad liegen oder die Stoffkonzentrationen
miissen auf breiter (transversaler) Front hinrei-
chend homogen sein.

b) Die untersuchten Abminderungsfaktoren - Dis-
persion, Abbau und Sorption - dominieren die
Konzentrationsentwicklung. Weitere Faktoren,
z.B. nicht beriicksichtigte Ausfillungsprozesse,
sind zwischen den Messstellen vernachléssigbar
oder miissen separat quantifiziert werden.

¢) Der nicht-konservative Stoff unterliegt dem glei-
chen Einfluss von Advektion, Dispersion und
Verdiinnung, dem auch der konservative Stoff un-
terliegt.

d) Es gibt keine unbekannten Quellen zwischen den
Messstellen. Fiir Produkte von Abbauprozessen,
wie Kohlendioxid bzw. Hydrogencarbonat ist die
jeweilige Quellfunktion zu beriicksichtigen. De-
sorptionsprozesse stellen ebenfalls Quellen dar
und miissen beriicksichtigt werden. Andernfalls
ist die Zuweisung der Konzentrationsédnderung zu
einem vermeintlichen Prozess nicht zuléssig.

e) Der generelle Trend der Quellfunktion der kon-
servativen und reaktiven Substanz weicht nicht
drastisch voneinander ab. Bei lediglich kurzfristig
auftretenden Gehalten der reaktiven Komponente
wiirde bei entsprechend langen FlieBwegen kein

signifikanter Durchbruch erfolgen.
Chlorid wird fiir die Auswertung nach BTSA als

konservativer Tracer angesehen. Setzt man die Kon-

zentrationen eines nicht konservativen Stoffes (C )
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entlang einer FlieBbahn in das Verhiltnis zur Kon-
zentration von Chlorid (C ) der selben Proben, so be-
inhaltet dieses Verhéltnis den effektiven Einfluss von
Advektion und Dispersion auf die Anderung von C.
(Normierung auf Chlorid). Eine Verdnderung des Ver-
héltnisses C/C, _iiber die Zeit an einem festen Punkt
der Beobachtung weist den Einfluss von weiteren

Transportgrof3en nach.

3.5.2  Analyse assoziierter hydrochemischer

Parameter

Entsprechend der Stoffumsétze im Grundwasser ent-
wickeln sich Anderungen der Verhiltnisse von Kon-
zentrationen der an den jeweiligen Reaktionen betei-
ligten Substanzen oder der physikochemischen Para-
meter in Zeit und Raum.

Da Konzentrationsdnderungen durch biochemischen
Stoffumsatz EinfluB auf die Intensitit von Sorption
oder Ionenaustausch ausiiben kdnnen, spielt die Zeit
bis zur Einstellung eines Gleichgewichtes oder eine
beschrinkte Verfligbarkeit beteiligter Komponenten
dieser Prozesse eine entscheidende Rolle.

Es kann exemplarisch fiir jeden, vor dem Hinter-
grund des Massenumsatzes relevanten Stoff, eine
Auswertung der Konzentrationsverdnderung seiner
Reaktionspartner erfolgen. So lassen sich einerseits
die jeweiligen Verhiltnisse der einzelnen Teilneh-
mer des Stoffumsatzes auf den Chloridwert beziehen,

wodurch der Anteil der Konzentrationsverdnderung

durch Advektion und Dispersion herausgestellt wird
(Abschnitt 4.6.1). Zum anderen kann die Korrelation
zu in chemischen Prozessen assoziierten Substanzen
iberpriift werden (stochiometrische Verhéltnisse).
Die Qualitit dieser nicht um den gegebenenfalls sich
noch dndernden Status der Konzentrationsganglinie
bereinigten Korrelationen gibt zumindest einen qua-
litativen Aufschluss iiber die effektiven Stoffumsétze.
Somit konnen, auch wenn das Parameterspektrum
des langjéhrigen Monitorings nicht alle Stoffe zur
Bilanzierung bestimmter Reaktionen enthélt, Ab-
schitzungen {iiber Stoffumsitze angestellt werden.
Untersucht wurden Parameter, die in Abschnitt 3.2.2
fiir am Standort relevante Transformationen erwahnt
(prozessspezifische Leitparameter) und durch das
Analysespektrum des Monitorings abgedeckt werden
(Tab. 11). Die Ergebnisse sind in Abschnitt 5.1.1 dar-
gestellt.

Tab. 11: Anwendungsbeispiele fiir Verhidltnisse assoziierter Parameter

Prozess Assoziierte Parameter Aussage des Verhéltnisses

Tonenaustausch K*, Ca*", NH > Na’

Abbau organischer Sub-  CSB, TOC vs. O, NO,, SO,>  Verfiigbarkeit und Reduzierung von Elektronen-

stanz akzeptoren bei der Transformation organischer
Substanz,

Abbau organischer Sub-  CSB, TOC vs HCO,, H,S, Anwesenheit von Produkten der vollstandigen

stanz Fe(Il) Mineralisation und prozessbegleitender Reduk-
tionsvorginge

Milieuverdndung E,, pH vs. HCO,,, CSB, TOC  Status des Puffervermdgens gegen E, - und pH-

dndernde Prozesse
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Kapitel 4

ERGEBNISSE & INTERPRETATION

Die den Untersuchungen zugrunde liegenden Datenreihen des langjéhrigen Monitorings zur
Grundwasserqualitit abstromig der Hausmiilldeponie Monte Scherbelino wurden in Bezug
auf die zeitlichen Verdnderungen der Kapazititen fiir Stofftransformation und Retardation
ausgewertet. Dabei galt es, die verschiedenen Einflussgrofien der Konzentrationsentwicklung
systematisch herauszuarbeiten. Bereits die unterschiedliche Historie der drei Halden fiihrt zu
verschiedenen abstromigen Konzentrationsentwicklungen. Die progressive Konzentrations-
entwicklung einzelner reaktiv transportierter Substanzen konnte nachgewiesen und ihr aktu-
eller Verbreitungsstatus anhand der BTSA klassifiziert werden. lonenaustauschprozesse in-
folge verdnderter Zusammensetzung der imitierten deponiebiirtigen Wasser kontrollieren die
Transportweiten betroffener Substanzen im weiteren Abstrom. Die Bilanzierung von Redoxka-
pazitdten erbrachte Aufschluss iiber Interaktionen zwischen redoxsensitiven Parametern sowie
zur Entwicklung des Abbaus organischer Substanzen. Zur besseren Orientierung findet sich im

Anhang I ein Lageplan der besprochenen Messstellen, der ausgeklappt werden kann.

4.1. Réaumliche Verteilung und

zeitliche Entwicklung der
Stoffkonzentrationen im
Grundwasser

4.1.1  Prozessspezifische Leitparameter

Die Untersuchung der Ausbreitung des DbGWS am
Standort Monte Scherbelino erfordert aufgrund der
komplexen Zusammensetzung des Deponie-Sicker-
wassers eine Fokussierung auf Leitparameter. Diese
miissen flir eine Beschreibung der rdumlichen und
zeitlichen Ausbreitung sowie der diese Entwicklung
verursachenden Prozesse gleichermallen aussagefa-
hig sein.

Am Standort Monte Scherbelino sind ausgehend vom
Grundwasserschaden die Schutzgiiter Grundwasser,
Oberflaichenwasser, Boden und Bodenluft betroffen,
wobei der Schwerpunkt eindeutig auf dem Grund-
wasser liegt. Eine detaillierte Schutzgutbetrachtung
ist nicht Bestandteil der vorliegenden Arbeit. Den-

noch werden als kritische, umweltrelevante Parame-

ter die bereits in Abschnitt 3.2 genannten Gruppen
Salzfracht, AOX, PAK, DOC, COD und Schwerme-
talle sowie verdnderte Milieubedingungen (pH, E,)
angesehen (vgl. Abschnitt 4.1). Zur Beschreibung der
Ausbreitung des DbGWS kann auf eine begrenzte
Anzahl an Substanzen aus dem Monitoring-Spektrum
zuriickgegriffen werden, fiir die lange Datenreihen
existieren. Eine Abgrenzung des deponiebiirtigen
Einflusses von Hintergrundkonzentrationen ist insbe-
sondere fiir die Bestimmung maximaler Ausbreitung
anhand konservativ transportierter inerter Substanzen
unerlésslich. Kontaminanten-Muster und Indikatoren
fiir deponiebiirtigen Einfluss auf das Grundwasser
werden hier nicht gesondert definiert, da tiber deponi-
enahe Messstellen und eine Sickerwasserfassung die
chemische Matrix der Deponie-Emission bekannt ist
und nicht von parallelen Quellen abgegrenzt werden
muss.

Das differenzierte Transportverhalten anorganischer
und organischer deponiebiirtiger Substanzen wurde
exemplarisch an den in Tab. 12 aufgefiihrten Stoffen

untersucht. Die Begriindung fiir die Auswahl dieser
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Tab. 12: Leitparameter am Standort Monte Scherbelino

Leitparameter Fokussierte Prozesse Gekoppelte Themen

Anorganik

Cl Advektion, Dispersion, Verdlinnung, maximale Aus- Immissionsentwicklung, Flie(3-
breitung (rdumlich, zeitlich) wege, Modellkalibrierung

K* Kationenaustausch/ CEC/ Retardation Sorptionskonkurrenz, Sedimentei-

genschaften

Ca* Kalk-Kohlenséuregleichgewicht, pH-Pufferung, Sorptionskonkurrenz, Sedimentei-
CEC genschaften

HCO, Abbau organischer Substanzen, pH-Pufferung Sedimenteigenschaften

SO Redoxreaktionen, E -Pufferkapazitit Sedimenteigenschaften, initiale

Fe-Spezies (11, 1)

N-Spezies (NO,,
NH,")

Cr, Ni

Organik
COD

DOC

AOX

Hydrochemisches
Milieu
pH

Redoxpotential

Temperatur

Redoxreaktionen, E -Pufferkapazitit

Redoxniveau, OXC, RDC

Schwermetall-Retardation und Mobilisierung

Ausweitung des DbGWS in Zeit und Raum

Redoxzustand, OXC, RDC, Potential zur Transfor-

mation organischer Verbindungen

Transformation (insbes. Mineralisierung) orga-
nischer Verbindungen, Transportweite der Zwi-
schen- und Endprodukte

Transformation toxischer Organika, Sorption

Protonenpufferung, Séure-Basen-Reaktionen

Redoxprozesse, Plausibilitdt der Speziesverteilung

und deren Interpretation

exotherme Stofftransformation, saisonale Variation

Festphasen (Sulfide)

Sedimenteigenschaften, initiale
Festphasen (Hydroxide, Oxide)

Sorption bei Ammonium, Leichte
analytische Bestimmung, hiufig

nicht im Gleichgewicht

am Standort relativ hohe Konzen-
tration, pH-Wert, Festlegung auch

an festen organischen Substanzen

Indikator fiir Sickerwassereinfluss

aus Hausmiilldeponie

Vorbelastung des weiteren Ab-
stroms durch SRR

Entwicklung der Relation zu COD

Summenparameter relevant, Ein-
zelanalytik liefert nur Bruchteile
des Spektrums der AOX

Deponiephasen (saure Phase,
Methanphase)

Messergebnisse sind kritisch zu
betrachten, besondere Stabilitéts-
felder in komplexer chemischer
Matrix
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Parameter, die den oben beschriebenen Kriterien 50000 _ . 405 Nordhalde
. . . . . s 406 Nordhalde und Westhalde
entspricht, finden sich ebenfalls in dieser Tabelle. Die aou00 415 wostraide
folgenden Kapitel befassen sich vorwiegend mit den 404 Stdhaide
aufgefiithrten Parametern. 30000 |
z
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4.1.2.1 Charakteristik der Konzentrations-

entwicklung “ Abb. 27: Elektrische Leitfdhigkeit, deponienahe
Messstellen verschiedener Abstrombereiche

Seit Beginn der Ablagerung von Reststoffen auf
dem Gelédnde der Deponie Monte Scherbelino in den
zwanziger Jahren des 20. Jh. entwickelte sich ein 4000+
Grundwasserschaden, der bis 1995 letztendlich aus
drei Halden emittierende Substanzen umfasst. Die 3000

aufbereiteten Datensidtze des Grundwasser-Monito-

ichtwand

rings weisen eine ungleichmifig wachsende stoft- 5, 2000
spezifische Ausbreitung des DbGWS nach. Anhand E‘ .
o
© 1000 |

der Ganglinien der elektrischen Leitfahigkeit wird

in Abb. 27 die Entwicklung der Salzfracht deutlich .
(vgl. Lageplan Abb. 29). Der zunehmende Trend 0
geht im stidwestlichen Abstrom bei Mst 404 Anfang

der 80er Jahre in eine stabile Plateauphase tiber und

1968
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1977
1981

I 1985
1989
1993
1997
2001

it

“ Abb. 28: COD, deponienahe Messstellen verschie-

nimmt dann leicht ab. Die elektrische Leitfahigkeit )
dener Abstrombereiche

im westlichen Abstrom bei Mst 406, nordwestlich des

Haldenweihers, erreichte ein lokales Maximum Ende

der 80er Jahre. Ob dieses Niveau bereits eine lang-

fristige Stagnation der Ganglinie ist, kann wegen des .
Dichtwandbaus nicht beurteilt werden. Offensichtlich e r
sind vor allem die aus den zersetzten Ablagerungen
stammenden, leicht 16slichen Salze fiir die elektrische

Leitfahigkeit verantwortlich und durch ihre hohe Mo-

bilitdt bewirken sie am ehesten diese Trendumkehr.

Fiir die anderen Halden-Bereiche kann bis zum Dicht-
wandbau noch keine Trendumkehr der Leitfdhigkeit
festgestellt werden.

Fiir die Betrachtung von Transportprozessen im nahen
Abstrom - bis ca. 100 m vom Deponierand - kann
mit den gegebenen Abstandsgeschwindigkeiten von

0,05 m d! bis 1 m d! und der Emissionsdauer von —

—
0 100 200 m

\ \ \
3479500 3480000 3480500

bis zu 60 Jahren (~1935-1995) somit eine quasi un-

5547500

endliche Quelle angenommen werden. Es liegen zwar

keine Angaben zur langzeitlichen Entwicklung der 4 Abb. 29: Lageplan der im Text erwihnten Messstellen
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“ Abb. 30: Instationdre Ausbreitung von Chlorid bis
zum Dichtwandbau 1995, westlicher Abstrom (li.)
Strompfad Mst 415-417-412, nordlicher Abstrom (re.)
Strompfad Mst 405-410-M1, Zeitraum 1968-1995

Emissionsstérke vor. Jedoch konnte in verschiedenen
Modellszenarien eines numerischen 2D instationiren
Stromungs- und Transportmodells mit einem kons-
tanten Quellterm seit dem Jahr 1968 bereits eine gute
Ubereinstimmung mit Messwerten fiir Chlorid aus
dem Monitoring erzielt werden. Auf diese und weitere
Modellierungen und Szenarien einer Sensitivitéts-
Analyse der Transportparameter wird in Abschnitt
4.1.2.3 und Abschnitt 4.1.2.4 ndher eingegangen.

Der Summenparameter COD zeigt in seinem Verlauf
lediglich im siidlichen Abstrom bei Mst 404 gegen
Ende der 80er Jahre eine Stagnation (Abb. 28; vgl.
Abschnitt 4.4.6). Alle anderen Messstellen weisen fiir
den COD ungebrochen steigende Trends auf.

Auf mehrjéhrige Phasen scheinbar stationdrer Kon-
zentrationsverteilung folgen sequentielle Anstiege der
Stoffkonzentrationen. Die variable Neubildung ver-
ursacht als entscheidende Grof3e eine iiber die Jahre
unterschiedliche Verdiinnung der deponiebiirtigen
Frachten. Die Belastung des abstromigen Grundwas-
sers mit deponiebiirtigen Stoffen befindet sich nicht
in einem stationdren Zustand.

Die Konzentrationsverdnderungen in Proben aus
den voll verfilterten Messstellen beruhen auf zwei
gemeinsam auftretenden Phdnomenen - der unter-
schiedlichen Durchmischung der Sickerwasseranteils
mit Grundwasser als dem gewohnlichen Verdiin-
nungseffekt und den verdnderlichen Anteilen verti-
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kal getrennter Grundwasserzonen bei wechselnden
Grundwasserstinden. Der Einfluss von letzterem ist
nur bei starkem vertikalen Gradienten der Konzentra-
tionen, wie er deponienah vorliegt, relevant. Geringe
Kontraste der Transmissivitét zwischen den hoch und
niedrig belasteten Sedimentschichten des Grundwas-
serleiters sind dafiir ebenfalls Voraussetzungen, da
sonst hochdurchldssige und kaum belastete Schichten
stets dominieren kdnnten.

Die Bedeutung systematischer saisonaler und lang-
jéhriger Variationen der Stoffkonzentrationen wird in
Abschnitt 4.1.5 beschrieben.

Am Beispiel von Chlorid sind in Abb. 30 die insta-
tiondren Muster der abstromigen Konzentrationsent-
wicklung zu erkennen, welche hier als konservative

Referenz angesehenen werden.

4.1.2.2 Drei Halden — Zwei Systeme

Im Jahr 1968 wurden alle drei Halden geschlossen.

Der direkte siidliche Abstrom war noch in den 70er

1995
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Jahren so stark belastet wie der nordliche Abstrom.
Mitte der 80er Jahre entwickelt sich ein signifikant
steigender Trend der Leitfdhigkeit im ndordlichen
Abstrom, dort finden sich ab diesem Zeitpunkt die
hochsten Stoffkonzentrationen (Abb. 26, Mst 405,
voriger Abschnitt).

Der Einfluss des Vorfluters Hegwaldgraben spiegelt
sich in der lateralen Verteilung der Stoffkonzentrati-
onen im Grundwasser eindeutig wieder. Stidlich des
Hegwaldgrabens markieren die Konzentrationsgradi-
enten den kurzen direkten FlieBweg des deponiebiir-
tig belasteten Grundwassers in den Hegwaldgraben.
Die hohen Stoffkonzentrationen erreichen in westli-
cher Richtung nicht die starke Ausdehnung wie nord-
lich des Hegwaldgrabens. Das liegt zum einen an
der spiteren Emission, zum anderen sind die FlieB3-
geschwindigkeiten im nordlichen Abstrom teilweise

bis zu einem Faktor 10 hoher. Dariiber hinaus ist im

“ Abb. 31: Konzentrationsverteilung fiir Nitrat, Am-
monium, DOC, COD und Chlorid, Nov./ Dez. 1986
(Messstellen liegen im Zentrum des jeweiligen Balken-
diagramms, vgl. Anhang I)

nordlichen Abstrom der Grundwasserleiter lokal um
drei bis vier Meter méachtiger, da die Basis tiefer liegt
(vgl. Abb. 46 in Abschnitt 4.2.1). Dies fiihrt zu stérke-
rer natiirlicher Verdiinnung und erhdhter Dispersion
in gleichen betrachteten Emissionszeiten.

In der Zeit von 1975 bis 1995 ist die 1000 mg 1'-
Chloridfront auf dem nordlichen Strompfad Mst 405-
410-M1 um 200 m und auf dem westlichen Mst 415-
417-412 um 100 m vorangeschritten (Abb. 28). Die
Gesamtlosungsinhalte der deponienahen Mst 404 und
Mst 415 werden zu Beginn der 80er Jahre von den
nordlicheren Mst 406 und Mst 405 {ibertroffen.

Die Reduzierung des Sickerwasseranteils durch die
Abdeckung der Halden und die Abfithrung von Nie-
derschlagswasser nach 1968 erfolgte fiir die Nord-
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und die Westhalde zu einem fritheren Stadium der
Alterung des Deponiekdrpers als bei der Siidhalde.
Damit wurden Transformationen gebremst, die ur-
spriinglich unter Zehrung von Elektronenakzeptoren
unter dem Milieu der Sauerstoffnachlieferung durch
versickernden Niederschlag abliefen. Das Verhéltnis
zwischen Chloridgehalt und COD ist zwischen der
Mst 404 im Stiden mit etwa 3/1 und der Mst 405 im
Norden mit etwa 5/1 signifikant unterschiedlich (vgl.
Abb. 31). Trotz der hochsten Werte der Leitfahigkeit
bei Mst 405 (>40000 pS cm™) liegt der COD unter
denen der anderen Messstellen am Deponierand.

Die AOX-Konzentrationen sind ab den 80er Jahren
im westlichen (Mst 415) Abstrom mit langjdhrig iiber
5 mg I gegeniiber dem nordwestlichen (Mst 406) und
nordlichen (Mst 405) mit 1,5 bis 2,5 mg I'' am hochs-
ten (Abb. 29, vgl. Abb. 79 Abschnitt 4.4.6). Inwiefern
die unterschiedliche Zusammensetzung der Ablage-
rungen der West- und der Nordhalde diese Verteilung
der AOX-Konzentrationen beeinflussen ist nicht be-
kannt. Genau wie die COD-Werte und die Salzfracht
befinden sich die AOX-Gehalte im nordlichen Ab-
strom noch in einem ansteigenden Trend. Geringere
Transmissivitdt im direkten westlichen Abstrom wird
als Teilursache dieser Konzentrationserhohung ange-
sehen. Die mafigebliche Erkldrung fiir die verschie-
denen Stoftkonzentrationen liegt aber in der Orientie-
rung der Strompfade unterhalb des Deponiekdrpers
und der entsprechend differenzierten Befrachtung

des Grundwassers mit Sickerwasseranteilen.

4.1.2.3 Numerische Simulation von
Grundwasserstromung und
konservativem Stofftransport

Der Projektpartner im BMBF-Vorhaben KORA
TV4.3, die BGS Umweltplanung in Darmstadt, er-
stellte ein 2-D instationdres Grundwasser-Stromungs-
modell mit dem Programm SPRING der delta h Inge-
nieurgesellschaft mbH (SPRING 2003). In der letz-
ten Projektphase wurde begonnen, ein instationires
3D-Stromungsmodell aufzubauen (Abb. 32). Daraus
wurde seitens der BGS Umweltplanung exemplarisch
ein 2D-Vertikalschnitt-Transportmodell zur Bestim-
mung der Sensitivitit gegeniiber Dichtestromung,
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Heterogenitit der hydraulischen Durchlissigkeit und
transversaler Dispersion erstellt (vgl. Abb. 40). Die
Bahnlinien und Geschwindigkeiten des horizontalen
konservativen 2D-Modells wurden als Grundlage
fiir die Auswertung der Monitoringdaten herange-
zogen. Hydrologische Eingangsgrofien flir das Stro-
mungsmodell wurden anhand von Monatssummen
eines Bodenfeuchte-Modells auf Tageswertbasis und
mit Klimadaten von 1969 bis 2002 bestimmt. Die
Grundwasserneubildung auf dem Gebiet liegt zwi-
schen -168 mm (Neubildungsdefizit) im Jahr 1976
und 380 mm im Jahr 1981 bei einem Mittelwert von
70 mma’'.

Stichtagsdaten aus dem Messstellennetz auf dem De-
poniegelinde und umliegender Landesmessstellen
konnten als Randbedingung genutzt werden. Zentrale
Ergebnisse der numerischen Simulation der Grund-
wasserstromung mit dem instationéren 2D-Transport-
modell sind Aussagen zum Einfluss der instationiren
Neubildung auf die Entwicklung der abstromigen
Konzentrationsverteilung. Der Vergleich stationérer
und instationdrer Modellierung zeigt bereits stark
abweichende Ausbreitung bei konservativ transpor-
tierten Substanzen.

Die instationdre Modellierung des Transportes von
Chlorid zeigte, dass bereits mit einer angepasst hete-
rogenen Verteilung der Transmissivitdt, instationdren
Neubildungsraten und konstantem Quellterm eine
gute Ubereinstimmung mit den Messwerten aus dem
Monitoring mdglich ist (Abb. 33). Als Quellterm von
Chlorid wurde dabei fiir die Westhalde 6000 mg 1",
fiir die Stidhalde 4000 mg 1" und fiir die Nordhalde
5000 mg I'' angesetzt.

Grundwasser\e'\ter-BaS\s

“ Abb. 32: Finite Elemente 3D-Netz im SPRING-
Grundwasserstromungs-Modell, tiberhdht, Deponiekor-
per auf roter Umrandung (mit frdl. Genehmigung der
BGS Umweltplanung)
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“ Abb. 33: Stationir (li.) und instationdr (re.) model-
lierter Transport von Chlorid mit konstantem Quellterm,
Mst 407, Messwerte rot, berechnet schwarz (mit frdl.
Genehmigung der BGS Umweltplanung)

In den Jahren zwischen 1977 und 1984 fiihrte iiber-
durchschnittliche Grundwasser-Neubildung zu Kon-
zentrationsplateaus, die als scheinbar stagnierende
Ausbreitung oder bei anderen Substanzen als Retar-
dation oder Transformation fehlinterpretiert werden
konnten (Fach et al. 2005). Gegeniiber den statio-
néren Stromungsverhéltnissen bedingen die instatio-
ndren lokal hohere Abstandsgeschwindigkeiten und
abweichende Strompfade einzelner modellierter Par-
tikel um bis zu 100 m lateral. Die verdanderte Geomet-
rie der Strompfade ist insbesondere in Randbereichen
von Bedeutung. Dort, wo im stationdren Fall keine
signifikante Beeinflussung durch Deponiesickerwas-
ser berechnet wurde, zeigen sich jedoch im instatio-
niren und in den Monitoringdaten schwache deponie-
biirtige Verdnderungen der Grundwasserqualitdt. Im
zentralen Abstrombereich fiihrten die abweichenden
Strompfade nicht zu signifikanten Konzentrationsdn-

derungen.

4.1.2.4 Simulation des reaktiven

Stofftransportes mit Monitoringdaten

Die Konzentrationsentwicklung auf abstromigen

Strompfaden am Standort sollte, aufbauend auf den

zuvor beschriebenen Ergebnissen, mit den Program-
men PHREEQC (Parkhurst & Appelo 1999) und
CXTFIT (Toride et al. 1995) unter den Aspekten des
reaktiven Transportes nachgebildet werden. Dafiir
wurden die Strompfade ausgewéhlt, fiir die langjéh-
rige durchgehende Analysen der betrachteten Para-
meter vorliegen. Es stellte sich sehr schnell heraus,
dass die Analysen von Grundwasserproben aus voll
verfilterten Messstellen (Mischproben, MP), wie sie
aus dem Monitoring vorliegen, ungeeignet fiir die Be-
rechnung von Gleichgewichtsprozessen in PHREEQC
sind. Diese Grundwasserproben befinden sich nicht
im thermodynamischen Gleichgewicht. Ursache
dafiir sind die Durchmischung verschiedener Milieu-
bereiche wihrend der Probennahme und die extremen
hydrochemischen Bedingungen im nahen Abstrom.
Die Zusammensetzung der Redox-Spezies der Ana-
lysen entspricht nicht den theoretischen Stabilitits-
feldern, ist aber entscheidend fiir die mit PHREEQC
berechneten Reaktionen. Zudem sind neben den hy-
drochemisch relevanten Sedimenteigenschaften bei
den heterogenen hydraulischen Gegebenheiten am
Standort die jeweiligen Grundwasser-Massenstrome
und Reaktionsrdume als Randbedingung des reak-
tiven Transportes notig. Diese Angaben, die tliber das
instationdre 3D-Transportmodell abgeschétzt werden
sollen, liegen fiir die Monitoringdaten noch nicht vor.
Die Modellierung mit PHREEQC fiihrte mit den not-
wendigen Einschrankungen und zusétzlichen Annah-
men (u.a. Anpassung der Spezieskonzentrationen) zu

keiner hoherwertigen Aussage gegeniiber qualitativen
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“ Abb. 34: Konzentrations-Ganglinien gemessener
und mit CXTFIT berechneter Werte fiir Chlorid (li.)
und Kalium (re.); Konzentration gemessen C obs.,
Konzentration berechnet C fit., Lange Fliessweg Z [m],
Quellterm seit 1930 in Tagen

hydrochemischen Betrachtungen, wie der Bilan-
zierung von Oxidations- und Reduktionskpazitdten
(Abschnitt 4.4.4). Dennoch wurde PHREEQC zur
Plausibilititskontrolle bei der Interpretation der tie-
fenorientierten Grundwasserprobennahme eingesetzt
(Abschnitt 4.1.3).

Mit dem Programm CXTFIT und dem Interface Vi-
sual CXTFIT (Niitzmann et al. 2005) wurden auf
Basis der FlieBgeschwindigkeiten aus dem hydrau-
lischen Modell und der Messdaten aus dem Monito-
ring exemplarisch fiir den Strompfad Mst 415-417
auf dem westlichen Abstrom Variationen eines ein-
dimensionalen Transportmodells fiir Chlorid und
Kalium untersucht (Abb. 34). Mit der Methode ,,in-
verse deterministic equilibrium model” wurde dabei
erst die Durchgangskurve fiir Chlorid als konserva-
tive Substanz berechnet, um daraus die Transportpa-
rameter Geschwindigkeit und Dispersivitét iterativ
anzupassen. Fiir Kalium wurde nachfolgend mit den
ermittelten Transportparametern zusitzlich der Wert
der Retardation angepasst. Als Quellterm wurde die
“multiple pulse“-Variante, eine sequentielle Auftei-
lung des Stoffeintrages gewahlt, um den Vorlauf der
Emission in der Zeit vor Beginn des Monitorings
zu simulieren. Der Aufbau der Modellldufe ist im
Anhang H zusammengefasst dargestellt. Die Berech-
nungen mit CXTFIT hatten eher experimentellen
Charakter. Die fiir diese Modellldufe eingehende Fra-

66 | Ergebnisse & Interpretation

24000

450

= C obs. (Z=10) CXTFIT, Kalium, Mst 415-417

400 1 —x— Cfit. (Z = 10) o
350 - C obs. (Z=95) ]
—_ C fit. (Z = 95) / v
£ 300
£ K
S 250 i
(=]
2 Ny
£ 200 - —
[
£ 150 | A
S X "R Y|
100 Zu
50
0 : ; ;
16000 18000 20000 22000 24000
t [d] seit tp

gestellung, ob mit derart geradlinigen analytischen
Werkzeugen das Verstindnis der Konzentrationsent-
wicklung am Standort erweitert werden kann, muss
verneint werden. Die Ergebnisse zeigen aufgrund un-
zureichender Moglichkeiten der Umsetzung des not-
wendigen konzeptionellen Modells inkl. Neubildung,
beschrinkter Sorptionskapazitit sowie Interaktionen
und Konkurrenzverhalten zwischen mehreren Ionen
nur grobe Anpassungen zwischen berechneten und
gemessenen Konzentrationen. Eine Gegeniiberstel-
lung dieser EinflussgroBen wird in Abschnitt 4.5 ge-
geben. Der mit CXTFIT fiir Kalium berechnete bzw.
angepasste Retardationsfaktor von R, =2,46 scheint
zu hoch angesetzt (vgl. Abschnitt 5.4.2).

4.1.3 Vertikale Konzentrationsverteilung

4.1.3.1 FErgebnisse der tiefenorientierten
Probennahme

Im April 2004 und im Mai 2005 fanden auf dem
Gebiet der Deponie im Frankfurter Stadtwald tie-
fenorientierte Probennahmen mit den in Abschnitt
3.3 beschriebenen Verfahren SPR und MRS statt.
Die beprobten Messstellen fiir die SPR und die An-
satzpunkte flir die MRS sind in Abb. 35 eingetragen.
Deponienah tritt ein steiler vertikaler Gradient des
Losungsinhaltes auf, der belegt, dass die ma3gebliche
Stofffracht in den unteren 2 - 4 m des Grundwasser-
leiters transportiert wird. Die Ergebnisse der beiden

Kampagnen sind ausfiihrlich mit Tabellen und Dia-
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Y Abb. 35: Lage der Probennahmepunkte fiir tiefen-
orientierte Probennahme 2004/05 und Hegwaldgraben
2003/04 (HGW03/04 xx)

grammen in Anhang E beschrieben. Fiir einen detail-
lierten Einblick in die rdumliche Verteilung der verti-
kalen Gradienten wird dorthin verwiesen. An dieser
Stelle werden nur die zentralen Ergebnisse der Kam-
pagnen aufgefiihrt.

Einen ersten Eindruck geben die Profile von elek-
trischer Leitfdahigkeit, pH, Redoxpotential und COD

in Abb. 36 und Abb. 37. Im nordwestlichen Abstrom-
bereich zwischen Mst 621 und 623 ist der Konzent-
rations-Tiefengradient noch stark ausgebildet; die
Leitfahigkeit ist zusammen mit dem Bereich um Mst
417 von den in dieser Kampagne gemessenen Werten
am hochsten. Im Abstrom des Haldenweihers bei Mst
408 sind die Tiefengradienten stark abgeschwécht.
Mit groflerer Entfernung vom Deponierand und ab-
Michtigkeit des

nehmender Grundwasserleiters
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“ Abb. 36: Ergebnisse der SPR und MRS, Profile auf
Bahnlinie Mst 626-416-417-630, Mst projiziert, ho-
rizontale Begrenzungslinien Geldndeoberkante und
Basis des Grundwasserleiters, elektrische Leitfahigkeit
Lf [uS cm™], Redoxpotential E, [mV], COD [mg I'],
04/2004; Lageplan

nehmen auch die Konzentrationsgradienten ab. Der
pH-Wert korreliert deponienah mit der elektrischen
Leitfdhigkeit, er belegt das Protonen-Puffervermo-
gen durch die alkalischen und erdalkalischen Ionen.
Der COD zeigt ebenfalls eine deutliche Korrelation

mit der elektrischen Leitfahigkeit. Insbesondere im
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westlichen Abstrom siidlich des Hegwaldgrabens
(Abb. 36) wird nach 1995 die Reduktionszone vom
Zustrom unbeeinflussten, die Dichtwand umflieen-
den Grundwassers aufgelost. Die Werte des COD re-
agieren dabei trdger als der E,-Wert bei Mst 626 und
416. Auswirkungen der technischen Maflnahmen im
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Zusammenhang mit dem Dichtwandbau, wie Schach-
tung und Wasserhaltung, miissen hier allerdings als
Storquelle berticksichtigt werden.

Im langjdhrigen Monitoring war Mst 408 bereits eine
der Lokalitdten mit dem geringsten Redoxpotential.
Die Analysen der vertikal zonierten Probennahme
stellen deutlich heraus, dass der Haldenweiher auch
weiterhin eine Quelle fiir Stoffaustrige sein wird und
die Milieubedingungen in seinem abstromigen Be-
reich nachhaltig beeinflusst (vgl. Tab. 13).

Die Tiefengradienten von NPOC (non purgeable or-
ganic carbon), Fe(Il), NO," und Redoxpotential sind
invers zu denen der Leitfahigkeit und der Haupti-
onen. Allerdings befindet sich der maximale Wert des
NPOC meist in einem Tiefenniveau des Grundwasser-
leiters, das noch oberhalb der maximalen elektrischen
Leitfahigkeit und des maximalen COD liegt (Tab.
13). Die niedrigsten Redoxpotentiale wurden bei star-
kem Gradienten der Gesamtkonzentration meist in

Tiefenstufen oberhalb der maximalen Leitfdhigkeit
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Tab. 13: Auszug Analysedaten Probennahme 2004

Mst

Art  Tiefe Lf pH E, Fell NH,” NO; ECOD AOX NPOC CI SO42' Ca?*  Fe aes K* Ni Cr

1D ;
moopSlem p g MV omelomelmgl el med med mgl med mgl mgl mgld mgl
uGOK Feld Feld Feld Feld Feld :

408 MRS 3 4820 83 -25 029 18.12 0.3 §382 - 38.73 952.24 276.99 56.41 03688 390 0.0535 0.066
408 MRS 4 4850 83 -14 027 1845 0 §387 0.29 78.06 882.07 243.71 57.23 1373 391 0.2198 0.062
408 MRS 5 5150 81 -35 035 369 0 §402 0.1 2692 938.65 254.49 62.57 1.76 404 0.2223 0.065
408 MRS 5.75 5960 8.1 -47 032 69 0 %510 - 38.47 1095.3 289.58 74.04 1.955 465 0.6888 0.072
417 MRS 1.95 2200 7.3 180 0.27 40.55 0 — - 217.6 197.86 11297 1445 2.116 81 0.0349 0.0l
417 MRS 3.95 2560 7.1 113 1.05 433 0 %186 0.09 948 176.13 27527 1462 3.818 87 0.5783 0.017
417 MRS 495 4820 72 90 135 736 O %503 0.35 1649 605.59 242.00 1453 3.709 183 0.2381 0.055
417 MRS 595 6280 7.3 114 147 1655 0 §805 0.76 1432 91276 24546 2283 3.495 191 0.2091 0.086
621 MRS 3 1066 7.3 230 034 346 0 - - 14.99 111.50 105.65 26.05 0.0533 45  0.054 <0,005
621 MRS 4 2800 7.6 106 047 116 0 §154 - 16.15 352.03 130.19 73.28 9.648 121 0.0459 0.01
621 MRS 5 6020 7.5 107 2,57 187 0 §468 - 47.99 881.38 201.10 170.3 5.072 220 0.2349 0.032
621 MRS 6 14230 8 39 038 602 0 %945 - 67.01 1829.9 621.20 416.8 0.8933 570 0.3213 0.072
409 SPR 3.3 1431 6.1 361 0.01 0.16 1.7 %125 0.11 1839 34830 85.23 7251 03163 3  0.3101 0.005
409 SPR 4.7 1493 6.1 351 0.11 0.09 1.3 %123 0.15 154.6 35199 83.84 82.08 03915 5  0.3895 0.006
409 SPR 6.1 1470 6.2 343 0.12 0.15 04 §125 0.14 156 33931 8426 9831 03762 9 1.306  0.011
410 SPR 3 1563 6.6 276 0.13 11.1 3.5 44 0.04 244.1 22539 80.33 73.36 0.1602 16 0.0382 <0,005
410 SPR 6 3340 6.7 223 1.62 413 04 §170 0.11 1452 487.69 130.76 163.6 1.657 45 0.0814 0.01
410 SPR 9 8430 6.6 252 031 281 0.3 %737 0.76 339.4 1316.3 252.38 3229 0.447 212 0.2962 0.066
417 SPR 3 2630 6.8 32 2.09 425 1.5 §l90 0.16 279.1 22597 183.27 160.7 4.074 82 04218 0.017
417 SPR 43 6650 2 1.80 852 05 %845 0.9 1341 957.38 242.11 2589 5.353 176 0.5201 0.071
417 SPR 5.5 7090 25 125 1312 0 §1020 1 142.0 1127.7 237.28 3259 6.525 175 0.3276 0.088
621 SPR 3.6 1251 6.8 261 0.08 21.6 125 40 0.04 288.1 114.27 104.90 29.55 0.1221 48 0.0141 <0,005
621 SPR 5.1 3550 150 225 819 1.2 §233 0.13 336  441.69 149.95 80.11 6.948 157 0.0557 0.017
621 SPR 6.6 5760 165 245 204 605 %358 033 165 77634 214.92 1327 5461 222 0.4285 0.025
623 SPR 3.6 1548 6.7 54 298 284 1.6 76 0.06 5820 17844 67.39 9035 4967 39 0.0179 0.005
623 SPR 5.8 3140 7 71 2.06 108 2.1 %176 021 274.0 417.57 238.42 80.26 4.044 102 1.276 0.015
623 SPR 8 9770 7.4 178 080 673 0.3 §712 0.81 171.2 936.66 590.40 101.2 2.391 513 1.238 0.079
626 SPR 4.7 1262 143 0.19 29 1.6 61 0.04 40.54 118.31 68.58 131.6 02026 19  0.024 0.005
626 SPR 7 1462 108 0.19 6.03 0.1 89 0.07 66.51 78.16 48331 144 02258 17 0.0233 0.0l
626 SPR 9 2930 195 1.81 41.1 0 %435 0.52 40.85 114.08 145.09 239.7 3.46 58 03759 0.042
630 SPR 3.6 859 58 72 1240 0.83 1.7 73 0.06 95.69 12273 43.38 64.51 1635 10 0.0622 0.005
630 SPR 5.1 1168 59 41 15.00 235 1.8 %113 0.1 51.58 9731 23452 89.69 24.74 16 0.0552 0.009
630 SPR 6.6 2040 6.6 39 129 84 2.2 §225 031 46.60 291.24 37439 178.6 2746 14 0.0459 0.013
MIA SPR 3 823 6.4 329 0.00 <1 3.1 21 0.02 31.31 173.65 64.06 4833 0.0217 5  0.0228 <0,005
MIA SPR 4 1814 6.6 266 031 373 1.5 57 0.05 4290 180.22 118.40 1263 03268 11  0.0335 <0,005
MIA SPR 5 2590 6.6 272 016 1032 3.5 §116 0.1 41.69 38396 11869 1989 0.2545 18 0.0618 0.005
angetroffen. Entsprechend differenziert verteilen einer geringeren Transformationsleistung an dieser

sich redoxsensitive Spezies wie Nitrat, Ammonium,
Sulfat, Eisen (II) und andere anorganische lonen.

Der hohere NPOC am oberen Rand des hochbelaste-
ten Bereiches steht im Widerspruch zum konzeptio-
nellen Ansatz, wonach an Fahnenrdndern durch die
Durchmischung und die daraus generierte Verfligbar-
keit neuer Oxidationsmittel, der grofite Stoffumsatz
erfolgt.

Die relativ zum zentralen belasteten Bereich erhohte

Konzentration des organische Kohlenstoffes wird mit
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oberen Randzone des Haupttransporthorizontes in
Verbindung gebracht. Eine Verdiinnung durch unter-
stromendes Grundwasser vom Anstrom der Depo-
nie wiirde auch die Leitfdhigkeit herabsetzen. Diese
erreicht erst nahe der Basis ihr Maximum. Das dort
wieder leicht ansteigende Redoxpotential kann ge-
koppelte Ursachen haben.

Der beginnende Einfluss von Verdiinnung durch die
Deponie umstromendes, unbelastetes Grundwasser

macht sich in der hochdurchlissigen grobsandig-



kiesigen Lage als erstes bemerkbar. Es erfolgt dort
eine groBere horizontale Nachlieferung von Oxidati-
onsmitteln als in der sandigen Schicht dariiber. Der
urspriinglich noch starker ausgebildete Gradient der
Gesamtbelastung wird durch die neue Verdiinnung
zwar abgeschwicht, kann aber noch in seiner da-
maligen relativen Ausbildung erhalten bleiben. Die
Zufuhr von e-Akzeptoren mit der Verdiinnung macht
sich flir den Abbau organischer Substanz (NPOC) in
viel stirkerem Malle bemerkbar als fiir die Salzkon-
zentration, da zusétzlich zur Verdiinnung noch die
Stimulation der Stofftransformation erfolgt. Wéh-
rend der konservativen Verdiinnung, die genauso fiir
NPOC gilt, besteht zwischen Massenstrom und Kon-
zentration nur ein linearer Zusammenhang.

Die Probennahme mit SPR im Jahr 2005 brachte in
den schon im Vorjahr beprobten Mst 630 und M1
konsistente Ergebnisse ohne signifikante Anderungen.
Die Mst 420 und 601 ergédnzten das Bild der Tiefen-
verteilung. Bei Mst 420, in iiber 700 m Entfernung
vom Deponierand, ist kein Gradient mehr zu erken-
nen.

Aufgrund der seit Dichtwandbau fortgeschrittenen
Verdiinnungseffekte sind im nordlichen und im siid-
westlichen Bereich bereits neue laterale und vertika-
le Konzentrations- und Milieuverteilungen existent.
Im direkten Stromungsschatten der Dichtwand, dem
nahen westlichen Abstrom zwischen Haldenweiher

und Deponierand, bleibt die starke Belastung am

“ Abb. 38: Modellrechnung Transport Chlorid, Start
nach Dichtwandbau 1996 (oben) und Zustand 2002
(unten) bei stationdrer Grundwasserneubildung, Depo-
niebereich grau (aus Thiel 2003)

langsten erhalten. Dagegen wird im nordlichen Be-
reich bei Mst 405 und im stidwestlichen Bereich bei
Mst 404 am ehesten die vorhandene Kontamination
verdiinnt.

Transportsimulationen mit Chlorid aus Thiel (2003)
ergaben fiir die Jahre 1996 bis 2003 eine rdumliche
Entwicklung der Konzentrationsverteilung, bei der
im slidwestlichen Bereich bei Mst 413 durch die
neue Situation der Umstromung der Dichtwand eine
Auftrennung des hochbelasteten Abstrombereiches
erfolgt (Abb. 38). Diese neuartige Stromungssituation
wurde bei der Auswahl der Lokalitdten fiir die Pro-
bennahme beriicksichtigt, um moglichst vom Dicht-
wandbau unbeeinflusste Gradienten der vertikalen

Verteilung antreffen und messen zu kénnen.

4.1.3.2 Vergleich der Methode der simultanen
Pumpraten mit modifizierter

Rammsondierung

Die beiden Probennahme-Verfahren sind unter ver-
schiedenen Aspekten auszuwerten, da sie sonst nicht
zu konsistenten Ergebnissen fithren. Die Proben der
Simultane-Pumpraten-Methode (SPR) reprédsentieren
einen groBeren Teufenbereich als die Proben der mo-
difizierten Rammsonde (MRS). Das SPR-Verfahren
ist sehr robust und lésst sich bei gutem technischem
Zustand der Messstelle schnell installieren und durch-
fiihren, erzeugt jedoch mehrdeutige Ergebnisse.

Uber die Forderstrdme und die entsprechenden Kon-
zentrationen ist eine Abschitzung der integralen
Fracht am Ansatzpunkt moglich. Eine typische voll
verfilterte 6" Messstelle im etwa 10 m méchtigen
Grundwasserleiter vom Standort liess sich in 1 h bis
1% h beproben.

Der Einsatz der MRS ist begrenzt durch die gerin-
geren Teufen, die aufgrund der relativ groBlen und
empfindlichen Rammspitze maximal erreicht werden
konnen. Durch die permanente Forderung auch
wihrend der Rammphase konnte die sich leicht zu-
setzende Filterstrecke frei gehalten werden. Die Mes-
sung der physikochemischen Parameter ist wegen der
geringen Forderraten eingeschriankt aussagekriftig.
Die Temperaturwerte einiger MRS wihrend der Pro-

bennahme im April 2004 wurden durch Einfluss einer
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“ Abb. 39: Schematische Verteilung der Anstromlinien
sowie der realen Konzentration (schwarzes Profil) und
der Messungen (blaues Profil) bei Mischproben in voll
verfilterten Messstellen (MP), SPR und MRS

der Sonneneinstrahlung ausgesetzten Schlauchtour
verfilscht. Im Vergleich zur SPR sind die Arbeiten
pro Messpunkt einer 4-Teufen-MRS mit einem gro-
Beren zeitlichen Aufwand (22 h - 3 h) verbunden.
Sind keine Daten zur Lithologie am Ansatzpunkt vor-
handen, so kann auch die Konzentrationsverteilung
aus der MRS nur bedingt zur Abschitzung der Ver-
teilung des Massenflusses der Schadstoffe ausgewer-
tet werden. Schlagzahldiagramme oder eine parallele
Kernsondierung konnen die Qualitdt dieser Aussagen
verbessern. Die geringe Forderrate der MRS gewéhr-
leistet eine kleinrdumige Entnahme des Probenwas-
sers und damit eine prézise Zuordnung der Analyse
zum Horizont des Grundwasserleiters.

Die beiden Probennahme-Verfahren fithren bedingt
durch Pumprate und Anstromung zur Filterstrecke zu
abweichenden Ergebnissen (Abb. 39).

Die SPR- Proben reprisentieren jeweils einen gro-
Beren Teufenbereich. Insbesondere bei der tiefsten
SPR-Probe weicht je nach Lage des Stauers und nach
Gradient der Konzentration in diesem Bereich die
Konzentration der Probe von einer vergleichbaren
MRS-Probe ab (Tab. 13; vgl. Anlage E, Tab. E-1, Mst
417 und Mst 621).

Mit der Methode SPR wird durch Pumpen aus voll
verfilterten Messstellen eine Durchmischung ver-

schiedener Milieus in vertikaler Abfolge und von
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ober- und unterstromigem Grundwasser in longitudi-
naler Richtung ausgeldst. Dabei werden Wésser mit
unterschiedlichem Redox-Alter und Abbau-Status ge-
mischt, was in den Analysen Redoxspezies in Zusam-
mensetzungen wiedergibt, die nicht im Gleichgewicht
und auferhalb der Stabilitdtsfelder der gemessenen

Milieuparameter sind.

4.1.3.3 Vergleich tiefenorientierter
Probennahme mit Mischproben des

Monitorings

Die Mischproben bisheriger Probennahmen wurden
den in fritheren Untersuchungen und den wihrend der
tiefenorientierten Probennahme 2004 gewonnenen
Profilen gegeniiber gestellt. Es wurde der Frage nach-
gegangen, ob die Mischprobe reprisentative bzw.
korrelierbare Werte fiir die integrale Belastung des
Grundwassers iiber die gesamte Tiefe gibt.

Die Ergebnisse der Auswertung weisen darauf hin,
dass die tiefenorientiert bei etwa 2/3 der Tiefe der
Messstellen gewonnenen Konzentrationswerte am
ehesten den langjéhrigen Mittelwerten der Mischpro-
ben entsprechen. Dort entsteht bei der Probennahme
mit SPR das &dquivalente Verhéltnis des Zustromes
aus der hochbelasteten, unteren kiesigen Lage und
der aufliegenden, geringer belasteten sandigen Lage.
Eine Sensitivititsstudie der BGS Umweltplanung mit

einem Vertikalschnitt-Modell untersuchte den Ein-
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“ Abb. 40: Sensitivitdtsstudie zur Ausbreitung eines exemplarischen konservativen Stoffes entlang einer Bahnli-
nie im nordwestlichen Abstrom (Mst 434-410-621-620-420), Zustand nach ca. 34 Jahren im instationdren Vertikal-
Modell, Profilschnitt iiberhoht, Lageplan (mit frdl. Genehmigung der BGS Umweltplanung)

fluss von Dichtestromung, Heterogenitdt der k-Ver-
teilung und transversaler Dispersion (Abb. 40).

Die vereinfacht beschrieben zweistufige kf-Wert-Ver-
teilung in der Vertikalen bedingt eine vorwiegend im
unteren Drittel transportierte deponieblirtige Stoff-
fracht und eine geringe Durchmischung innerhalb der
gesamten Machtigkeit.

Der Einfluss eines Dichtekontrastes von etwa 2 %
aus circa 18 mg I''! Abdampfriickstand ist ebenso wie
die verstérkt vertikale Ausbreitung von Stoffen durch
transversale Dispersion nicht als mafB3gebliche Ursa-
che der realen vertikalen Konzentrationsverteilung
am Standort anzusehen. Ausschlaggebend fiir die be-
grenzte Geometrie der Stoffausbreitung im unteren
Bereich des GWL ist der Kontrast der Transmissivi-
titen der Sedimentschichten. Die Abnahme der Ge-
samtméchtigkeit des GWL, insbesondere im nord-

westlichen Abstrombereich, bedingt eine Zunahme

der FlieBgeschwindigkeit des Grundwassers. Dies
fiihrt zu steigenden Dispersionskoeffizienten und zu
einer verhéltnismafBig schnelleren Ausbreitung der
Stoffe bei geringeren totalen Konzentrationen und
nach vergleichbaren Zeitriumen. Die Profile in Abb.
41 verdeutlichen, dass der Gradient der elektrischen
Leitfahigkeit mit dem Anstieg der maximalen Leit-
fahigkeit in der entsprechenden Teufenlage liber die
Jahre ansteigt. Die Mischprobe liegt dann bei einem
geringeren Wert, als bei dem Wert von 2/3 der Tiefen-
lage. Signifikant ist dieser Anstieg z.B. in Mst 410.
Die Profile in Abb. 41 wurden auf der Grundlage von
Diagrammdarstellungen in HL{U (1986) erstellt, ohne
Zahlenwerte zur Verfiigung zu haben. Diese Werte
sind wegen der Differenz zwischen der maximalen
Leitfdhigkeit des Tiefenprofils und dem hoheren Wert
der Mischprobe zum vergleichbaren Zeitpunkt als

unsicher einzustufen. Die Hohenangabe {iber NN ist
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ebenfalls kritisch zu bewerten. Deutlich erkennbar ist
die VergroBerung des hochbelasteten vertikalen Be-
reiches nach oben hin.

Verschiedene Mischungsverhiltnisse der tiefenorien-
tiert gewonnenen Grundwasserprobe aus den Mst
601, 630 und M1 aus der Kampagne vom 12.04.2005
wurden mit Mischproben (MP) dieser Messstellen
vom 28.03.2005 verglichen, um die Mischungsver-
hiltnisse der einzelnen Anteile in den Mischproben
zu bestimmen. Die Variation der Anteile wurde tiber
virtuelle Batch-Versuche in PHREEQC berechnet, da
sich in den Wissern der Mischproben vor der Analyse
neue Gleichgewichte einstellen konnten. Eine tabella-
rische Ubersicht einiger Variationen befindet sich in
Tab. E3 im Anhang E. PHREEQC berechnet mit der
dem Programm zugrunde liegenden Gleichgewichts-

annahme fiir die einzelnen Wisser abweichende
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Redox- und pH-Bedingungen. Die Mst 601 weist in
der Mischprobe (MP) eine geringere Leitfahigkeit als
in der geringsten tiefenorientiert gewonnenen Probe
(TOP) auf, deshalb ist keine Zusammenstellung der
MP iiber die gewichteten TOP moglich. Die Mst 601
zeigt in der tiefsten TOP die maximale lonenstérke.
Bei den Mst M1 und Mst 630 ergibt sich bei einer
stairkeren Wichtung der unteren TOP eine bessere
Anpassung an die Konzentrationen der MP. Die MP
der Mst M1 kann mit einem Verhiltnis von 4:3:3 der
TOP von 5 m, 4 m und 3 m uGOK abgebildet werden.
Damit dominiert der Zustrom aus dem unteren Be-
reich des Filters die chemische Zusammensetzung der
MP. Fiir die Mst 630 ergibt sich bei einer Aufstellung
von 1:5:4 der TOP von 6,6 m, 5,0 m und 3,6 m uGOK
eine annihernd gute Abbildung der MP. Hier wird der
Einfluss des Vorfluters Hegwaldgraben deutlich, der



bei effluenten Verhéltnissen zu einem aufsteigenden
hochbelasteten Grundwasserstrom fiihrt.

Die Ammonium- und Nitratkonzentrationen der MP
liegen weder in den Einzelwerten noch als gesamter
Stickstoff in guter Ubereinstimmung mit den Werten,
die eine Zusammenstellung aus den entsprechenden
TOP ergeben wiirde. Insbesondere Ammonium bleibt
in den MP unterhalb der aus den TOP zusammenge-
stellten Werten. Diese Ergebnisse geben einen Ein-
druck, wie weit die Speziesverteilung aus voll ver-
filterten Messstellen in den Analysen des Monitoring
fiir eine Beschreibung der Redoxsysteme belastbar
sind. Durch die langjdhrigen Zeitreihen werden diese
unzuldnglichen Methoden der Probennahme insofern
kompensiert, als dass relativen Verdnderungen wéh-
rend der Ausbreitung der Deponiesickerwisser trotz
Vermischung in den voll verfilterten Messstellen
sichtbar werden.

Zur Beschreibung des Redoxsystems allein mit einer
einmaligen Probennahme als MP wire dieses Verfah-
ren jedoch unzureichend. Fiir eine Frachtenbilanzie-
rung ist die vertikale Verteilung von Konzentrationen
und Transmissivititen ebenso von Bedeutung. Die
Qualitét einer Transportmodellierung und der auf ihr
basierenden Aussagen héngt fiir vergleichbare Stand-
orte entscheidend von dem Verstindnis der 3-D-Ent-

wicklung der Ausbreitung ab.

4.14 Systematische Variation einzelner

Grundwasserparameter

4.1.4.1 Saisonale Variation

Die Konzentrationsganglinien deponienaher Messstel-
len zeigen nicht die gleichmifBigen, systematischen
saisonalen Schwankungen, welche die Ganglinien
entfernterer Messstellen aufweisen. Am Deponierand
sind eher mehrjdhrige Variationen nachvollziehbar.
Im weiteren Abstrom liegen die Stoffkonzentrationen
der Probennahmen im Herbst (September-November)
grundsitzlich hoher als die der Friihjahrsmessungen
(Mérz-Mai). Die Stetigkeit der saisonalen Schwan-
kungen nimmt mit dem Abstand zur Deponie zu. Als
Ursache dafiir wird der deponienah saisonal kons-

tant bleibende FEinfluss hoher Frachten gegeniiber

einem geringerem Verdiinnungsanteil angesehen. Im
entfernteren Abstrom dominiert bei geringeren tota-
len Konzentrationen die saisonale Schwankung des
Grundwasserspiegels von 0,5 m bis 1,5 m und in den
betreffenden Bereichen die geringere Miachtigkeit des
Grundwasserleiters. Die saisonalen Schwankungen
der in voll verfilterten MeBstellen am Standort ge-
messenen Stoffkonzentrationen kdnnen von 20% bis
zu 50% des Herbstwertes erreichen. Der Schwan-
kungsbereich liegt in Messstellen und bei Parametern
am hochsten, bei denen sich erste Anstiege liber die
Hintergrundkonzentration ergeben. Aus den ersten
Jahren des Monitorings liegen mehrmonatige Mess-
ergebnisse vor, die den typischen Verlauf der saiso-
nalen Schwankungen in der Ndhe des Deponierandes
zeigen (Abb. 42). Bei diesen Messstellen sind bis auf
den Verlauf der Temperatur die Variationen undeut-
lich erkennbar, da sie von einem stark steigenden
Trend tiberdeckt werden. Zu erkennen sind jedoch bei
Mst 406 und 407 die Versétze zwischen dem Errei-
chen der stoffspezifischen Maxima.

Bei den Beprobungen im Monitoring liegen die
Herbstwerte in der Regel iiber den Friithjahrswerten,
die Maxima und Minima werden jedoch dadurch
nicht erfasst (vgl. Abb. 63 pH-Exzess Abschnitt
4.4.1). Nach diesen Messergebnissen erreicht Chlorid
sein Maximum bereits im August, wihrend COD und
HCO, erst zum Jahresende zum Maximum ansteigen.
Der COD scheint triger zu reagieren als HCO, und
Chlorid.

Die Kenntnis der saisonalen Schwankungen und ihrer
Entstehung ist damit Grundlage fiir die Interpretati-
on von scheinbaren Konzentrationstrends, da geringe
klimatische Verdnderungen bereits signifikanten Ein-
fluss (10er %-Bereich) auf die gemessenen Konzent-

rationen haben kénnen.

Grundwassertemperatur

Die Grundwassertemperatur im direkten abstromigen
Bereich der Deponie (Mst 405, 406, 415) variiert
saisonal stirker und auf einem hoheren Niveau zwi-
schen 8 °C und 13 °C, als an entfernteren Punkten
oder im unbeeinflussten Bereich (Mst 413, 414, 418)
zwischen 7 °C und 11 °C.
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“ Abb. 42: Saisonale Variation von Chlorid, Hydrogencarbonat, COD und Temperatur in hoher zeitlicher Auflésung

An der langjdhrigen Temperaturganglinie von Mst
405 zeigt sich noch deutlich der Einfluss des Reaktor-
charakters der nordlichen Deponichalde (Abb. 43).
Die Mst 405 nimmt eine besondere Stellung ein, da
hier die Temperaturen mit 12 °C bis 19 °C deutlich
iber der durchschnittlichen Grundwassertemperatur
der anderen Abstrombereiche liegen.

Die Grundwassertemperatur im flacheren und gerin-
ger durchlissigen sidwestlichen Abstrombereich um
die Mst 412-613-413 schwankt stérker als im {iib-
rigen entfernteren Abstrom und auf tieferem Niveau
zwischen 5,5 °C und 12 °C. Die groflere Miachtigkeit
des Grundwasserleiters im nordlichen Abstrom (vgl.
Abschnitt 3.1.2 und Abb. 46) wirkt sich offensichtlich
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ausgleichend auf die in voll verfilterten Messstellen
gemessene saisonale Temperaturschwankung des
Grundwassers aus.

Im Bereich der Mst 408 manifestiert sich der aus-
gleichende Einfluss des Haldenweihers mit sommer-
lichen Grundwassertemperaturen von im langjahrigen
Mittel zwischen 13 °C und 14 °C. Direkt abstromig
der weiter siidlich gelegenen dlteren Haldenbereiche
bei Mst 404 ist das Grundwasser auch aufgrund der
weiter abgeklingenden Stoff- und Energieumsitze
(vgl. Abschnitt 4.1.2.2) generell kélter (7-12 °C). Der
Zustrom aus dem unbeeinflussten Bereich kontrol-
liert hier die Temperaturentwicklung stirker als im

Norden. Am Monte Scherbelino treten die maximalen
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Temperaturen nach den Messungen Anfang der 70er
Jahre erst in den letzten Monaten des Kalenderjahres
auf. Das hdufigste Maximum befindet sich zwischen
Oktober und November. Inwieweit die mikrobiellen
Stoffumsitze diese Verzdgerung noch verstirken,
kann nicht sicher bestimmt werden.

In Baumann et al. (1993) sind dhnliche saisonale
Temperaturdifferenzen des Grundwassers im Abstrom
einer Hausmiilldeponie beschrieben, die mit 2 bis 3
Monaten Verzégerung zur Variation der Lufttempera-
tur erfolgen und maximal 5 K iiber der umgebenden

Grundwassertemperatur liegen.

4.1.4.2 Langjahrige Variation

Die langjdhrige Variation der Stoffkonzentrationen
im weiteren Abstrom wird maligeblich durch die
variierende Grundwasserneubildung ausgelost und
ist von der Lage der Messstelle sowie der Reaktion
von Geschwindigkeit und Orientierung der Grund-
wasserstromung abhéngig. Die Variation der aus dem
Deponiekorper  austretenden — Sickerwassermenge
und der ensprechenden Stoffkonzentration sind zwar
ebenfalls Funktionen des Niederschlages. Anhand
der deponienahen Messstellen kann aber festgetellt
werden, dass dieser Einfluss nicht dominant ist. Auf

temperaturabhédngige Prozesse und das Redoxmilieu

1990 1995 2000

langjahriger Trend,
1967-2004

haben diese Neubildungsvariationen nur dann signifi-
kanten Einfluss, wenn es zu einer verstarkten Durch-
mischung von neugebildetem Grundwasser und dem
stark belastetem Grundwasser der tieferen Sediment-
lagen kommt.

Mit der weiteren Ausbreitung der Kontamination ver-
andern sich stoffspezifisch die saisonalen Schwan-
kungen einzelner Konzentrationen. Fiir die Mst 415
und 412 im westlichen Abstrom ist diese Entwicklung
von 1970 bis 1995 in Abb. 44 und Abb. 45 dargestellt.
Am Deponierand liegt das Verhéltnis von Herbst- zu
Friihjahrswerten etwa bei eins. Mit steigender Entfer-
nung nimmt dieses Verhéltnis ab.

Den stéirksten Anstieg der hoheren Herbstkonzentra-
tionen gegeniiber den Frithjahrskonzentrationen weist
von den dargestellten Parametern Hydrogencarbonat
auf. Der COD schwankt ohne direkte Kopplung an
die Variation inerter Stoffe wie Chlorid. Bei geringer
Ubersteigung der jeweiligen Hintergrundkonzentra-
tion ist diese Entwicklung schwerer ersichtlich, da
sie von langjdhrigen Auswirkungen der variierenden
Neubildung tiberlagert wird.

Die Diskrepanz zwischen Friihjahr- und Herbstkon-
zentrationen ist ein mafgeblicher Kalibrierungspara-
meter.

In Abb. 33 (modellierte Piezometerstéinde Mst 407)
wurde bereits veranschaulicht, welchen Einfluss die

saisonalen klimatischen Variationen in einem 2-D-
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Modell haben. Die stirkere Zunahme des Herbst- 4.2 Oberﬂachengewasser
wertes gegeniiber dem Frithjahrswert in den Misch-
4.2.1 Hegwaldgraben

proben von Mst 412 belegt, dass die Grundwasser-
neubildung im Friihjahr bei der Probennahme aus voll
verfilterten Messstellen zu scheinbaren Verzogerung
der Ausbreitung der Schadstoffe fithren kann.

Ergebnisse & Interpretation

4.2.1.1 Abflussmessungen

In den Jahren 2003 und 2004 lagen die Abfliisse weit
unter den in HLfB (1999) fiir Mérz 1997 mit 2,0 1 s*!
angegebenen Werten. Im Jahr 2003 wurden an ver-
gleichbarer Lokalitét des Baches bei HGW1 0,861 s™!
und im April 2004 0,26 1 s' gemessen (Abb. 46, 47,
48). Die Kombination von geringen Durchflussra-
ten und geringen Gradienten der Grabenbasis sind
generell als ungiinstige Voraussetzungen fiir Durch-
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“ Abb. 46: Messpunkte Hegwaldgraben und Relief der Basis des Grundwasserleiters

flussmessungen anzusehen. Der freie Wasserstand
im Graben lag nur minimal unter dem freien Grund-
wasserspiegel im umgebenden sandigen Grundwas-
serleiter, die groBtenteils mit Betonhalbschalen aus-
gekleidete Basis des Vorfluters sowie eine mehrere
Zentimeter starke Kolmationsschicht dariiber verrin-
gern die optimale Drainagewirkung dieses Grabens.
Es ist evident, dass nicht nur der zeitliche Abstand
der Messungen zum Dichtwandbau, sondern auch der
variable Zustrom auf dem jeweiligen Abschnitt des

Hegwaldgrabens die Stoffkonzentration im Vorflu-

ter kontrollieren miissen. Saisonale und langjihrige
Schwankungen des Grundwasserspiegels und tech-
nische MaBnahmen, wie der Verschluss des Uber-
laufes des Haldenweihers im Jahr 1986, verursachen
unterschiedlich starke effluente Bedingungen entlang
des Hegwaldgrabens. Der Abfluss O im Hegwald-
graben in 2003 nimmt zwischen HWG3 und HWG1
am stérksten zu. Die Abflussmessungen im Jahr 2004
bestdtigen diesen Trend, auch wenn das Verhiltnis
von Q zwischen HWG1 und HWG3 auf Messfehler

bei geringem Abfluss zuriickzufiihren sein wird. Das
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“ Abb. 48: Stiff-Diagramme fiir Hegwaldgraben 2004 (HWGx 04, blau) und Referenzmessstellen (gelb), vgl.

Anhang D

Relief der Geldndeoberfliche korreliert mit dem An-
stieg des Abflusses vor HGW1 (vgl. Abb. 35 in Ab-
schnitt 4.1.3), da etwa auf der Hohe von HGW3 ein
verstirkter Einschnitt des Grabens beginnt. Zudem
steigt die Basis des Grundwasserleiters in diesem
Bereich erheblich an. Abb. 46 zeigt die Geldndeober-
flache als Konturlinien und die Basis als ausgefiillte

Flachen.

80 | Ergebnisse & Interpretation

4.2.1.2 Chemische Analysen des
Oberflichenwassers

Die Ergebnisse der chemischen Analysen sind tabel-
larisch im Anhang D und die Probennahmepunkte in
Abb. 46 dargestellt. Generell ist mit der Stromrich-
tung eine Verringerung des pH-Wertes und ein An-
stieg des Redoxpotentials festzustellen (Abb. 47). Die



elektrische Leitfahigkeit nimmt auf dem ersten Ab-
schnitt bis HWG3 noch zu, danach exfiltriert offenbar
geringer konzentriertes Wasser aus dem Grundwasser
in die Vorflut. Die Stiff-Diagramme in Abb. 48 zeigen
die raumliche Verteilung einiger Hauptionen. Misch-
proben aus nahegelegenen oberstromigen Messstel-
len weisen ab Hohe Mst M6 geringere Konzentrati-
onen als die Vorflut auf.

Die Sulfatkonzentrationen von SPR 417 bei
4,3 m uGOK, KB630 und M5 finden sich nicht mehr
in HWG3 bei Mst M6 (alle Abb. 48). Die beiden 2*-
Messstellen M5 und M6 liegen direkt auf der Uferbo-
schung des Grabens und die Mischproben daraus sind
stark unterschiedlich befrachtet. Offenbar kommt im
Bereich des Hegwaldgrabens bei Mst M5 der Einfluss
des stark belasteten direkten westlichen Deponie-
abstromes zum Tragen, wihrend im weiteren Verlauf
des Grabens vor allem deponiebeeinflusstes Grund-
wasser von NW exfiltriert. Der Anstieg der Grund-
wasserleiterbasis fiihrt vor allem im nordwestlichen
Abstrom zu einer stirkeren Vermischung der vertika-

len Schichtung des Grundwassers.

4.2.2 Haldenweiher - Chemische

Analysen aus dem Altdatenbestand

Als Ergebnis unregelméfBiger Untersuchungen des
freien Wassers und der Schlammschicht im Halden-
weiher in den Jahren 1970, 1981 und 1983 wurde
festgestellt, dass diese Grundwasserbldnke sehr stark
belastet ist und die Konzentrationen deponiebiirtiger
Stoffe von Osten nach Westen und mit der Tiefe zu-
nehmen. Bereits 1 m unter der Wasseroberflache ist
kein geldster Sauerstoff mehr vorhanden. In 4 m
Tiefe wurde 1970 das Redoxpotential (normiert auf
H*-Elektrode) mit >—140 mV bestimmt, die gelosten
Gehalte an Schwefelwasserstoff lagen bei 25 mg 1.
Die maximalen Abdampfriickstinde lagen 1970
bei nahezu 10000 mg 1!, im Jahr 1981 bei knapp
12000 mg 1.

Der Haldenweiher wird bei hoheren Grundwasser-
standen stirker angestromt und hat vor der Schlie-
Bung des Uberlaufes an der Siidwestseite als Schad-

stoffsenke zur natiirlichen Klirung des exfiltrierenden

Grundwassers beigetragen. Das bestdtigen Analysen
des Seebodens. In dem Schlamm vom Seeboden
fanden sich im Jahr 1981 u.a. 21000 mg kg' Eisen,
215 mg kg! Zink und 103 mg kg' Chrom.

4.3

4.3.1

Ergebnisse der BTSA

Konzentrationsentwicklung in
Simulationen mit synthetischen Daten

— Referenzgraphen

4.3.1.1 Modellbeschreibung

Mit dem Programm zur numerischen Stromungs-
modellierung PMWin (Chiang & Kinzelbach 2001)
und dem Transportmodul MT3DMS (Zheng & Wang
1998) und synthetischen Daten wurde die Sensitivitit
der Ratios 7/, #* und “ nach BTSA (Abschnitt 3.5.1)
bei unterschiedlichen formellen Ansétzen fiir Sorption
und Abbau untersucht. Ein konservativ transportierter
Stoff wurde als Referenz lediglich unter Einfluss von
Advektion und Dispersion modelliert. Das modellier-
te Stromungsfeld liegt als vertikaler Schnitt im nord-
lichen Abstrombereich am Standort Monte Scherbeli-
no. Eine detaillierte Aufstellung der in ihren Dimen-
sionen dem Abstrom der Deponie Monte Scherbelino
nachempfundenen Modellparameter findet sich im
Anhang F. Dargestellt sind in den folgenden exemp-
larischen Abbildungen zur BTSA (Abb. 49-51) totale
Konzentrationen bei einer Entfernung vom Eintrags-
ort x =210 m im oberen Teil und Ratios 7 aus den
Messstellen bei 50 m und 210 m, jeweils in der Tiefe

z =6 m uGOK, im unteren Teil.

4.3.1.2 Sorption

Die ideale Ausbreitung eines sorbierten Stoffes lasst
die in Abschnitt 3.2.1 beschriebenen Durchgangskur-
ven entstehen. Eine Variation der Verteilungskoeffizi-
enten einer Sorption mit Kinetik erster Ordnung ma-
nifestiert sich in unterschiedlichen Durchgangskur-
ven von 4, ¥ und r¢. Gleichwohl die Interpretation
von 7, ¥® und r¢ nicht eindeutig sein kann, ohne dass

die Untersuchung der totalen Konzentrationen dies
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“ Abb. 49: Exemplarische Durchgangkurven fiir kinetische Sorption (¢) mit Eingangskonzentration 0.5 [kg m™],
totale Konzentrationen bei 210 m (oben) und entsprechende 7 (unten; alle K, [m® kg']): {1} K, =2E-04, =10 [d];
{2} K,=2E-04, t =1E-06 [s]; {3} K,=2E-03, =10 [d]; {4} K,=2E-02,¢=10 [d]; {5} K,=2E-03, =1E-06 [s]; {6} K,
=2E-01,¢=10 [d]; {7} K,=2E-02, t =1E-06 [s]; {8} K ,=2E-01,  =1E-06 [s]

bestitigt, liefert der Ratio 7 einen Indikator fiir den
Status der Durchgangskurve des unter Einfluss spe-
zifischer Sorption transportierten Stoffes (Abschnitt
3.5.1).

In Abb. 49 sind Durchgangskurven von sorbierten
Substanzen mit einer initialen Hintergrundkonzentra-
tion von 2-107 kg m™ und einer konstanten geldsten
Quellkonzentration von 5-10-' kg m~ dargestellt.

Die Geschwindigkeit des Massentransfers zwischen
geloster und sorbierter Phase betrégt je K -Wert (line-
are Sorption) 1-10¢ s und 8,64-10° s (10 Tage). Damit
ist ein Quasi-Gleichgewichtsfall mit linearer Isother-
me und ein Fall mit signifikanter Verzogerung der

Einstellung des Sorptionsgleichgewichtes gegeben.
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Geringere Verteilungskoeffizienten als K,
2:10* m® kg! (Abb. 49 Graphen {1}, {2}) haben
kaum konzentrationsmindernde Auswirkungen; die
konservative Konzentration verlduft etwa in gleicher
Hohe und die finale konservative Referenzkonzentra-
tion liegt bei 3.9-10"" kg m>. Die Erhdhung von K,
2:10° m* kg (Abb. 49 Graph{3}) auf K 2:10> m* kg
(Abb. 49 Graph{4}) bewirkt eine signifikante Verrin-
gerung der effektiven Transportgeschwindigkeit des
sorbierten Stoffes. Die initiale Phase, in welcher 7€
nach kurzem steilen Anstieg die fiir den Sorptions-
fall typische synformige Parabel durchlduft, dauert
im vorliegenden Szenario entschieden linger und die

Marke von 50% der finalen totalen Konzentrationen
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“ Abb. 50: Exemplarische Durchgangkurven fiir Abbau 1. Ordnung mit Eingangskonzentration 3000 [mg 1'], kon-
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wird etwa 50 Jahre spéter erreicht. Allen Graphen ¢
von Stoffen, die bei Beobachtungspunkt B bei 210 m
in signifikanten Konzentrationen messbar sind (vgl.
Abb. 49, bis auf Graphen {6}, {7}, {8}), ist der finale
Anstieg gegen den stabilen Wert von 1 gemeinsam.
In dieser Arbeit nicht dargestellt sind Ergebnisse von
weiteren Modelldufen mit Sorption nach Langmuir-
Isotherme, Freundlich-Isotherme und dualem Mas-
sentransfer. Es wurde bei diesen Modelllaufen und
den Auswertungen nach BTSA die gleiche Charakte-
ristik der Graphen 7, 7* und r festgestellt.

4.3.1.3 Abbau

Die Graphen der Konzentrationsdurchgédnge beim mit
Abbau erster Ordnung modellierten Stofftransport
stellen sich im Gegensatz zum Sorptionsfall nach
kurzem abfallenden Parabelast sehr zeitig auf ein sta-
biles Niveau ein (vgl. Abschnitt 3.5). Obige Abb. 50
zeigt Durchgangskurven mit Abbau erster Ordnung
und Halbwertszeiten (7,
Tagen. Die bei 210 m beobachtete finale totale Kon-

) zwischen 2 Jahren und 50

zentration verringert sich durch kiirzere t,, von etwa
2170 mg I'" bei t, von 2 a auf etwa 820 mg I"' bei
t,, von 50 d. Die entsprechenden Graphen 7 zeigen
die typische schnelle Absenkung auf einen stabilen
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sprechende 7 bei diversen K, [kg m™] und C

s max

[kg kg''] sowie Halbwertszeiten alle t

=50 [d] geloste und 75 [d]

172

sorbierte Phase: {Nr. des Graphen} K, / C  ;{1}1E-03/1E-05; {2}1E-02 / 1E-05; {3}5E-02 / 1E-05; {4}1E-02 /
1E-04; {S5}5E-04 / 1E-03; {6}1E-03 / 1E-03; {7}5E-03 / SE-02; {8}1E-02 / SE-02; {9}5E-02 / 1E-01

Wert kleiner 1. Die vergleichbare stabile Konzentra-
tion eines konservativen Stoffes liegt hier mit etwa
2350 mg I'! nur geringfiigig iber dem Wert der abge-
von 2 a, 1 a und 200 d. Die
entsprechenden Graphen 7€ erreichen ihr stabiles
Niveau folglich frithzeitig bei Werten von 0,9 bis 0,8
(Graphen {1} bis {3}) bzw. 0,4 (Graph { 4}).

bauten Substanz mit t, ,

4.3.1.4 Kombination von Abbau und Sorption
Exemplarisch wurde fiir die Simulation vom Trans-

port eines sorbierten und abgebauten Stoffes eine
Abbau-Halbwertszeit t , von 50 d fiir die geloste und
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von 75 d fiir die sorbierte Phase angesetzt, wobei die
Sorption iiber eine Langmuir-Isotherme mit variablen
maximalen Sorptionskapazititen C, (Glg. 4 und 6)
berechnet wurde (Abb. 51). Der Einfluss von Abbau-
raten dieser GroBenordnung kontrolliert maf3geblich
die finale Konzentration. Zusétzliche Konzentrati-
onsminderung durch Sorption domininiert bei den in
Abb. 51 dargestellten Varianten bis zu Graph {8} mit
C, . 510° kg kg' nur in der Phase vor Einstellung
des finalen Konzentrationsniveaus. Die Konzentrati-
onsganglinien weisen in ihrer zeitlichen Entwicklung
bei geringen Sorptionskapazititen und nicht signifi-
kanter Abminderung der finalen Konzentration eine

starke Ahnlichkeit mit denen des reinen Abbaus auf.



Es wird jedoch deutlich, dass die Sorption mit ma-
ximalen Bindungskapazititen im Intervall von C
iiber 5-107 kg kg™ bei entsprechenden K, geringere
finale Konzentrationen verursacht (<< 7-10"' kg m™),
als der Transport ausschlieBlich unter Abbau mit ¢t ,
von 50 d, wo die entsprechende finale Konzentration
bei 8.2:10" kg m? liegt (Abb. 51). Der Graph ¢ im
Fall {7} in Abb. 51 weistbei K, 5-10°kgm®und C,
von 5-10% kg kg' bereits eine deutliche Absenkung
mit Wiederanstieg im frithen Durchgangsstadium auf,
wie sie typisch fiir reine Sorption ist. Die Graphen ¢
stabilisieren sich etwa bei 0,4 (auBler Abb. 51 {9}).
Damit bleibt bei dhnlich hohem finalen Konzentrati-
onsniveau unter Einfluss von Abbau und Abbau mit
Sorption auch der finale »© vergleichbar. Unterschied-
lich ist jedoch schon bei geringer Verminderung der
vorldufigen finalen Konzentration durch Sorption
der Zeitpunkt der Stabilisierung und der Verlauf der
frithen Phase, jeweils abhéngig von Sorptionstyp und
-starke. Graph ¢ von {9}, einem Fall mit auBerge-
wohnlich hoher Sorptionsstirke, ndhert sich von >>1
dem Wert 1. Die Zeit bis zur Stabilisierung auf eine
finale Konzentration liegt weit iiber dem dargestell-
ten Modellausschnitt.

Wenn Konzentrationsganglinien mit dhnlichen Di-
mensionen vorliegen, bei denen nicht bekannt ist, ob
reiner Abbau oder zusitzlich Sorption einen signifi-
kanten konzentrationsdndernden Einfluss ausiibte,
liefern somit zwei charakteristische Merkmale ein

Kriterium zur Trennung dieser Prozessgrofien:

e Effektive Konzentrationsminderung durch Sorp-
tion (untersuchte Spezifik: Langmuir-Sorption,
Dualer Massentransfer, kinetische und lineare
Sorption) wird begleitet durch eine konkave Pa-
rabel im frithen Stadium von r¢ (steiler Anstieg
von 7 >>1, Abfall <<1, Anstieg ~1).

e Abbau (untersucht als Abbau erster Ordnung)
wird begleitet von einem frithen Absinken und

zeitiger Stabilisierung von »< auf ein Niveau <I.

Die Beschreibung und Klassifikation des Verhaltens
des Graphen ¢ ist durch Variation und Kombination
von Transportparametern weiter zu verdichten. Fiir

die folgende Auswertung der Analysedaten aus dem

langjdhrigen Monitoring am Monte Scherbelino soll

diese Einteilung als Orientierung dienen.

4.3.2  Analyse der Monitoringdaten vom

Standort Monte Scherbelino mit BTSA

Der Datensatz des langjéhrigen Grundwassermonito-
rings auf der Deponie Monte Scherbelino wurde mit
dem BTSA-Ansatz untersucht. Ziel dieser Methode
ist die Differenzierung von Einfliissen der konserva-
tiven Transportparameter Advektion, Dispersion und
Verdiinnung gegeniiber den reaktiven Transportpara-
metern, die mit Retardation und Abbau zusammen-
fassend beschrieben werden kdnnen. Dariiber hinaus
sollte gepriift werden, unter welchen Voraussetzungen
mit diesem Ansatz der Status der Riickhaltekapazitét
diskreter Abstrombereiche abgeschétzt werden kann.
Die Analysen der Grundwasserproben wurden nach
Friihjahr und Herbst getrennt betrachtet, da mehrjah-
rige Variationen die beiden Jahreszeiten unterschied-
lich stark treffen (vgl. Abschnitt 4.1.5). Zur Analyse
herangezogen wurden Messstellen, die sich auf einen
FlieBpfad projizieren lassen und durchgehende lang-
jahrige Datenreihen aufweisen (Abb. 29). Die nach-
folgend prisentierten Ergebnisse konzentrieren sich
auf die Strompfade mit den Mst 405-410-M1 im
ndrdlichen und den Mst 415-417-412 im westlichen
Abstrom. Der Fliepfad mit den Mst 406-407-408-
409 im nordwestlichen Abstrom ist unterbrochen
durch den Haldenweiher. Zudem scheint dort der Ein-
fluss der Vorflut — Haldenweiher und Hegwaldgraben
— temporér die GrundwasserflieBrichtung stark zu ma-
nipulieren, wonach die Projektion auf einen gemein-

samen FlieBweg nicht immer sinvoll erscheint.

K*/Cr

Auf den FlieBwegen Mst 405-410-M1 und Mst 415-
417-412 wurde die Entwicklung der Ausbreitung von
Kalium untersucht. Der Transport von Kalium un-
terliegt stark dem Einfluss von Sorption {iber Katio-
nenaustausch. Konkurrierende Substanzen in Bezug

auf eine multivalente CEC sind am Standort ein- und
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zweiwertige lonen, die in relativ hohen Konzentrati-

onen vorliegen. Eine Anderung der Aktivitit von K*

ist demzufolge auch im Zusammenhang mit den Akti-
vititen von Ca*, Mg*, Na*, NH," und H" zu betrach-

ten.

Aus den totalen Konzentrationen in Abb. 52 (oberer
Teil) ist lediglich erkennbar, dass die Chloridkonzent-

ration in beiden Messstellen relativ gleichformig an-

steigt, wohingegen die Kaliumkonzentration in Mst

405 gegeniiber Mst 410 scheinbar verhdltnisméaBig
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stirker ansteigt. Wird das untere Diagramm der glei-

chen Abbildung betrachtet, miissen die Durchgangs-

kurven der totalen Konzentrationen jedoch differen-

zierter interpretiert werden. Der vermeintlich stiarkere

Anstieg von Kalium bei Mst 405 korreliert lediglich

normal mit dem Verlauf der Chloridkonzentration.
Der Graph ! erreicht Mitte der 80er Jahre seine Pla-
teauphase, Ende der 80er beginnt #® seinen Anstieg

und 7€ reagiert entsprechend. Der mit den vorlie-
genden Messdaten von Mst 405 und 410 darstellbare
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Graph 7€ steigt von einem Niveau ~0 auf 0,3 Mitte
der 90er Jahre. Die weitere Entwicklung wird durch
den Dichtwandbau unterbrochen.

Vor dem Hintergrund der in Abschnitt 3.5.1 und Ab-
schnitt 4.3.1 beschriebenen Referenzkurven ldsst sich
fiir den Transport von K auf diesem Abschnitt des
Abstroms konstatieren, dass in den frithen 90er Jahren
die Kapazitit des Grundwasserleiters zur proportional
gleichbleibenden Retardation iiberschritten wurde
und Kalium auf dem Weg zum stabilen Durchbruch
war. Inwieweit eine limitierte CEC und konkurrieren-
de Austauscherprozesse diese Entwicklung kontrol-
lierten, wird in Kapitel 4.5 erdortert.

Der Phénotyp vom Graph ¢ ist mit der Senke zu
Beginn des Durchbruchs klar der Sorption als reak-
tive Transportgrofe zuzuordnen, was fiir K* plausibel
erscheint.

Auf dem nichsten Abschnitt des gleichen FlieBpfades
Mst 405-410-M1, wenn man dieser Unterteilung
folgen mdchte, beginnt bei Mst M1 der Anstieg der
Kaliumdurchbruchs mit der typischen Senkung des
Graphen ¢ gegen den Wert 0 (Abb. 53). Dieses friihe
Stadium ist bei Abschnitt Mst 405-410 in den Mess-
daten seit Mitte der 70er Jahre bereits durchschritten.
Das Verhéltnis K*/CI- auf dem westlichen Strompfad
Mst 415-417 zeigt bereits einen reiferen bzw. sta-
bileren Status der Durchbruchskurve von K* an. Im
oberen Teil der Abb. 54 laufen Mitte der 90er Jahre
die totalen Konzentrationen eines lons in beiden Mst
bereits auf jeweils dhnlichem Niveau. Durch den
Graph wird allerdings erst erkennbar, welchen zeit-
lichen Verlauf das Durchbruchsverhalten aufwies.
Die Retardationskapazitit (RC) fiir K* ist seit etwa
1990, iiber 60 Jahre nach Inbetriebnahme der ober-
stromigen Deponichalde, komplett erschopft. Hier
wird ausdriicklich der unspezifische Term RC be-
nutzt, darauf verweisend, dass erschopfte Sorptions-
kapazitdt im Sinne einer K*-spezifischen CEC nicht
allein den Durchbruch erkldren kann. Entscheidendes
Kriterium fiir diese Begriffswahl ist das Abklingen
aller effektiven Riickhalte-Einfliisse fiir dieses lon auf
diesem Strompfad-Abschnitt.

Die rdumliche Fortsetzung der Ausbreitung von
K" auf diesem Strompfad zeigt Abb. 55. Auch hier
durchlduft 7¢ die fir Sorption typische Senke und er-

reicht bereits das Niveau von 0,5. Insgesamt ist die
RC fiir K" im westlichen Abstrom im Jahre 1995 in
deponienahen Teilbereichen bereits erschopft (Abb.
54, Mst 415-417, rote Phase), wihrend im ndrdlichen
Abstrom der Durchbruch 1995 noch nicht erfolgt war
(Abb. 52, gelbe Phase).

Ca*/CI

Als weiteres lon, dessen Transport potentiell von
Sorption beeinflusst wird, wird in Abb. 56 und Abb.
57 Calcium vs. Chlorid nach BTSA dargestellt. Die
Graphen 7 , 7® und ¢ zeigen in dem dargestellten
Zeitraum nicht den typischen Verlauf fiir einen sor-
bierten Stoff (vgl. Abschnitt 3.5.1).

Die Calciumkonzentrationen aller deponienahen
Messstellen weisen sehr schwache Anstiege, bzw. bei
Mst 405 sogar eine schwache kontinuierliche Abnah-
me auf. Auf dem westlichen Abstrom, Pfad 415-417,
liegen die Calciumkonzentrationen in den 80er Jahren
etwa auf gleichem Niveau, was unter Beriicksichti-
gung des moderaten Anstiegs anderer Kationen und
des Hydrogencarbonates fiir eine sehr geringe Ver-
diinnung auf diesem Abschnitt spricht. Fiir den Pfad
Mst 415-417 zeigt ¢ den Status der stabilen Vertei-

lung von Calcium an. Insbesondere im nordlichen Ab-
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“« Abb. 57: Ca**/Cl- Konzentrationen sowie 7, ¥®und r¢

nach BTSA; Mst 415, 417; westlicher Abstrom

strom, Mst 405-410, beschreibt +C einen atypischen

Verlauf verglichen mit einem ideal sorbierten Stoff.
In Abb. 56 ist ¥ mit 7 a Zeitversatz und ausschlief3-

lich Frithjahrsmessungen berechnet worden. Die
totale Konzentration in Mst 410 ist ab Ende der 80er

Jahre hoher als in der deponienahen Mst 405. Wie in
Abschnitt 4.5 noch ndher erldutert wird, kann die Be-

griindung fiir steigende Calciumkonzentrationen auf

diesem Strompfad in Kationenaustausch-Prozessen

gefunden werden, von denen auch die Calciumkon-

zentration beeinflusst wird. Der Graph 7¢ reagiert mit

einem erneuten Anstieg. In dieser Konstellation, wo

bei Punkt A ein stagnierender Trend der Konzentrati-

on des reaktiven und ein steigender Trend des konser-

vativen Stoffes vorhanden ist, miisste der zeitnormier-

te ¢ dennoch dem idealen Verlauf entgegenstreben.

Die relative Konstanz der deponienahen Calciumkon-

zentration tritt bei allen betrachteten Fliesspfaden auf,

wenngleich auf unterschiedlichen Niveaus. Deshalb

zeichnen die Graphen nach BTSA spezielle Formen,

die von den Standardkurven in Abschnitt 4.3.1 abwei-

chen. Neben dem Kalk-Kohlensdure-Gleichgewicht

koénnen Ionenaustausch-Prozesse im Grundwasserlei-

ter Ursache fir diese Konstanz sein.
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COD/Cr

Zur Abschitzung des Einflusses reaktiver Prozesse

auf die Konzentrationsverminderung von COD wurde

dieser Parameter mit BTSA untersucht.

Auf dem nordlichen Abstrom (Abb. 58) gleichen sich
die Konzentrationsverhéltnisse Mitte der 90er Jahre
an - nach ca. 50 Jahren Immission. Auf dem 200 m
langen FlieBweg auBlerhalb der Deponiefliche werden

Substanzen, die zum COD beitragen, nicht mehr
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signifikant verringert. Thre Transportweite erhoht sich
und damit verbundene sekundidre Redoxreaktionen
(SRR) bedingen eine Veranderung des Milieus und
der Redoxkapazitit weiter entfernt von der Deponie.
Der abfallende und stagnierende Trend der Referenz-
graphen von idealisiertem Transport bei Abbau erster
Ordnung in Abb. 50 beriicksichtigt keine begrenzte
Verfligbarkeit der Elektronenakzeptoren. Eine solche
Zehrung von Oxidationskapazitét auf dem Strompfad
Mst 405-410 fiihrt offensichtlich zum Anstieg von 7#
auf das seit Ende der 70er Jahre stabile Niveau von r4,
welches ohne diese Beschrinkung der Abbauleistung
stets hoher liegen wiirde.

Ein Vergleich von Abb. 58 und Abb. 59 zeigt die Fort-
filhrung dieser Prozesse im weiteren Abstrom. Das
Niveau von 7€ stabilisiert sich auf dem Abschnitt Mst
410-M1 bei 0,6. Auf diesem Wert lag < auf dem Ab-
schnitt Mst 405-410, bevor der Anstieg auf 1 begann.
Die Ratios nach BTSA von Pfad Mst 415-417 weisen
ein bereits seit den 80er Jahren stabiles Verhiltnis
COD/CI" nach (Abb. 60). Es muss daraus abgeleitet
werden, dass auf diesem westlichen Strompfad min-
destens seit dieser Zeit Abbauvorgéinge zu keiner
deutlichen Minderung des COD beitragen. Eine Ver-
anderung der Zusammensetzung des COD ist selbst-
verstandlich nicht ausgeschlossen. Die nicht signifi-
kant vorhandene Abbauleistung auf diesem Abschnitt
korreliert mit der mangelnden Verfiigbarkeit von Oxi-
dationsmitteln, insbesondere von Nitrat und Sulfat,
die hier stark reduziert sind. Weitere Ausfithrungen
dazu folgen in Abschnitt 4.4.5.

SO /CK

Das Absinken des Graphen 7€ auf dem Abschnitt Mst
415-417 in Abb. 61 entspricht weitestgehend dem
Verlauf der Referenzkurve in Abb. 50. In diesem Fall
ist jedoch die Sulfatkonzentration an der deponiefer-
neren Mst 417 iiber Jahre hinweg hoher, als bei Mst
415. Die Reduktion von Sulfat als TEAP bei Abbau-
prozessen kann allein dieses Verhalten nicht erkla-
ren. Sehr wahrscheinlich spielen sedimentgebundene
Schwefelspezies in festen Phasen als Quelle fiir Sulfat

eine Rolle. Auf die Bilanzierung der Redoxprozesse

1970 1980 Zeit [al 1990
.

3000

Cl" Mst 415 / 10 m

.
O L]
o Cl" Mst 417 /7 90 m A %A
2 4 @D Mst 415 / 10 m ° o0 oate,
o 000
2 aom0 | A .c01> Nst':}?./ 90 .aoo \ AERA. |
c . ® e opae®as B4
'E * w0 04 .ROA AAAAAAA
o 4 00.%0g 0%0g0 at adt A
h AGOAOAO Aga A
§ 1000 n X agtta & L
g . o AAAA‘K [LYVYVVN R
V3 c° o A A
A
IS
Aa
0 A -
1.2 4 A r C stabil
e 4
B w c
1 c r [ <
G
ccccc®c ¢ YR
C
w08 - il NERES IR
@ A cia K £ Bp€_ g
3 g A spg "8 8P
< 0.k AL AB L agA AAR BB.
K “B B;BAB aBiBB
'z[].l{ AA B . B B
0.2 :g A steigt
= B B steigt kongruent

0 . . . T
1970 1980 Zeit [al 1940

4 Abb. 60: COD/CI- Konzentrationen sowie 7, * und
r“nach BTSA; Mst 415, 417; westlicher Abstrom
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“ Abb. 61: SO,*/Cl' Konzentrationen sowie r*, ¥*und r¢
nach BTSA; Mst 415, 417; westlicher Abstrom

wird in Abschnitt 5.3 weiter eingegangen.

Weitere BTSA-Auswertungen vom Pfad Mst 405-410
(hier nicht gezeigt) ergeben fiir Sulfat das Bild des
klassischen Abbau-Graphen von 7¢ mit einem Niveau
von etwa 0,4 Mitte der 90er Jahre. Hier wird nach-
geliefertes deponiebiirtiges Sulfat deponienah nicht
komplett umgesetzt und erst auf dem FlieBweg weiter

reduziert.
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4.3.3 Kennwerte fiir Ratios nach BTSA

Die Beobachtung der Entwicklung der Ionenverhilt-
nisse legt die Frage nahe, ob es mdglich ist, dariiber
fiir bestimmte Stoffe oder Bahnlinien den Einfluss
von Retardation oder Abbau zu quantifizieren. Gibt
es vergleichbare Kennzahlen der Ratioentwicklun-
gen auf verschiedenen Bahnlinien oder existieren
stoffspezifisch dhnliche Verzogerungen? Auf ausge-
wihlten Bahnlinien wurden die gleichen Ratio-Paare
untersucht und auf die Linge der FlieBwege oder die
FlieBzeit normiert, um die stoffspezifischen Kapazi-
titen fiir Riickhalt und Abbauprozesse vergleichen
zu konnen und gegebenenfalls Kennwerte fiir diesen
Standort zu erhalten. Die Normierung von < auf je 1
m FlieBweg fiihrte zu keinem sinnvollen Ergebnis, da
die Entwicklung der Schadstoffausbreitung aufgrund
der Quellterme und hydraulischen Voraussetzungen
unterschiedlich weit vorangeschritten ist und die un-
gleichen Abstinde der untersuchten Messstellenpaare
untereinander sowie vom Deponierand unterschied-

liche Stadien der Durchgangskurven bedingen.

4.4. Stofftransformation und
hydrochemisches Millieu
4.4.1 Entwicklung der Zonierung nach pH-

Wert, Protonenpufferung

Die Ausbreitung deponiebiirtiger Substanzen und
ihrer Transformationsprodukte veréndert das hydro-
chemische Milieu im vormals unbeeinflussten Grund-
wasserleiter. Am Standort Monte Scherbelino besteht
der flache Grundwasserleiter aus pleistozidnen Kiesen
und Sanden und besitzt eine nur schwach ausgebildete
Protonen-Pufferkapazitit. Dieses ldsst sich aus der
Qualitdt der saisonalen Variation des pH-Wertes im
unbeeinflussten Bereich schlieen. Dort hat der pH-
Wert sein Minimum jeweils im Februar bis Mai und
erreicht maximale Werte zwischen September und
November. Es wurden saisonale Schwankungen von
¥ bis zu 1 pH-Einheiten gemessen. Durchschnittlich
lagen die pH-Werte im noch unbeeinflussten abstro-

migen Bereich um 6,5 sowie im Anstrom und auf der
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“ Abb. 63: pH-Exzess unter Einfluss der frithen sauren
Deponiephase an Messstellen in mittlerer Entfernung
(ca. 150 bis 400 m)
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“ Abb. 64: Entwicklung der Chloridkonzentration an
den Messstellen mit pH-Exzess in Abb. 63

Grundwasserscheide bei Mst 429 und Mst 426 um pH
5 (Abb. 62). Durchschnittliche Hydrogencarbonat-
Konzentrationen liegen Ende der 60er Jahre unter-
stromig zwischen 50 mg I''und 120 mg I'' (Mst 411,
413, 414) und oberstromig bei 10 mg 1" (Mst 426,



429). Im abstromigen Hintergrundbereich wurden im
Herbst hédufig mehr als zweifache Konzentrationen
der Frithjahrswerte gemessen.

In den Mst 411 und Mst 409 wurden temporar pH-
Werte unter 4 gemessen. Andere Messstellen in einer
Entfernung zum Deponierand von etwa 150 - 300 m
zeigen in den Messdaten nach 1967 ebenfalls beson-
ders tiefe pH-Werte unter 5.

Der Bereich um Mst 411 ist im numerischen Stro-
mungsmodell nicht eindeutig dem vom DbGWS er-
faften Abstrom zuzuordnen, die Stoffgehalte aller-
dings steigen seit Beginn der 70er Jahre. Der Anstieg
der Protonenkonzentration (Abb. 63: Mst 409 ~1975,
Mst 411 ~1967) beginnt vor dem Zeitraum, in wel-
chem erstmalig ein deutlicher Anstieg der Chlorid-
konzentration (Abb. 64) ersichtlich ist. In der Mess-
stelle Mst 409 wird ab Ende der 80er Jahre ein An-
stieg von Chlorid gemessen; in Mst 411 ist der Beginn
nicht exakt bestimmbar, er liegt wahrscheinlich in den
frithen 70er Jahren.

In der sauren Deponiephase kontrolliert der Gehalt
an Acetat die Alkalinitiat (Devlin 1990). In der spa-
teren Methanphase geht der Einfluss von Acetat als
Abbauzwischenprodukt von DOM auf die Alkalinitat
stark zuriick (van Breukelen 2003). Die Verbreitung
der Sickerwisser der frithen sauren Deponiephase
ist als Ursache der drastischen pH-Wert Senkung zu
verstehen, welche an den erwdhnten Messstellen am
Standort offenbar zeitlich vor anderen gemessenen
Parametern der Grundwasserqualitdt die Ausbrei-
tung deponiebiirtiger Einfllisse auf das Grundwasser
anzeigt. Da die Hintergrundkonzentration von z.B.
Chlorid bereits zwischen 30 mg I"'und 60 mg 1! liegt
und das frithe Stadium des Konzentrationsanstieges
sich aufgrund von Dispersion, Verdiinnung und saiso-
nalen Schwankungen mit nur schwachen Kontrasten
abzeichnet, kann diese Phase nur sehr ungenau iden-
tifiziert und im Bezug zur numerischen Transportmo-
dellierung nicht hinreichend genau bestimmt werden.
Die Verdanderung zwischen pH 7 und pH 4 impliziert
jedoch einen Kontrast der Protonenkonzentration in
mg 1! zwischen dem ppb- und dem ppm-Bereich,
einem Anstieg also um den Faktor 10°. Dieser starke
Kontrast, die Transporteigenschaften von Wasserstoft-

protonen und die starke Nachlieferung tiber mehrere

Jahre verbunden mit einem geringen Puffervermogen
des Grundwasserleiters ermoglichen die Detektion
deponiebiirtiger Verdnderungen weit vor anderen in-
erten Substanzen wie Chlorid.

Die saisonale Variation des pH-Wertes nimmt mit
seiner Absenkung stiarker zu. Die tiefen Friihjahrs-
werte zeigen den Einfluss von saurem neugebildetem
Grundwasser und den Ionen HCO, und SO,* aus der
Atmosphére und dem durchwurzelten Boden. Zwar
ist die Konzentration von Hydrogencarbonat im Friih-
jahr geringer, die hohe Protonenkonzentration wird
jedoch nicht durch das Kalk-Kohlensdure-Gleichge-
wicht gepuffert, so dass der pH-Wert unterhalb 6,2
absinken kann. Mn-Oxide und Al-Hydroxide sowie
verschiedene tonmineralische Ionen-Austauscher ver-
hindern ein weiteres Absinken unter pH 4,2. Die nur
sehr schwach vorhandene Protonenpufferung und die
starke saisonale Variation des pH-Wertes bilden einen
guten Kontrast zu Wissern mit Einfluss deponiebiir-
tiger Stoffe.

Die pH-Werte deponienaher Messstellen liegen zwi-
schen 6,5 und 7,5 und weisen einen iber die Jahre
leicht steigenden Trend auf. Im siidwestlichen und
westlichen Abstrom, dem Bereich der dlteren Halden,
liegt der pH-Wert bereits wieder um 6,5 bis 7, im
nordwestlichen Abstrombereich zwischen 7 und 7,5.
Der pH-Exzess der friihen sauren Deponiephase ist an
diesen Messstellen nicht mehr nachzuweisen. Es ist
zudem nicht bekannt, ob sich auf dem kurzen Flief3-
weg zu den deponienahen Messstellen der pH-Exzess
so deutlich abzeichnet, wie deponieferner. Grundsétz-
lich erhdht sich bei gleichem Zeitpunkt der Emission
und unterschiedlicher Mobilitdt der Substanzen der
Abstand der Fronten mit voranschreitender Zeit.

Der beschriebene pH-Exzess kann am Referenzstand-
ort Monte Scherbelino als Indikator fiir den Einfluss
deponiebiirtiger Substanzen und als Nachweis fiir
existente Strombahnen von der Deponie zur entspre-
chenden Messstelle dienen. Damit ist ein weiteres
Kriterium zur Kontrolle und Kalibrierung eines Stro-

mungs- und Stofftransportmodells gegeben.
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4.4.2 Entwicklung der Zonierung nach

dem Redoxpotenial

Das Redoxpotential weist mittlere Hintergrundwerte
im An- und Abstrom von 300-450 mV auf. Saisonal
variiert der E -Wert dabei um etwa 100 mV. Dies sind
Werte von Beprobungen in voll verfilterten Messstel-
len, welche hoher liegen, als das Redoxpotential im
unteren, am stirksten belasteten Bereich des Grund-
wasserleiters. Diese Diskrepanz ist bei den folgenden
Ausfithrungen beriicksichtigt, ohne jeweils eine
Abschitzung des realen Wertes vorzunehmen. Der
reale Wert liegt nach den Ergebnissen der vertikalen
Grundwasserprobennahme auf jeden Fall im stirker
reduzierenden Bereich und es werden Redoxreakti-
onen ermdglicht, die aus der Spezieszusammenset-
zung der Mischprobe nicht in jedem Fall plausibel
abzuleiten sind. Zu Beginn der turnusméfigen Beob-

achtung der Grundwasserqualitidt Ende der 60er Jahre

Redoxpotential [mV]
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“ Abb. 65: Redoxpotential am Deponierand verschie-
dener Abstrombereiche (normiert auf Bezug Wasserstof-
felektrode, pH 0), zwischen 1975 und 1985 liegen keine
Messungen vor

des 20. Jh. wurden in den Messstellen am westlichen
Deponierand (Mst 404, 415, 406) noch Redoxpoten-
tiale zwischen 50 mV und 200 mV gemessen, am
nordlichen Rand in Mst 405 sowie im direkten Ab-
strom des Haldenweihers in Mst 408 bereits zwischen
100 mV und —50 mV (Abb. 65). Nach 1985 war ein
starker Abfall der Redoxpotentiale am westlichen und
nordwestlichen Deponierand messbar. Die rdumliche
Entwicklung der Redoxzonierung von 1972 nach
1992 ist aus Abb. 66 ersichtlich. Es zeigt sich, dass
im direkten westlichen Abstrom bis zum Vorfluter im
Jahr 1992 eine reduzierte Zone ausgebildet ist. Im
nordlichen Abstrom (Mst 405, 410, M1) bildete sich
hingegen eine sehr lange Zone von Redoxpotenti-
alen um den neutralen Punkt aus. Bei Mst 405, wo
Ende der 60er Jahre noch die tiefsten abstromigen E, -
Werte gemessen wurden, fillt das Redoxpotential bis
1995 wieder in den schwach reduzierenden Bereich.
Damit existierte 1995 eine durch den Hegwaldgraben
begrenzte stark reduzierende Zone im westlichen und
eine gering reduzierende, aber sehr ausgedehnte Zone
im nordlichen Abstrom. Hierin manifestieren sich die
jeweiligen Alterungszustinde der Halden sowie die

hydraulischen Bedingungen.

4.4.3 Entwicklung der pH-E -Cluster

Die Beeinflussung des Grundwasserkorpers durch
deponiebiirtige Stoffe und deponieinduzierte Milieu-
verdnderungen offenbart sich auch in der gekoppel-
ten Betrachtung von Redoxpotential und pH-Wert.
Die Signaturen der einzelnen Messstellen in Abb.
67 und Abb. 68 weisen die Verschiebung der Milieu-
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“ Abb. 66: Verteilung der Redoxpotentiale 1972 (li.) und 1992 (re.)
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bedingungen im Grundwasserkorper von einem gering
pH-gepuffertem, oxidierendem Hintergrundmilieu zu
einem gut gepufferten, pH-neutralen und zunehmend
reduzierenden Milieu bei stirker werdendem depo-
nieinduziertem Einfluss nach. Auffallend ist die ge-
ringe Verdnderung des pH-Wertes deponienah iiber
den gesamten Beobachtungszeitraum von etwa 35
Jahren; die Graphen verlaufen fast senkrecht unter
Anderung des Redoxpotentials. An deponieferneren
Messstellen wird zusétzlich der Anstieg des pH-
Wertes beobachtet. Es existiert die generelle Tendenz,
dass das Redoxpotential im Herbst tiefer liegt als im
Friithjahr sowie dass der pH-Wert im Herbst hoher
liegt als im Friihjahr. Letzteres vor allem im weiteren
Abstrom. Diese saisonale Tendenz vom Friihjahr zum
Herbst entspricht auch der langfristigen Tendenz.

Die deponienahen Messstellen sind bereits zu Beginn
des Monitorings 1967 durch ihre Belastung mit den
Inhaltsstoffen des Sickerwassers stark pH-gepuftert.
Deponiefern entwickelt sich erst die differenzierte
Konzentrationsverteilung mit einem allméhlichen
Anstieg der Alkalinitdt. Die Abbildungen finden sich
zuziiglich der des Fliessweges Mst 406-407-408-409
groBformatig im Anhang G1.

4.4.4 Redoxpufferung und Redoxkapazitit

Die fortschreitende abstromige Ausweitung der redu-
zierenden Zonen ist der Tatsache geschuldet, dass die
im Grundwasserkorper und Grundwasserleiter vorra-
tigen Potentiale zur Oxidation der reduzierten Abbau-
produkte und Abbau-Nebenprodukte aufgebraucht
wurden (vgl. Abschnitt 2.2.2.3). Eine Bilanzierung
der potentiell oxidierend und reduzierend wirkenden
Spezies gibt Aufschluss iiber den lokalen Zustand des
Grundwasserkorpers. Auf der Bilanz-Seite der Oxi-
dationskapazitit stehen alle verfiigbaren Elektronen-
akzeptoren in aktivierbarer geldster und fester Phase,
die Reduktionskapazitit umfasst analog sdamtliche
Elektronendonatoren. Die Aufstellung in Tab. 14 be-
rlicksichtigt die Anzahl der Elektroneniiberginge je
reagierendem Mol an lonen entsprechend der in Ab-
schnitt 2.2 zu den potentiellen Redoxreaktionen der

jeweiligen Spezies aufgefiihrten stochiometrischen
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“ Abb. 67: pH-E, -Cluster nach Messstellen, nordlicher
Abstrom, Zahl am Symbol ist Jahreszahl
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Tab. 14: Bilanzierung von OXC und RDC fiir den Bereich bei Mst 410

Mst 410, oxidierendes Mst 410, neutrales bis
Milieu, 1972, E,, ~350 mV  schwach reduzierendes
Milieu, 1993, E, ~50 mV

¢ - Beitrag Substanz/Phase des e-Akzeptors [mg 1] [e eql!] [mg 1] [e eql']
[Molalitét der
Spezies]
Abbaubare, gelste organische Ver-
4 [DOCT* bindungen; hauptséchlich volatile k.A. k.A.
Fettsduren und niedere Alkohole
4 [COD]* samtliche, mit dieser chemischen Me- 50 6,25E-03 451 5,64E-02
thode oxidierbaren Kohlenstoffverbin-
dungen
8 [CH,] im GW bedeutend als SRR k.A.
8 [NH,'] Zwischenstufe der Stickstofftransfor- 0,5 2,22E-04 259 1,15E-01
mation, SRR
8 [S(-1D)] HS-, HS, Edukt fur Metallsulfid-Bil-  k.A.
dung, SRR
7 [S(-D)] Pyrit FeS, k.A.
[Fe(ID)] Geldst, komplexiert oder als Sulfid ~0,02 3,58E-07 0,16 2,86E-06
2 [Mn(11)] - k.A. k.A.
Y RDC [e eq] 6,47E-03 1,71E-01
¢ - Beitrag
[Molalitdt der Substanz/Phase des e-Akzeptors [mg 1] [eeq '] [mg 1] [e eq ']
Spezies]
4[0,] - 2 2,5E-04 0,3 3,75E-05
5[NO,] - 19 1,53E-03 700 5,64E-02
[Fe(II)] Eisenhydroxid amorph Fe(OH),, Goe- k.A. k.A.
thit FeOOH, Hématit Fe O,
2 [Mn(IV)] MnO, k.A. k.A.
8 [SO,] S(VI) geldst oder aus organischer 114 9,49E-03 305 2,54E-02
Substanz
4[TOC] ., Alssedimentgebundenes COrg (CH,0) kA. k.A.
Edukt fiir Methanogenese in stark
reduzierendem Milieu
> OXC [e eq] 1,13E-02 8,19E-02

* In die Bilanzierung der RDC kann der Anteil von reaktivem organischen Kohlenstoff eingehen. Alternativ dazu
wird hier der COD genutzt. Letzterer tiberschitzt u.U. den Beitrag von organischer Substanz zur RDC, da die Be-
stimmungsmethode fiir COD mit ihrer starken Oxidation durch Dichromat unnatiirliche Stoffumsitze erzwingt.
k.A.: Analysenwerte gasformiger oder fester Phasen liegen nicht vor

Gleichungen. Zwischen 1972 und 1993 fand nicht
nur eine Erhéhung der Gesamtbelastung des Grund-
wassers bei Mst 410 statt, es vollzog sich auch ein

Wechsel vom oxidierenden zum leicht reduzierenden

94 | Ergebnisse & Interpretation

Milieu. Der Abfall des Redoxpotentials von etwa
350 mV auf den neutralen Bereich wurde begleitet von
einer Umkehr der Verhéltnisse von OXC und RDC.

Obwohl die gesamte Konzentration an OXC von
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“ Abb. 69: Kumulative Bilanzierung von OXC und RDC und Verlauf der COD-OZ-Aquivalente zzgl. verfligbarer

Aquivalentwerte fiir DOC und TOC (als CH,0); alle [e eq/1], westlicher Abstrom Mst 415-417-412

1,13-102 ¢ eq 1! auf 8,19-102 ¢ eq I'' zunahm, insbe-
sondere durch Sulfat und Nitrat, konnte die Zunahme
an RDC von 6,47-107 e eq ' auf 1,71-10" ¢ eq I, in
diesem Fall vor allem durch Ammonium, nicht kom-
pensiert werden. Diese Konzentrationen entstammen
Analysen von Grundwasserproben aus einer vollstin-
dig verfilterten Messstellen. Die analysierten Kon-
zentrationen von Nitrat und Ammonium sind kritisch
zu betrachten, da wahrend der Probennahme potenti-
ell eine Durchmischung von Wiéssern aus libereinan-
der liegenden Redoxbereichen erfolgte (vgl. Abschnitt
4.1.3). Der Beitrag der Elektronenakzeptoren aus
festen Phasen, wie Fe(Ill), Mn(IV) oder TOC_, kann

ohne Sedimentanalysen nicht direkt ermittelt werden.
Auf die Beteiligung von Eisenspezies an Redoxpro-
zessen sowie auf die Bedeutung des COD im Zusam-
menhang mit der RDC wird im Abschnitt 5.2 noch
separat eingegangen. Die Bilanzierung von OXC und
RDC erlaubt eine Abschétzung iiber die maBgeblich
an den Redoxprozessen beteiligten Komponenten und
die Verdnderung dieser iiber die Zeit. Nach dem Kon-
zept der sequentiellen Redoxpufferung fiihrt diese
zum jeweiligen Zustand des Puffersystems und zum
Niveau moglicher aktiver Speziesreaktionen.

In Abb. 69 sind OXC und RDC fiir einen FlieBweg

im westlichen Abstrom bilanziert worden. Weitere
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graphische Darstellungen der Bilanzierung der Red-
oxkapazitidten in obiger Form von den Mst 405,
410, M1, 406, 407, 408, 409 und 420 finden sich im
Anhang G2. Fiir den Pfad Mst 415-417-412 ist Sulfat
die dominierende Spezies der OXC, Ammonium
die der RDC (Abb. 69). Die RDC iibersteigt in Mst
417 bereits Ende der 70er Jahre die OXC. Sulfat ist
in der deponieferneren Mst 417 zu diesem Zeitpunkt
und danach konsequent hoher konzentriert als in der
deponiendheren Mst 415. Damit liegt ein Nachweis
fiir eine sulfatreduzierende Zone vor. Die Diskrepanz
zwischen niedrigen quellnahen und héheren quellfer-
neren Konzentrationen von Sulfat wird spiter noch
diskutiert. Generell ist die geloste OXC bis zum Jahr
1995 auf diesem Pfad bis etwa 100 m vom Deponier-
and nahezu komplett verbraucht und erklért zusam-
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men mit der Belastung an COD und Ammonium den
Abfall des E, -Wertes von > 50 mV auf < -50 mV.
Auf dem Pfad Mst 405-410-M1 dominiert deponie-
nah seit Anfang der 80er Jahre immissionsbedingt
Nitrat die OXC, in 200 m Entfernung vom Deponier-
and wechselt erst Ende der 80er Jahre die Dominanz
von Sulfat nach Nitrat, allerdings auf einem tieferen
Konzentrationsniveau. Da RDC und OXC auf diesem
Pfad ein ausgeglicheneres Verhéltnis aufweisen als
im westlichen Abstrom, liegen auch die E -Werte
im neutralen Bereich (vgl. Abschnitt 4.3.2, 4.3.5 und
5.2). Die wenigen Messwerte fiir DOC und TOC sind
separat aufgefiihrt. Die Einbeziehung in die Bilanz
der RDC und OXC muss abhingig vom Redoxpoten-
tial erfolgen. Sedimentgebundener TOC kann in der
Methanphase oder —zone zur OXC beitragen. In Abb.
69 wird der geloste DOC und TOC analog zum COD
als potentielle RDC angesehen. COD entspricht dort
einem RDC-Aquivalent (COD

RDC aq)‘

4.4.5 Indikatoren des Redoxpotentials im
vertikalen Grundwasserbereich der
maligeblichen Stoffstrome,
Redoxsequenzen

4.4.5.1 Verteilung und Entwicklung von

Stickstoffspezies

Im Gegensatz zum westlichen und siidwestlichen
Deponierand stiegen die Nitratkonzentrationen am
nordwestlichen und nordlichen Deponierand seit den
70er Jahren stark an. In Golwer (1995) wird eine Ab-
lagerung von Diingemitteln in der Zeit 1967/68 aus
einem Silo-Brand im Frankfurter Westhafen beschrie-
ben und fiir diesen Stickstoffanstieg als Begriindung
angesehen (Abb. 70, 71). Unklar ist jedoch, welche
Zusammensetzung diese Diingemittel hatten (z.B.
Nitrat-Schnelldiinger, Ammoniak- oder Amid-Lang-
samdiinger). Mit der Zehrung der Nitratkonzentration
auf dem Pfad Mst 406-407, anhaltend hohen Ammo-
niumkonzentrationen und steigendem COD zwischen
1990 und 1995 fillt das Redoxpotential drastisch ab
(vgl. Abb. 65 und Anhang G2). Die Ammoniumkon-
zentrationen néhern sich zu Beginn der 90er Jahre auf



dem westlichen und stidwestlichen Abstrom einem
Niveau um 500 mg I''. Der nordlichere Abstrom wird,
durch die erwdhnte zusitzliche Stickstoffquelle be-
dingt, von stark ansteigenden Ammoniumkonzentra-

tionen gepragt.

4.4.5.2 Verteilung und Entwicklung von Sulfat

Die Sulfatkonzentrationen entwickeln sich an den de-
ponienahen Messstellen sehr differenziert (Abb. 72).
Obwohl in Mst 404 kaum Nitrat nachgewiesen wurde,
die E,-Werte ab Ende der 80er Jahre unter -100 mV
fallen und die Siidhalde die dltesten Ablagerungen
enthélt, bleiben die Sulfatkonzentrationen iiber lange
Zeit stabil auf etwa 1400 mg I''. Auch die Werte des
COD stagnieren vor 1995 hier bei etwa 2000 mg 1!, In
Mst 405 folgt ein Sulfatanstieg mit geringer Verzoge-
rung auf die steigenden Nitratwerte. In Mst 406 fallt
die Sulfatkonzentration seit Beginn der 80er Jahre bis
1995 auf < 500 mg I''. Es wurden dort im Jahr 1990
trotz niedrigem Redoxpotential von -100 mV hohe
Nitratwerte um 2000 mg 1! gemessen, die gegenii-
ber hohen Ammoniumwerten um 1700 mg 1! und auf
> 3000 mg I'" ansteigenden COD-Werten offensicht-
lich keine ausreichende OXC darstellen (vgl. Anhang
G2). Bei pe-Werten < -2 kann Sulfat als Elektronen-
akzeptor aktiviert werden (vgl. Abschnitt 2.2.2.3, Tab
6). Wird der Anstieg von Sulfat in Mst 405 und Mst
407 als Referenz fiir die Immission der Deponie her-
angezogen, ist der Abfall von Sulfat bei Mst 406 auf

Zehrung der OXC seit Ende der 80er Jahre zuriick-
zufiihren. Besonders stabile und tiefe E -Werte, be-
gleitet von langjéhrig geringer OXC, lassen auf dem
Pfad Mst 415-417-412 im westlichen Abstrom die
Sulfatwerte im abstromigen Grundwasserkorper auf
<200 mg I'! absinken.

4.4.5.3 Verteilung und Entwicklung von Eisen

An den Mst 404, 415 und 417 wurden im Laufe
des Monitorings geldste Eisenkonzentrationen zwi-
schen 20 mg 1! und 50 mg I' gemessen (Abb. 73).
Die Gehalte gelosten Eisens nehmen im westlichen
Abstrom zur Zeit des auf < -100 mV sinkenden E -
Wertes Ende der 80er Jahre weiter ab. Diese Korre-
lation indiziert eine Aufzehrung der Pufferkapazitit
durch Eisenreduktion. In den am nordwestlichen und
nordlichen Deponierand befindlichen Mst 406, 407
und 405 lagen die Konzentrationen von Eisen dage-
gen durchschnittlich zwischen 2 mg 1" und 15 mg I''.
Obwohl das Redoxpotential auch bei Mst 406 und
Mst 407 um 1985 unter -100 mV fiel, erhohten sich
die Eisenkonzentrationen dort nicht. Hohe Nitrat-
konzentrationen in Analysen von diesen Messstellen
lassen aufgrund der beschriebenen Durchmischung
von Redox-Mikrokosmen und der vertikalen Milieu-
struktur bei der Monitoring-Probennahme nicht auf
die Verfiigbarkeit dieser Konzentration im unteren
Drittel des GWL schliessen. Die hohen Sulfatgehalte

puffern jedoch theoretisch eine Reduktion von Eisen-
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“ Abb. 73: Eisenkonzentration (gesamt) [mg I''] am
Deponierand verschiedener Abstrombereiche

“ Abb. 72: Sulfatkonzentration [mg I'] am Deponie-
rand verschiedener Abstrombereiche
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hydroxiden in einem Bereich von etwa E, -0,2 V ab.
Die pH-Pufferung durch die hohen Gehalte an Alkali-
nitdt verhindert u.a. ein Absinken des pH-Wertes in
den Bereich, wo thermodynamisch die Reduktion von
amorphem Fe(OH), der Reduktion von SO,* vorge-
zogen wird. Im neutralen pH-Bereich um 7 erfolgt
unter natiirlichen Bedingungen die Reduktion von
Goethit (FeOOH) vor der von Sulfat und Eisenhydro-
xid. (Fe(OH),). Goethit ist selbst bei ausreichender
Verfligbarkeit nur bedingt reaktiv im Zusammenhang
mit Redoxprozessen der Transformation organischer
Substanzen. Danach wiirde anhaltende Sulfatredukti-
on eine Reduktion von sedimentgebundenem Eisen-

hydroxid puffern.

4.45.4 Bedeutung des Eisen- und
Sulfatriickgangs im westlichen Abstrom

Auf dem siidwestlichen (Mst 404) und westlichen
Abstrom (Mst 415) unterscheiden sich vor allem die
Sulfat- und Ammoniumkonzentrationen. Auf beiden
Pfaden wurden geringe Redoxpotentiale und Nitrat-
werte sowie erhohte Eisenkonzentrationen gemessen.
An Mst 404 wurden bereits 10 Jahre frither als bei
Mst 415 COD-Werte von etwa 2500 mg 1! analysiert.
Trotzdem tritt an Mst 404 Sulfat bis 1995 in bis auf
Werte von 2000 mg 1! steigenden Konzentrationen
auf. Auf dem westlichen Abstrompfad Mst 415-417-
412 sind die Eisen- und Sulfatkonzentrationen in Mst
417, etwa 80 m vom Deponierand, hoher als in Mst
415, beide ndhern sich bis vor 1995 jedoch an. Aus
dem Monitoring liegen nur Grundwasseranalysen und
keine Sedimentanalysen vor. Daher wurden Stoffum-
sdtze aus gemessenen Milieuparametern und Kon-
zentrationsverteilungen im Grundwasser abgeleitet.

Da von den vorliegenden Parametern nur Eisen und
Sulfat diese umgekehrte Konzentrationsentwicklung
aufweisen (Abb. 72, 73), wurde untersucht, welche
moglichen Quellen fiir diese Ionen in Frage kommen.
Eine verzogerte Konzentrationsabminderung in Mst
417 aufgrund sinkender Immissionskonzentration
wird als alleinige Begriindung ausgeschlossen, weil
die mittleren FlieBzeiten von Mst 415 nach Mst 417

mit etwa 1,5 a dafiir zu kurz sind. Eine Losung von
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Eisensulfiden, welche urspriinglich oder durch depo-
niebiirtige Emissionen sedimentgebunden vorliegen,
wiirde Quelle fiir beide Ionen sein konnen. Eisen-Re-
duktion aus Eisenhydroxiden oder Oxiden kann eine
Quelle fiir geldstes Eisen sein. Sulfat allein wiederum
kann in fritheren Immissionsphasen bei niedrigen pH-
Werten und hoheren E, -Werten sorbiert worden sein
und nun desorbieren. Thermodynamische Gleichge-
wichtsberechnungen mit dem Programm PHREEQC
(Apello & Parkhust 1999) wurden durchgefiihrt, um
die Plausibilitit der vorangegangenen Hypothesen
zu lberpriifen. Bei den Gleichgewichtsberechnungen
werden insbesondere die Milieuparameter und sen-
sitive Speziesverteilungen der Mischproben-Zusam-
mensetzung des Monitorings korrigiert. Die theo-
retischen Stabilitatsfelder, in denen die Proben mit
ihren Konzentrationen liegen, stimmten im hochbe-
lasteten Abstrombereich nicht mit den gemessenen
Milieubedingungen iiberein. Es wird jedoch davon
ausgegangen, dass die Wisser deponienah im stark
belasteten Horizont des Grundwasserleiters ohnehin
nicht im Gleichgewicht vorliegen. Sattigungsindizes
(SI) fiir verschiedene assoziierte Phasen und Spezies
wurden mit Analysedaten der Mischproben aus dem
Monitoring sowie mit einer tiefenorientiert gewon-
nenen Probe aus Mst 417 berechnet.

In Abb. 74 sind fiir Mst 415 und Mst 417 mit den
Grundwasseranalysen aus dem Monitoring die SI
fur Pyrit (FeS,), Mackinawit (FeS), Siderit (FeCO,),
Calcit (CaCO,), Eisenhydroxid (Fe(OH),) und Goe-
thit (FeOOH) dargestellt. In beiden Messstellen sind
bis Anfang der 90er Jahre Pyrit und Mackinawit
untersittigt. Nach diesen Berechnungen wire eine
Losung dieser Minerale als Quelle fiir Sulfat und
Eisen speziell im Zeitraum bis Anfang der 90er Jahre
moglich. Sulfat wiirde nach der Losung als Elektro-
nenakzeptor umgesetzt werden und Eisen wiirde nach
den berechneten SI z.B als Siderit ausgefillt oder aber
in Komplexen sorbiert werden kénnen. Eine Gegenii-
berstellung von potentiell aus Pyrit gelostem Eisen zu
gemessenen Eisenkonzentrationen zeigt Abb. 75. Die
Netto-Zunahme von Sulfat zwischen Mst 415 und
Mst 417 wurde dafiir als Pyritldsung angenommen;
welche wiederum eine stdchiometrisch bestimm-
te Konzentration von Eisen freisetzten wiirde. Die
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Differenz zwischen abgeschitzten und gemessenen
Konzentrationen ist bis in die 90er Jahre positiv. Eine
starkere Umsetzung des Sulfats erzeugt in diesem Be-
rechnungsschema zu niedrig abgeschétzte Eisenkon-
zentrationen.

Ergebnisse der Wasseranalyse von der tiefenorien-
tierten Probennahme am 20.04.2005 in Mst 417 in
5,5 m uGOK zeigt Tab. 15. In PHREEQC-Berech-
nungen wurden mit der dargestellten chemischen Zu-

sammensetzung der tiefenorientierten Probe als sensi-

tive Parameter pH- und E -Wert variiert. Es zeigt sich,
dass unter den realen pH-Bedingungen (> pH 6) und
einem neutralen E -Wert am Standort Eisensulfide
stets unterséttigt sind. Eisenhydroxid ist im Gegensatz
zu Calcit, Goethit und Siderit ebenfalls untersattigt.
Die Variation des E -Wertes bei konstantem pH-Wert
7 weist auf eine mogliche Losung von Eisensulfiden
oberhalb des pe von -1,75 hin (Abb. 76). Die Red-
oxwerte der Mischproben von Mst 415 und Mst 417
liegen im Monitoring ab Ende der 80er Jahre jedoch
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Tab. 15: Mst 417 tiefenorientiert bei 5,5 m uGOK

pH E, [mV] pe Dichte Temp [°C] 0(0)
7.03 25 0.44 1 9.9 0.5
Kationen Ca Mg Na K Fe N(-3)
[mg/1] 325.9 70.3 862.0 175.0 6.5 102.0
Anionen HCO, Cl SO Br
[mg/1] 2135.6 1127.7 79.2 5.9
7 Sl Pyrit, Mackinawit; pe 0.44 S| Calcit Goethit, Fe(OH)3, Siderit; pe 0.44
D — Pyt Mackinawit » — Calit — Goethit
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“ Abb. 76: Sittigungsindizes der SPR-Grundwasserprobe (Mst 417; 5,5 m uGOK) bei pH- und E, -Variation

unter diesem Wert (vgl. Abb. 65). Die Eingrenzung
durch theoretisch plausible, hohere Redoxbereiche,
als real gemessen wurden, stellt die Lsung von Pyrit
als Quelle fiir hohere Sulfatwerte in Mst 417 als in
Mst 415 in Frage. Eine aussagekréftigere Untersu-
chung dieser Gradientenumkehr der Eisen- und Sul-
fatkonzentrationen wire jedoch nur mit Analysen von

Sedimentproben moglich.
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4.4.6  Verbreitung und Transformation

organischer Substanzen
4.4.6.1 Chemischer Sauerstoftbedarf

Aus dem Monitoring liegen langjdhrige Analysedaten
fur COD (mit KMnO, von 1967 bis 1977 und danach
mit K,CrO, bis 1995) und AOX (1984 bis 1995) vor
(vgl. Abschnitt 3.2). Andere organische Substan-

zen wurden entweder nur in den ersten Jahren nach
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DeponieschlieBung oder einmalig Mitte der 80er
Jahre analysiert. Die Konzentrationsentwicklung des
DOC wurde fiir die Pfade Mst 415-417 und Mst 405-
410-M1 bereits in Abschnitt 4.3.2 anhand der BTSA
beschrieben. Die Hintergrundkonzentration fiir COD
aus der oberstromigen Mst liegt bei 10-20 mg 1. Die
Analyseergebnisse fiir COD liegen um 1995 bei etwa
2000 mg 1", bei Mst 406 bis 4000 mg 1" (Abb. 77).
Bis auf Mst 404 verzeichnen alle Messstellen direkt
am Deponierand bis dahin noch einen ansteigenden
Trend des COD. Die hohe Belastung mit organischen
Substanzen fiihrte auf allen Abstrombereichen zu
starker Beanspruchung der OXC im Grundwasserkor-

per. Besonders im siidwestlichen und im westlichen
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“ Abb. 77: COD, verschiedene Abstrombereiche
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Abstrombereich fordern eine geringe OXC und nied-
rige Redoxpotentiale die Ausweitung der Transport-
lange des DOC.

Die Zone effektiver Abbauvorgénge verlagerte sich
weiter in Richtung Abstrom, wo erst durch die Durch-
mischung mit Wissern in cher aeroben Milieube-
dingungen wieder eine groflere OXC zum Abbau
beitragen kann. Auf dem westlichen Abstrom sind
deshalb bei Mst 417 vor 1995 die gleichen relativen
DOC-Werte gemessen worden wie an Mst 415 (vgl.
Abschnitt 4.3.2, Abb. 60). Auf dem nordlichen Ab-
strom lieferten die beschriebenen giinstigeren Ver-
haltnisse zwischen OXC und RDC die Voraussetzung
fiir einen aktiven deponienahen Abbau bis Anfang der
90er Jahre (Abschnitt 4.3.2, Abb. 58 und 59). Neben
den unterschiedlichen Anteilen und Zusammenset-
zungen organischer Abfallstoffe sowie der Alterung
der verschiedenen Halden bedingt die begleitende
Immission von potentiellen Elektronenakzeptoren die
Ausbreitung der COD-Substanzen im Abstrom (vgl.
Abschnitt 4.4.4).

Der COD als Summenparameter gibt noch keinen
Aufschluss iiber die Zusammensetzung der Stoffe,
die nach dieser Analysemethode oxidiert werden.
Die Anteile der einzelnen Komponenten, wie Hu-
minstoffe (Huminsduren, Fulvinsduren), Alkohole,

leichtfliichtige Fettsduren, Milchséure u.a. konnen bei
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“ Abb. 78: Verhiltnisse COD/DOC resp. COD/TOC, verschiedene Abstrombereiche
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gleichem COD verschieden verteilt sein. Wiahrend
der DOC bzw. TOC streng nur die Konzentration des
enthaltenen organischen Kohlenstoffs angibt, ist der
COD dennoch bedingt sensibel gegeniiber den Bin-
dungsformen der einzelnen Kohlenstoffverbindungen
mit unterschiedlichen Anteilen von Wasserstoff, Sau-
erstoff oder Stickstoff. Mit der Bestimmung des Ver-
héltnisses zwischen COD und DOC (TOC) wurde der
Frage nachgegangen, in welchen Bindungsformen
oder aus welchen Substanzen der DOC vorliegt. Wie
aus Abb. 78 hervorgeht, steigt der Ratio COD/DOC
iiber die Jahre 1972-1984-1986 fiir fast alle Messstel-
len an. Eine groBere zeitliche Auflosung des DOC/
TOC liegt auBler in den Jahren 1970 bis 1972, dort
mit saisonaler Auflosung, nicht vor. Unter der Vor-
aussetzung, dass sich der COD unabhingig vom De-
poniealter vor allem aus dem DOC generiert, nimmt
demnach im Beobachtungszeitraum der chemische
Sauerstoffbedarf zur Oxidation von zumindest einem
mafgeblichen Anteil des organischen Kohlenstoffes
im generellen Trend zu. Ahnlich dem Ratio BOD/
COD, der mit zunehmenden Deponiealter abnimmt,
beschreibt der Ratio COD/DOC bei dieser langfristig
aktiven Quelle der Deponie qualitativ die Entwick-
lung der Zusammensetzung des COD. Anteile des
COD, die nicht organischen Kohlenstoff prisentieren,

werden bei erhohten SRR ebenfalls zunehmen.

4.4.6.2 Organische Einzelverbindungen

Als zweiter Summenparameter flir organische Subs-
tanzen mit langjédhrigen Messreihen liegt AOX vor
(1984 bis 1995, vgl. Abschnitt 3.2). Einzelne Kom-
ponenten des AOX (Chlor-, Brom- und Jodverbin-
dungen) sowie halogenfreie organische Substanzen
wurden in einem Screening nach typischen Listen-
parametern fiir Altablagerungen in den Jahren 1984
und 1986 untersucht. Dabei bildete die Summe der
Konzentrationen der analysierten FEinzelstoffe, die
zum AOX beitragen, nur einen sehr geringen Anteil
des analysierten AOX-Summenwertes. Die Hinter-
grundkonzentration fiir AOX aus Mst 429 liegt bei
0,02 mg I'. Die hochsten AOX-Konzentrationen
wurden in Mst 415 und Mst 406 mit tiber 10 mg 1!

102 | Ergebnisse & Interpretation

109, =
50| £
30/ %
20|Z
10,
: N
3 \// \——/\
| L ?/\\\\/1
1 P Ja
T IS
0.5 ./:74 \
0.3
0.2
0.1
1984 1986 1988 1990 1992 1994
—— 404 —= 405 —— 406
410 —~ 415 417

“ Abb. 79: AOX, verschiedene Abstrombereiche

gemessen (Abb. 79). An anderen Abstrombereichen
betrug die AOX-Konzentration am Deponierand zwi-
schen 0,5 und 5 mg I''. Deponieferner werden in den
Mst M1, 409, 420, 411 seit 1987 noch AOX-Konzent-
rationen von 0,1 bis 0,37 mg 1" analysiert. Verglichen
mit den Werten vom Deponierand zeigt sich, dass
vorliegende AOX als Gruppe relativ mobil und per-
sistent sind. BTSA-Berechnungen ergaben mit Analy-
sen zwischen 1988 und 1994 fiir den nordlichen und
westlichen Abstrom dispersions- und verdiinnungsbe-
reinigte Abminderungsfaktoren von 0,23 bis 0,8 bei
Mst 415-417 und bei Mst 405-410 bis 0,9.

Die Konzentrationen von cis-1,2-Dichlorethen, Tetra-,
Tri- und Dichlorethen, Vinylchlorid, BTX, Dichlor-
methan u.a. liegen generell bereits deponienah maxi-
mal im zweistelligem pg-Bereich. Am Deponierand
wurden 1986/87 bei Mst 404 und Mst 406 maximale
Konzentrationen an Benzol von 20 pg 1" bzw. 6 pg 1!
festgestellt. Weiterhin wurde 1,2-Dichlorbenzol in
Mst 405 mit 27 pg 1 und BTX in Mst 406 mit 30 pg I
"im Jahr 2000 beobachtet. Im entfernteren Abstrom
aller drei Halden (> 100 m) liegen die Konzentrati-
onen dieser letztgenannten organischen Substanzen
bis auf Trichlorethen und BTX unterhalb 1 pg I'! bzw.
unter der jeweiligen Bestimmungsgrenze bei den Mo-

nitoring-Analysen.



4.5 Retardation durch
Ionenaustausch und

Komplexierung

4.5.1 Retardation von Kationen und

Schwermetallen

4.5.1.1 Kationen

Die Konzentrationsganglinien von Ca*, K*, NH,*
wurden stellvertretend fiir sorbierte Kationen am
Standort untersucht (Abb. 80). Bereits im Abschnitt
4.3.2 wurde mit BTSA der Transport von Ca®>* und K*
dem von Chlorid gegeniiber gestellt. Die Frage nach
dem Status der Ausbreitung und dem Einfluss reak-
tiver Parameter wurde an dieser Stelle ebenfalls dis-
kutiert. Mit dem Sickerwasser wird aus der Deponie
ein breites Spektrum an Kationen und Schwermetallen
ausgetragen. Besonders auffillig ist die Entwicklung
von Ca*, K", NH," im nordlichen und nordwestli-
chen Abstrom. Dort beginnt etwa 1978 ein drastischer
Anstieg von NH,", der wahrscheinlich auf Ablage-
rung von Riickstdnden und Schutt von einem Brand
im Diingemittellager im Frankfurter Hafen zuriick-
zufiithren ist (Golwer 1995). Um 1970 war iiber etwa
5 Jahre schon einmal ein kiirzerer Konzentrationsan-
stieg von NH," in Mst 405 zu verzeichnen, damals
ohne eine erkennbare Reaktion in Mst 410. Ob ein
genereller Anstieg von NH,", wie er ab der instabilen
Methanphase bei Hausmiilldeponien beobachtet wird
(Kjeldsen, et al. 2002), dieses Verhalten beeinflusst,
ist nicht bekannt. Die Bilanzierung der Redoxkapazi-
titen (vgl. Abschnitt 4.4.4) deutet darauf hin, dass der
RDC aus NH," bei Mst 405 schon vor diesem Anstieg
um 1978 kein addquates Oxidationspotential gegen-
iiberstand. Die zeitgleich ansteigenden Nitratgehalte
werden mit Nitrifikation und Durchmischungsphéno-
menen im weiteren Abstrom und bei der Probennah-
me erklért. Parallel ansteigende COD-Gehalte (nicht
dargestellt, vgl. Abschnitt 4.4.4) begleiten diesen
Trend von NH,".

Die um die jeweilige Hintergrundkonzentration be-
reinigten Abminderungsfaktoren Ak sind ebenfalls in
Abb. 80 dargestellt. Sie bezeichnen das Verhiltnis der

entfernten zur deponiendheren Konzentration, hier

in [meq I''], bei einem Zeitversatz der FlieBzeit zwi-
schen Mst 405 und 410 von etwa 7 Jahren. Der Wert
Ak mit Glg. 25 enthélt somit undifferenziert simtliche
stoffspezifischen Einflussgrofien des Stofftransportes
(vgl. Chlorid-Verdiinnungsfaktor nach Lyngkilde &
Christensen (1992), Glg. 26).

Ak=(C s 1)~ CNCy - C,) Glg. 25

C,, = Konzentration am Ort der Bewertung zum
Zeitpunkt t

C 7o = Konzentration am Deponierand mit
Zeitversatz

C, = Hintergrundkonzentration, stoffspezifisch

Der Anstieg des Abminderungskoeffizienten von
NH," beginnt etwa 1978. Die VergroBerung der Trans-
portlinge von NH, " wird dabei offenbar teilweise von
desorbiertem Ca*" gepuffert. Der Ak von Ca’" lag noch
Ende der 70er Jahre auf dem Niveau von Chlorid und
iibersteigt um 1986 den Wert von 1. Die Gehalte an
Hydrogencarbonat lagen von Mitte der 70er bis Ende
der 80er Jahre auf einem relativ stabilen Niveau und
der pH-Wert steigt von 6 auf 6,5 bei Mst 410. Bei
Mst 405 liegt er langfristig zwischen 7 und 7,5. Eine
Losung von bereits in einer fritheren Phase gefillten
Calciumcarbonaten wird als Ursache fiir den Anstieg
von Ca* demnach nicht in Frage kommen. Aus der
Differenz zwischen den zeitversetzten Ca’'-Kon-
zentrationen an Mst 405 und Mst 410 ergibt sich in
den Jahren 1985 bis 1992 bei Mst 410 eine als desor-
bierter Anteil detektierte Konzentration von etwa 4-
5 meq I Ca®*. Mit dem massiven Anstieg der NH,*-
Konzentrationen stellt sich eine starke Konkurrenz
zur Sorption anderer Kationen ein. Die Ca**-Konzent-
rationen bei Mst 410, die vorher einen gleichméBig
steigenden Trend aufwiesen und unter denen bei Mst
405 lagen, steigen ab Beginn der 80er Jahre {iber den
Wert bei Mst 405 und korrelierend zu NH," an. Eine
Desorption von Ca*" auf dem Weg von Mst 405 zu
Mst 410 wird als maBgebliche Ursache fiir dieses
Verhalten angesehen. Ebenfalls vom steigenden Sorp-
tionsdruck durch NH," beeinflusst, erreicht K* hohere
Ak und mithin geringere Sorptionsraten. Da K bereits
bei Mst 405 eine zwischen 1977 und 1985 kurzfristig
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“ Abb. 80: Durchbruchsverhalten von Kationen und Chlorid bei Mst 405 (oben li.) und Mst 410 (oben re.), Calci-
um zusatzlich mit Angabe des Konzentrationswertes, Abweichung der Messwerte von mit Ak ) berechneten Kon-
zentrationen von Ca**, K" und NH," in Mst 410 (unten li.), Abminderungskoeffizienten Ak (unten re.)

stark steigende Konzentration verzeichnet, befindet
sich der K*-Durchgang bei Mst 410 noch nicht in
einer stationdrem Phase (vgl. BTSA, Abschnitt 4.3.2)
und der Einfluss der steigenden Konzentrationen am
Deponierand iiberlagert sich mit der Konkurrenz
durch NH,".

Die Ergebnisse dieser steigenden Konzentrationen
von Kationen sind die Desorption von Ca?*, die gerin-

geren Sorptionsraten von K* und die dem gegentiiber
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stehende Sorption von NH,". Die Differenz zwischen
den bei Mst 410 gemessenen und den mit dem Ak
von Cl berechneten theoretischen Konzentrationen
von Ca*" (Abb. 80 unten links) zeigt eine desorbier-
te Konzentration von etwa 10 meq 1! Ca’>" in den
80er Jahren. Etwa auf dem gleichen Niveau liegen
die nach Korrektur der Abminderung bei konserva-
tivem Transport (4k.) fehlenden Konzentrationen

von meq I NH,". Gegen Ende der 80er iibersteigt



die Differenz zwischen berechneter und gemessener
NH,"-Konzentration (> 40 meq 1) die desorbierte
Ca?*-Konzentration. Zu diesem Zeitpunkt erreicht das
Niveau der sorbierten Konzentration von K™ ebenfalls
10 meq I'; wobei prozentual der sorbierte Anteil sinkt
(vgl. Abb. 80 unten links Graph ,,A K % nach AkCI*
und ,,A K (mes-calc) nach Ak®).

Wie grof3 der nitrifizierte Anteil des bei Mst 405 feh-
lenden NH," ist, kann nicht genau gesagt werden,
da eine Berechnung aus Nitrat nur ein ebenfalls der
Transformation unterliegendes Ion beriicksichtigen
wiirde. Eine solche Abschitzung stellt jedoch, ohne
Korrektur der vertikalen Durchmischung bei der
Beprobung einer vollverfilterten Messstelle, einen
Mindestwert fiir den NH,"-Verlust durch anaerobe
NH,"-Oxidation und Nitrifikation dar. Parallel zum
Anstieg von NH," in den 80er Jahren erhéhten sich
auch die Nitratkonzentrationen. Die zum groBten Teil
aus Nitrat bestehende OXC erreichte bei Mst 405 mit
etwa 0,8 eeq 1! knapp die Halfte des Etats der aus
NH," bestehenden RDC von etwa 1,7 eeq I'' (vgl. Ab-
schnitt 4.4.4 und Anhang G 2). Bei Mst 410 stieg die
RDC (NH,") zwischen 1985 und 1995 auf 0,3 eeq I
und die OXC (iiberwiegend Nitrat) auf 0,14 e'eq 1.
Fiir die Strompfade im westlichen und siidwestlichen
Abstrom der Deponie wurde die Retardation von Kat-
ionen am Beispiel von K* und Ca*" im Abschnitt 4.3
mit BTSA untersucht. Die recht konstanten Konzent-
rationen von Ca?" auf dem Pfad Mst 415-417 von um
500 mg I'!, auf Mst 406-407 von um 300 mg 1! und
auf Mst 405-410 von 250-300 mg 1! sowie die Ergeb-
nisse der hydrochemischen Gleichgewichtsberech-
nung mit PHREEQC fiir Mst 415-417 (vgl. Abschnitt
4.4.5.4) lassen auf eine Fillung von Calciumcarbonat
schlieBen. Da Calciumcarbonat in fester Phase bei
einer Erhohung des pH-Wertes stabil bleibt und eher
unsensibel auf die vorliegende Absenkung des Redox-
potentials reagiert, konnen die positiven Differenzen
zwischen den gemessenen Konzentrationen und den
mit einem konservativen Ak von Chlorid berechneten
von Ca®>* (Abb. 80 unten links) auf Desorption zu-
riickgefiihrt werden. Auf dem Pfad Mst 406-407 stie-
gen die NH, " -Konzentrationen Anfang der 80er Jahre
von 850 mg 1" auf ein Niveau iiber 2500 mg I'!. Auch
in diesem Abstrombereich wurden deponieferner

(Mst 407) hohere Ca*-Konzentrationen erreicht, als
am Deponierand (Mst 406). Der Ratio 7¢ nach BTSA
erreichte fiir K* in dieser Zeit einen Wert knapp unter
1 (vgl. Abschnitt 4.3.2).

Die Berechnung von Selektivititskonstanten hétte
die Verfiigbarkeit von Sedimentproben zur Voraus-
setzung. Analysen der Art und Belegung der Austau-
scherplitze des Sedimentes liegen jedoch aus dem
Monitoring nicht vor. Zudem ist nicht bekannt, auf
welcher Lange des Abschnittes zwischen Mst 405
und Mst 410 jeweils welche lonenkonzentrationen in
Konkurrenz stehen.

Die Berechnung von Kationenverteilungen mit ab-
geschdtzten Selektivitdtskoeffizienten wiirde Vertei-
lungen in einem Sorptionsgleichgewicht ergeben.
Vergleichbare Retardationskoeffizienten setzen eben-
falls stationdre Bedingungen bei der Analyse der
Konzentrations-Graphen bzw. ein gesittigtes Gleich-
gewicht voraus. Bereits aus der BTSA ist jedoch be-
kannt, dass sich die Gleichgewichte auf den Abschnit-
ten der Strompfade erst iiber sehr lange Zeitrdume
einstellen und von den Interaktionen der Aktivititen

mehrerer lonen abhingig sind.

4.5.1.2 Schwermetalle

Die Konzentrationen der Schwermetalle sind schon
im nahen Abstrom stark reduziert, da sie nach ihrer
Losung offensichtlich im Deponiekdrper, auf dem Si-
ckerwasserpfad und im Grundwasserleiter unterhalb
der Deponie festgelegt wurden (Achten & Altenbo-
ckum 2003, Bourg 1988). Dabei spielen vor allem
die Komplexierung an Oberflichen von Eisen- und
Manganhydroxiden und -oxiden sowie an immobilen
organischen Verbindungen, wie Sedimentiiberziigen
durch mikrobielle Tétigkeit, die entscheidende Rolle.
Die wirksame Retention der meisten Schwermetalle
kann nach der vorliegenden Konzentrationsverteilung
nicht durch Komplexierung an gelost transportierte
organische Verbindungen (funktionelle Gruppen des
DOC) oder Kolloide als Formen der Remobilisierung
kompensiert werden.

Noch bis Anfang der 70er Jahre erreichten Schwer-
und teilweise

metalle, insbesondere Zink, Blei
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Nickel, begleitet vom auslaufenden pH-Exzess (vgl.
Abschnitt 4.4.1) im Abstrom hohere geldste Gehalte
(Mst 415: >3 mg I'' Zn; Mst 417: 0,69 mg 1! Zn).
Anfang der 90er Jahre wurde im neutralen pH-Be-
reich im nahen Abstrom jedoch Kupfer und Nickel
als relativ mobil angetroffen (Mst 405 0,25 mg 1! Cu;
Mst 410 0,2 mg I'' Cu). Neben der Verdnderung der
Massenanteile geloster Schwermetalle am Deponier-
and verschob sich {iber die Jahrzehnte diese Kompo-
sition auch auf dem FlieBpfad. Kupfer, Chrom und
Nickel sind mit deutlichem Abstand vor Zink und
Blei die mobileren Elemente im pH-neutralen Milieu.
Die Tongehalte im Haupt-Transporthorizont des
weiteren Abstroms sind nach den vorliegenden li-
thologischen Ansprachen der Bohrprofile als sehr
gering bis nicht vorhanden einzuschéitzen. Demnach
miissen bei der Sorption der Schwermetalle Pro-
zesse auf dem Sickerwasserpfad im Deponiekdrper
und die Festlegung an organischen Substanzen im
Grundwasserleiter dominieren. Nach Glg. 6 (vgl. Ab-
schnitt 2.2.1) geht der Massenanteil an organischer
Substanz mit den fiinffachen des Massenanteils der
Tonfraktion in die Abschétzung der CEC ein (Appelo
& Postma 1996). Die Schlammanalysen vom Boden
des Haldenweihers zeigen denn auch deutlich erhohte
Schwermetallkonzentrationen, z.B. 215 mg kg Zink
und 103 mg kg' Chrom (vgl. Abschnitt 4.2.2).

Der pH-Wert lag seit Beginn des Monitorings am De-
ponierand iiber 6,5 und unterhalb der Deponie zwi-
schen 7 und 8, was eine Mobilisierung durch den Pro-
toneneinfluss quellnah und in dieser Deponiephase
ausschloss (Sabbas et al. 1998). Aufgrund der starken
Abnahme der Schwermetallkonzentrationen auf den
ersten Metern vom Deponierand und der schwachen
Kontraste zu den Hintergrundwerten kann der Anteil
der Sorption an der Konzentrationsabminderung nicht

genauer quantifiziert werden.

4.5.2 Retardation von Anionen und

organischen Substanzen

Die Sorption von Anionen ist am Standort vor allem
fiir Sulfat von Relevanz. Auf dem Strompfad der Mst
415-417-(412) ist in diesem Zusammenhang fraglich,
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“ Abb. 81: AOX-Gehalte und ¢ nach BTSA, nord-
licher Abstrom Mst 405-410-M1

ob die Desorption von Sulfat zur OXC beitragen und
den mikrobiellen anaeroben Abbau von organischen
Substanzen fordern kann.

In Versuchen von Dzombak & Morel (1990) zur Sorp-
tion von Anionen an Eisenhydroxid wurde fiir Sulfat
die Mdglichkeit der Festlegung im pH-Bereich zwi-
schen 3,5 und 8 festgestellt (vgl. Abschnitt 4.4.5). In
der frithen sauren Phase der Deponiealterung konnen
nach Bezugnahme zu den Messwerten im siidwestli-
chen Abstrom (vgl. pH-Exzess, Abschnitt 4.4.1) de-
ponienah pH-Werte bis <pH 4 vorgeherrscht haben.
Bei diesem sauren Milieu ist, in Abhidngigkeit von der
hydrochemischen Matrix, eine Sorption von Sulfat
denkbar. In der nachfolgenden Zeit stieg der pH-Wert
auf tiber pH 7 an und die Konzentration von Sulfat
fiel unter der Reduktion bei abfallendem Redoxpoten-
tial weiter ab. Es wird davon ausgegangen, dass seit
dieser Umstellung der Milieuparameter keine Retar-
dation von Sulfat stattfinden konnte.

Die Festlegung von organischen Substanzen an Me-
talloxiden auf dem Sedimentoberflichen verringert
potentiell die Verfiigbarkeit von Sorptionsplitzen fiir
andere Anionen. Inwieweit die Immobilisierung von
geldster organischer Substanz (DOM) den mikro-
biellen Abbau beeinflusst, ist nur dann bestimmbar,
wenn die Art der sorbierten organischen Substanz und
damit eine mdgliche Transformation bekannt ist. Uber
die Zusammensetzung der DOM am Standort liegen

jedoch keine Analysen vor. Bei dem Uberangebot von



Substrat am Standort wird eingeschétzt, dass die Ver-
groBerung der Verfligbarkeit durch seine Festlegung
jedoch kein mafB3geblicher Faktor fiir den Abbau ist.

Fiir die Abminderung der Konzentrationen von AOX
kann Sorption als Ursache nicht ausgeschlossen
werden. Jedoch lédsst die Konzentrationsverteilung
von AOX bis Mitte der 90er Jahre eine Ausbreitung
ohne den Einfluss starker Retardation erkennen (Abb.
81). Die Koeffizienten ¢ fiir AOX/CI aus der BTSA
liegen im westlichen Abstrom bis Mst 417 nahe am
Wert 1 und im ndrdlichen Abstrom erreichen sie iiber
Mst 410 nach ca. 200 m FlieBweg und Mst M1 nach
etwa 400 m ebenfalls Werte um 1. Bei einer Hinter-
grundbelastung mit AOX von etwa 0,02 mg 1! fallen
die abstromigen Konzentrationen zwischen Mst 405
bis Mst M1 von 2,5 mg 1! iiber 1 mg 1" auf 0,1 mg 1.
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Kapitel 5

DISKUSSION

Die Entwicklung der abstromigen stoffspezifischen Konzentrationsverteilung am Stand-

ort Monte Scherbelino wurde in Kapitel 4 unter Aspekten der instationdren und heterogenen

Grundwasserstromung sowie der reaktiven Transportprozesse dargestellt. Die spezifische

Ausbreitung deponiebiirtiger Stoffe im Grundwasserleiter wurde skizziert. Anhand dieser Er-

gebnisse konnen vergleichende Aussagen zur Charakteristik langjdhriger Entwicklungen von

DbGWS getroffen werden, insbesondere zur immanenten Riickhalt- und Abbaukapazitit von

DbGWS sowie zu Zeitskalen und Entwicklungsmustern von stoffspezifischen Transportwei-

ten. Zur besseren Orientierung wird hier wieder auf den Lageplan der Messstellen im Anhang [

verwiesen.

5.1. BTSA - Schlussfolgerungen

und Grenzen

In zahlreichen Verdffentlichungen zum Thema
DbGWS sind Hinweise und konzeptionelle Ansétze
zur Planung und Auswertung eines Langzeit-Moni-
torings bis in die Nachsorgephase von Deponien be-
schrieben worden (z.B. Arneth et al. 1986, Spillmann
1986, LfUG 2002, Belevi & Baccini 1992, Christen-
sen et al. 1992b, Kjeldsen 1993, LfU 1993, Spillmann
1995, Christensen et al. 2000, Riigner et al. 2004).
Ansitze, wie z.B. in Christensen et al. (1992b), ver-
suchen, potentielle Durchbruchskurven zu klassifizie-
ren. Der dort erwdhnte Ansatz schlédgt fiir eine Visu-
alisierung eine auf die Hintergrundkonzentration nor-
mierte Konzentrationsganglinie vor. Diese wird iiber
der, auf die mittlere FlieBzeit zu dieser Messstelle
normierte Zeitdauer aufgetragen. Der Nachteil dieser
Darstellung ist, dass Effekte instationdrer Grundwas-
serstromung und die Funktion des Quellterms der De-
ponie-Emission nicht sichtbar werden.

In Lyngkilde & Christensen (1992) und assoziierten
Ver6ftentlichungen wird der Anteil des konservativen
Transportes an der Abminderung der Konzentration durch

einen Chlorid-Verdiinnungsfaktor F abgeschitzt:
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F=(C, - C)(C- Cy) Glg. 26

C = Konzentration der Probe
C,=  Konzentration am Deponierand
C,=  Hintergrundkonzentration

Die mit diesem Verdiinnungsfaktor /" bereinigte Kon-
zentrationsverteilung eines reaktiven Stoffes ergibt
ein rdumliches Bild, welches nicht die zeitliche Ent-
wicklung der Chloridkonzentration abbildet. Es wird
das effektive Ergebnis der zuriickliegenden Trans-
portzeit und aller darin ablaufenden Prozesse bis zum
gewihlten Zeitpunkt zusammengefasst. Ob die Chlo-
ridkonzentration ein quasistationédres Niveau erreicht
hat, noch ansteigt, oder durch raumlich begrenzte Be-
sonderheiten des Stofftransportes (Inhomogenitéten
der Transporteigenschaften des Grundwasserleiters,
Grundwasser-Neubildung) von der Entwicklung auf
dem restlichen FlieBweg abweicht, wird nicht be-
riicksichtigt. Ebenso wird nicht auf den Status der
Durchgangskurven der verglichenen Stoffe einge-
gangen. Insbesondere abweichende Anstiege des
Quellterms der verglichenen Stoffe machen aber eine

Berticksichtigung der FlieBzeit bei der Festlegung



von Verdiinnungs- resp. Abminderungsfaktoren not-
wendig. In diversen Gutachten zur Gefahrenbeurtei-
lung des Stoffaustrages der Deponie Monte Scherbe-
lino fiir die Stadt Frankfurt a.M. und die Hessische
Landesanstalt fiir Umwelt (HLfU) wurde bis Anfang
der 90er Jahre der Einfluss der reaktiver Transportpro-
zesse auf die Konzentrationsverteilung unzureichend
beriicksichtigt. Auf den Grundwasser-Analysen der
Jahre 1967-1973 basierend konstatierten Golwer et
al. (1976) eine Stagnation bzw. einen riickldufigen
Trend der Grundwasserbelastung am Monte Scher-
belino, insbesondere die Abnahme der Konzentration
organischer Verbindungen. Diese Prognose wire bei
konsequenter Bewertung der beobachteten Stagnation
der Stoffkonzentrationen im nahen Abstrom mit einer
konservativen Abschétzung zum langjéhrigen Stoft-
transport nicht haltbar gewesen.

In Golwer (1995) wird ein grofer Teil der Verinde-
rung von Stoffkonzentration im Abstrom vom Monte
Scherbelino dem variierenden Quellterm des Abfall-
korpers zugeschrieben. So wird der besondere Anstieg
der Kaliumkonzentration mit Desorptionsvorgidngen
im Deponiekorper begriindet. Eine damit korrelieren-
de Konzentrationsentwicklung von konkurrierenden
Kationen (Bjerg & Christensen 1993) wird nicht be-
schrieben. Eine erschopfte Sorptionskapazitit oder
Austauschvorginge wiirden jedoch die spezifische
Retardation eines konstant immitierten Stoffes ebenso
limitieren und zum Konzentrationsanstieg fithren.
Die Ergebnisse der BTSA zeigen deutlich den Ein-
fluss von reaktiven Parametern auf dem FlieBweg
zwischen zwei Messstellen. Dabei werden Konzent-
rationsveranderungen durch etwaige Variationen
der Emissionsstérke tiber das Sickerwasser iiber den
Bezug zur deponiendheren Messstelle beriicksichtigt.
Ebenso sind hydraulische Einfliisse, Neubildungs-
schwankungen und Anderung der FlieBgeschwindig-
keit einbezogen.

Der Informationsgewinn der Auswertung des Lang-
zeitmonitorings mit dem Ansatz BTSA liegt vor allem
in der Aussage iliber den Status des Durchbruchsver-
haltens eines reaktiv transportierten Stoffes. Wéhrend
die Betrachtung der Konzentrationsganglinie einer
Messstelle ohne Bezug zu den bereits beschriebenen
instationiren und reaktiven Einflussgrofen keine Aus-

sage zur Kapazitdt von Riickhalt oder Abbau zulésst,

kann anhand der BTSA bei addquater Datengrundlage
eine zeitliche Einordnung in das gesamte zu erwar-
tende oder bereits abgelaufene Durchbruchsverhalten
erfolgen.

Eine reaktive Langzeit-Transportmodellierung bei
einer so komplexen hydochemischen Matrix, wie sie
bei DbGWS beobachtet wird, ist ohne Kenntnis des
Quellterms der Deponieemission und der Sediment-
eigenschaften nur unzureichend geeignet, die realen
Prozesse mit einer fiir die Quantifizierung von hydro-
geochemischen Interaktionen notwendigen Genau-
igkeit abzubilden. Hier setzt der BTSA-Ansatz mit
seiner Betrachtung von relativen Entwicklungen auf
dem FlieBweg an.

Auf die FEinflussgroBen und Charakteristika des
Durchbruchverhaltens von Stoffen wurde in den Ka-
piteln 3.6 und 4.2 eingegangen. Der Vergleich der Ent-
wicklung der Ratios nach BTSA von verschiedenen
Abschnitten eines FlieBweges und andererseits unter-
schiedlichen FlieBwegen verdeutlicht die jeweils fiir
einen Abstrombereich typischen Einfllisse von Abbau
und Riickhalt auf die Ausbreitung von deponiebiir-
tigen Stoffen. Im Bereich des siidlichen und westli-
chen Abstromes entstammen die in das Grundwasser
immitierenden Sickerwédsser aus bereits dlteren De-
poniekdrpern. Wihrend nahezu alle Stoftkonzentrati-
onen bis zum Dichtwandbau im Jahr 1995 abstromig
noch immer ansteigen (bis auf Mst 404, dort Stagna-
tion), ist die jeweilige Kapazitit von Retardation oder
Abbau auf den ersten ca. 100 m vom Deponierand
nicht mehr an einer Verringerung der Konzentrati-
onen beteiligt (Abb. 52 bis 57 in Abschnitt 4.3.2). Ein
Vergleich des westlichen Abstrombereiches Mst 415-
417-412 mit dem nordlichen Mst 405-410-M1 zeigt
deutlich die Chronologie von Emission und Ausbrei-
tung.

Die Beriicksichtigung des zeitlichen Versatzes der
Konzentrationsdurchgénge zwischen der quellndhe-
ren und der quellferneren Messstelle ist bei FlieBab-
schnitten relevant, auf denen die FlieBzeit zwischen
den gewihlten Beobachtungspunkten ein vielfaches
der Probennahme-Intervalle betrdgt. Bei der Kons-
tellation von halbjdhrlichem Probennahme-Intervall
und der Fliezeit von einem halben Jahr ist auf einem
deponiefernen Abschnitt kaum mit einer signifikanten

Anderung des Massenflusses zu rechnen. Hinzu
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kommt, dass die saisonale Variation der Emission aus
dem Deponiekorper einen geringeren Einfluss auf die
deponienahen Stoffkonzentrationen hat, als die saiso-
nal variierenden Parameter Neubildung oder Tempe-
ratur (vgl. Abschnitt 4.1.5). Kurzfristige oder saiso-
nale Schwankungen der Niederschldge auf Deponien
fithren zu keiner signifikanten kurzfristigen Resonanz
in den Stoffkonzentrationen des in den Grundwasser-
korper eintretenden Sickerwassers. Wasserhaushalt
und Losungsprozesse im Deponiekoérper wirken aus-
gleichend auf die Stoffkonzentrationen im Sickerwas-
ser (Oberflichenabdeckung, rekultivierte Schicht).
Langfristige Verdnderungen im Wasserhaushalt einer
Deponie, etwa durch Anderung des Porenraumes in
Folge von Zersetzungsvorgidngen in einer frithen
Phase der Stabilisierung, lassen sich in mehrjahrigen
Tendenzen erkennen. Saisonale Schwankungen in
den Stoffkonzentrationen im Abstrom reflektieren
vielmehr den Einfluss des variierenden Grundwas-
serstroms und mithin die Verdiinnung (vgl. Abschnitt
4.1.4, Abschnitt 5.3). Diese Verdnderungen werden
jedoch mit dem vorliegenden Probennahme-Intervall
zeitlich hinreichend diskretisiert und in der BTSA be-
rlicksichtigt.

Unter Verwendung der BTSA kann alternativ zur Be-
stimmung der spezifischen Retardation R, iiber die ge-
mittelten Abstandsgeschwindigkeiten der Stofftrach-
ten der Status der Retardation beschrieben werden,
obwohl die Wiederfindungsraten nicht im Bereich
der iblichen GroBenordnungen liegen (hier C/C,
<<1). Die Bestimmung der Abstandsgeschwindig-
keiten setzt bei Markierungsversuchen auswertbare
Durchgangskurven der betrachteten Stoffe voraus
(vgl. Abschnitt 3.5.1). Ein Tracerexperiment im Tech-
nikum-Mafstab mit Eingabe des Markierungsmittels
als Dirac-Stof3 oder endlicher Puls mit Massenkons-
tanz kann mit tolerierbarer Genauigkeit bei 50% des
kumulativen Stoffmassenflusses ausgewertet werden.
Bei stationdren Stromungsbedingungen und symmet-
rischer Amplitude der Durchgangskurve kann der
Zeitpunkt des maximalen Konzentrationswertes fir
die Bestimmung von R, iiber die Transportgeschwin-
digkeit festgesetzt werden. Im Feldmafstab mit einer
quasi unendlichen Quelle, ohne Massenkonstanz und

den Dimensionen der Deponie Monte Scherbelino
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wiirde der Zeitpunkt von 50% C/C, oder 50% des ku-
mulativen Massenflusses nur in duBerster Néhe zur
Quelle hinreichend genau bestimmt werden konnen.

Die Abnahme des Selektionskoeffizienten fiir lo-
nenaustausch K,

rig konzentrierter lonen beim reaktiven Transport in
einem Abschnitt distal zur Quelle (Bjerg & Chris-

(Gleichgewichtsverteilung) nied-

tensen 1993) bewirkt dariiber hinaus eine scheinbare
VergroBerung des aus Transportgeschwindigkeiten
bestimmten Retardationswertes. Letzterer berticksich-
tigt bei Berechnung tiber Transportgeschwindigkeiten
Retardation als Funktion der Zeit, wihrend die unter
Sorption erreichte Konzentration als Funktion des
Weges das aussagekriftigere Kriterium bei grofien
FlieBwegen ist.

Eine Diskrepanz zwischen analytischem Standardan-
satz und langjdhrigen Messreihen ergibt sich beson-
ders bei der Analyse von Durchgangskurven des
Parameters COD. Die analytische Beschreibung der
Konzentrationsabminderung durch den Abbau erster
Ordnung liefert am Standort keine addquaten Ergeb-
nisse zu den gemessenen Daten. Die komplexen In-
teraktionen in der Grundwassermatrix erzeugen einen
Graphen von r¢, welcher eher die Charakteristik eines
reaktiven Transportes unter Sorption aufweist (vgl.
Kap 3.6, 4.2), da die Transformationskapazitéiten fiir
COD deponienah rasch erschopft waren. Die Begriin-
dung dieses Verhaltens liegt in der Begrenzung des
Abbaupotentials durch die Limitierung mikrobiell
katalysierter Stofftransformation (Aktivierung und
Unterstiitzung der Abbauprozesse) sowie in der Di-
mension der COD-Konzentrationen. Eine charakteris-
tische Durchgangskurve eines z.B. durch Langmuir-
Sorption kontrollierten Stoffes kann mit der durch de-
finierte endliche Sorptionsplétze begrenzten Konzent-
rationsminderung relativ steil und schnell gegen die
konservative Referenzkonzentration verlaufen (vgl.
Abschnitt 4.2). Ahnliches Verhalten zeigt im makros-
kopischen MafBstab der Graph 7 der COD-Konzent-
ration auf den abstromigen FlieBwegen am Standort
in den Messstellen 405, 410, 415 und 417. Stoff-
transformationen der dem COD zugrunde liegenden
DOM nach einfachen substratabhidngigen Abbau-
funktionen fithren nicht zu diesem Ausbreitungsver-

halten. Vielmehr ist das Zusammenspiel von Grund-



wasser-FlieBgeschwindigkeit sowie konkurierenden
und fordernden Begleitreaktionen mafBigeblich. Bei
einer FlieBweglidnge, bei der die natiirliche Verdiin-
nung durch Dispersion, Streuung und Neubildung ein
Konzentrationsniveau bewirken, bei dem Oxidations-
mittel des unbeeinflussten Bereiches (deponiefern,
aerob) und abbaufdhige Substanz in einem adidquaten
Verhiltnis fiir einen effektiven Abbau stehen, wiirde
die natiirliche Abbauleistung des Grundwasserkor-
pers die COD-Konzentration noch mafgeblich be-
einflussen. Es wiren jedoch nur Redoxprozesse bei
relativ hohem Redoxpotential abgebildet. Die mit
dem DbGWS zugefithrten Oxidationsmittel Nitrat
und Sulfat werden jedoch eher in neutralem bis redu-
zierendem Milieu umgesetzt. Dieses Abbaupotential
geht damit als zweiter ortsgebundener (reduziernd,
deponienah) Term in die gesamte Redoxbilanz ein.

Die Anreicherung mikrobiell schwer abbaubarer
DOM im weiteren Abstrom fiihrt zu einer Verschie-
bung der in Anspruch genommenen abstromigen
Oxidationskapazitdt von priméren hin zu sekundéren
Redoxreaktionen. Diese Fraktionierung wird dann
leicht riickldufig sein, wenn deponienah im Zentrum
des reduzierenden Bereiches die OXC des Grundwas-
serleiters und des DbGWS aufgebraucht werden und
das emittierte, nicht vollstdndig transformierte DOM
seine Transportlinge vergroBern kann. Dieser Fall
kommt fiir sehr groe und hohe Deponien mit einer
anhaltenden Emission von DOM als Carbonséuren
in Betracht. Die Deponie Monte Scherbelino wird als
solcher Fall angesehen. Der Graph »© weist in dieser
Phase der Erschopfung der lokalen OXC einen An-
stieg gegen den Wert 1 auf. Dieser Anstieg kann stu-
fenférmig sein und markiert die sequentielle Beteili-
gung und Erschopfung anwesender Redoxspezies.

Die tiber lange Zeit langsam steigenden Emissionen
aus dem Deponiekorper weichen vom Szenario der
unendlichen stationdren Quelle ab. Durch die BTSA
kann dabei eine Korrelation zwischen unterschied-
lichen Trends der stoffspezifischen Konzentrations-
entwicklungen erfasst werden. Am Beispiel der Sorp-
tions-Konkurrenz Kalium vs. Ammonium oder der
bedingten Stofftransformation von COD und Sulfat

wurde darauf in Abschnitt 4.3.2 eingegangen.
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Bewertung der Verwendung von Chlorid als
Tracer

Idealerweise sollte ein Markierungsmittel im Untersu-
chungsgebiet nicht vorhanden sein. Fiir diesen Zweck
wiirde die kiinstliche Injektion eine sehr sichere In-
terpretation positiver Messergebnisse zulassen. Als
Tracer im Einsatz waren bei anderen Untersuchungen
an Altablagerungen z.B. Brom, Fluor, Strontium oder
Deuterium (van Breukelen 2003). Im Zusammenhang
mit der Auswertung des Langzeit-Monitorings der
Deponie Monte Scherbelino war allerdings ein Tracer
notwendig, der das Fliessverhalten der vergangenen
35 Jahre nachzeichnen kann und die gleichen Trans-
portwege benutzt, wie die untersuchten Substanzen.
Ein aktueller kiinstlicher Markierungsversuch war
nicht zielfithrend. Chlorid wurde ausgewéhlt, da die
Konzentrationsverteilung trotz Hintergrundbelastung
hinreichend kontrastreich ist. Andere deponiebiirtige
Stoffe wurden nicht als Referenz benutzt, da der Kon-
trast zu den Hintergrundwerten geringer war oder ihre
Reaktivitdt in dieser hydrochemischen Matrix nicht
kalkulierbar war.

Der potentielle unbekannte Einfluss durch andere
Quellen, wie Strassensalzung (van Breukelen & Grif-
fionen 2004) oder reduktive Dechlorierung, ist im di-

rekten Abstrom der Deponie zu vernachldssigen.

5.2 Einfluss hydrochemischer
Prozesse auf die
Transportlinge einzelner
Substanzen

5.2.1 Zusammensetzung und Reaktivitiit

organischer Komponenten

Gelangen die reduzierten Spezies mit dem Grundwas-
serstrom in Bereiche, in denen ein potentiell stirker
oxidierendes Milieu herrscht und die Konzentrati-
on der nachgelieferten reduzierten Spezies durch
Verdiinnung und Dispersion verringert wird, dann
werden sie in sekunddren Redoxprozessen wieder

oxidiert. Damit mindern sie die OXC des dortigen



Reaktionsraumes noch bevor die eigentlichen Ab-
bauprozesse deponiebiirtiger organischer Substanzen
im reduzierenden Milieu dort stattfinden.

Der lang anhaltend steigende Trend der Emission von
COD stellt vor dem Hintergrund der Bestimmung
seiner maximalen rdumlichen Ausbreitung ein beson-
deres Problem dar. Aufgrund der Vorbelastung von
weiter abstromigen Bereichen des Grundwasserleiters
durch SRR und nachfolgende Ausbreitung primirer
Abbauzonen wird das Potential zur Abminderung der
Massenstrome geringer und somit entsteht ein schein-
bar beschleunigter Anstieg des COD, der jedoch nur
eine verringerte Abminderung durch Mineralisation
als Ursache hat.

Die Redoxkapazitét der emitierten Sickerwésser wird
mit der Alterung des Deponiekdrpers immer mehr
von der RDC bestimmt. Kompaktion und verminderte
Neubildungs- und Luftsauerstoffzufuhr férdern anae-
robe Bedingungen. Diese Verdnderung der Quellzu-
sammensetzung des DbGWS, die verstirkte Ammoni-
umbelastung und die Verschiebung der DOM-Struktur
hin zu mikrobiell schwerer abbaubaren Substanzen,
sind weitere Faktoren fiir die Vergroferung der Trans-
portweite von organischen Substanzen und COD bei
Zehrung der abstromigen OXC.

Die Beriicksichtigung von COD bei der Bilanzie-
rung der RDC beinhaltet stets das Problem der unbe-
kannten Zusammensetzung und Reaktivitét der durch
diese Methode analysierten Substanzen. COD aus der
sauren Phase ist generell als reaktiver fiir die Redox-
sequenzen der unbeeinflussten Grundwasserbereiche
zu bewerten, als COD aus der spiteren Methanpha-
se. Je deponieferner der COD gemessen wird, desto
stabiler und abbauresistenter wird seine Zusammen-
setzung sein. Beide vorgenannten Tendenzen folgen
der Alterung der Zusammensetzung des COD. Uber
Analysen geldster, partikuldrer und sedimentgebun-
dener organischer Substanz konnte eine genauere
Bilanzierung der ortsgebundenen Redox-Pufferkapa-
zitét erfolgen.

Die nach dem Schema in Tab. 14 (Abschnitt 4.4.4)
abgeschitzten Kapazititen OXC und RDC stellen
maximale Werte dar, die sich auf den Kontrast zwi-
schen den Milieubedingungen des anaeroben Be-

reichs im direkten Abstrom und dem oxidierenden
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Hintergrundmilieu beziehen. Die Spannbreite der
potentiellen Prozesse reicht bei der OXC vom Milieu
der Probe bis zum Redoxpotential der Methanogene-
se als Endpunkt; bei der RDC vom Milieu der Probe
bis zum Redoxpotential der aeroben Bedingungen im
umgebenden Grundwasser.

Die Durchmischung von stark belastetem, reduzie-
rendem Grundwasser mit Grundwasser eines hoheren
Redoxbereiches wihrend des Transportes auf dem
Fliessweg veranlasst aber jeweils nur ein begrenztes
Spektrum aller betrachteten Redoxreaktionen. Die
geringe vertikale Durchmischung durch saisonal va-
riierende Grundwasserstinde und Grundwasser-Neu-
bildung konfrontiert deponienah die Redox-Kapazi-
taten des Grundwassers ober- und unterhalb des stark
belasteten vertikalen Bereiches mit einem groBeren
Gradienten im Redoxpotential, als dies in longitudi-
naler oder lateraler Richtung gegeben ist. Dies geht
aus der tiefenabhingigen Probennahme mit den Me-
thoden MRS und SPR hervor (vgl. Abschnitt 4.1.4).
Sowohl das Redoxpotential als auch die Vertei-
lung der redoxsensitiven Spezies von Stickstoff und
Schwefel zeigen eindeutig den maximal reduzierten
Bereich dort an, wo auch die hochste Gesamtstoffkon-
zentration vorliegt. Dies gilt fiir die Abstrombereiche,
in denen die vertikale Konzentrationsverteilung noch
nicht massiv vom unbeeinflussten, die Dichtwand
umflieBenden Grundwasser verdndert wurde.

In den Arbeiten Heron (1994), Christensen et al.
(2000) und van Breukelen (2003) werden verschie-
dene Ursachen der rdumlichen Ausbreitung deponie-
biirtiger Stoffe und verdnderter Milieubedingungen
mit den potentiellen Prozessen an den Fahnenréndern
beschrieben. Zentraler Mechanismus der Ausbreitung
reduzierender Bereiche ist nach den erwédhnten Arbei-
ten die abstromige Verlagerung reduzierter Spezies,
die bei der schrittweisen Mineralisierung organischer
Substanz entstehen.

Grundlage fiir die Untersuchungen von van Breuke-
len waren raumlich hoch aufgeldste Grundwasser-
und Sedimentbeprobungen innerhalb eines relativ
kurzen Zeitraumes von ein bis zwei Jahren. An dem
untersuchten Standort Banisveld (Niederlande) findet
keine nennenswerte Verdiinnung des DbGWS zwi-

schen Deponierand und der Entlastung in einen Vor-



fluter statt. Diese hydraulischen Randbedingungen
fithren zur Ausbildung von kontrastreicher Verteilung
der Stoftkonzentration und detektierbaren Fahnenrén-
dern. Am Standort der Deponie Banisveld wird 40%
des immitierten DOC innerhalb der Fahne abgebaut
(van Breukelen, 2003). Van Breukelen modellierte
den stationiren DOM-Transport mit einer reaktiven
und einer inerten DOC-Fraktion, wobei die reaktive
Fraktion zu etwa einem Drittel der gesamten DOC
kalibriert wurde (v, 4 m a', Fahnenldnge ca. 110 m,
Stromungsgradient betrdgt 0,003 m m™).

Die langjéhrig an einem abstromigen Beobachtungs-
punkt am Standort Monte Scherbelino steigenden
notwendigen Sauerstoffdquivalente zur Oxidation des
DOC (vgl. Abschnitt 4.4.6) weisen auf eine Veridnde-
rung bzw. Fraktionierung der DOM bereits am De-
ponierand hin. Bei anhaltend steigendem Trend des
totalen COD nimmt das Verhéltnis zwischen DOC
und COD am Standort ab. Mit dem konzeptionellen
Ansatz der abgestuft reaktiven DOM fiir die Trans-
portmodellierung von van Breukelen (2003) erhoht
sich dadurch zwingend die Transportweite des COD.
Die Korrellation COD/DOC beschreibt damit auch
den Reifegrad der chemischen Sickerwassermatrix
dhnlich dem Verhéltnis COD/BOD.

In Untersuchungen von Harmsen (1983) wurde die
Zusammensetzung des TOC in Sickerwasser aus der
sauren und aus der methanogenen Deponiephase ana-
lysiert. Im Sickerwasser der sauren Phase wurde ein
hoher Gehalt an organischen Substanzen festgestellt,
der hauptsichlich (> 0,95 TOC) aus volatilen Fettsiu-
ren (VFA) bestand. Daneben wurden Amine (0,008
TOC), Ethanol (0,007 TOC) und untergeordnet Koh-
lenwasserstoffe, andere Alkohole, Ester, Terpene, und
Phthalate analysiert. Die Analyse von Sickerwasser
aus der methanogenen Deponiephase ergab relativ
geringe organische Belastung, deren Molekiilmasse
zu einem Anteil von 32% iiber 1000 lag. Die orga-
nischen Substanzen in dem Sickerwasser der metha-
nogenen Phase werden in dieser Studie den Endpro-
dukten von Abbauprozessen zugeordnet.

Die Detektion einer Transformation organischer Subs-
tanz ist nach einer Untersuchung an Belebungsbecken
von Dockhorn (1999) eher iiber die Bilanzierung des
Kohlenstoffes als iiber den COD moglich. Die Koh-
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lenstoftbilanz durch die Messung von freigesetztem
anorganischen Kohlenstoff als Produkt sensibler und
reproduzierbarer als die eduktseitige Bilanzierung
von COD-Substanzen.

Experimentelle Untersuchungen zur Eliminations-
leistung kiinstlicher Grundwasserleiter gegeniiber
Sickerwasserinhaltsstoffen aus Siedlungsabfalldepo-
nien (Spillmann et al. 1995) konnten charakteristische
Entwicklungen der Zusammensetzung des COD im
weiteren Abstrom mit der jeweils dominierenden Ab-
baustufe der DOM in Verbindung bringen. Wahrend
die Sickerwasser-DOM aus aeroben Grundwasserbe-
reichen biochemisch stabilisierter Deponien sich vor
allem aus hochmolekularen, hydrophoben Substanzen
zusammensetzt, besteht die organische Belastung aus
anaeroben Deponien und Grundwasserbereichen nur
teilweise aus hochmolekularen Substanzen. Domi-
niert werden die DOM dieser reduzierenden Wésser
demnach von niedermolekularen Stoffen, vor allem
von organischen Séuren, die erst mit zunehmender
Fliessstrecke zu huminstoffdhnlichen Substanzen
umgebaut werden. Die vollstindige Dissimilation
héhermolekularer organischer Substanzen vollzieht
sich dabei sehr viel langsamer, als der Umbau aus den
Ausgangsformen (niedere Alkohole).

Nach Christensen et al. (2000) kann beim Ubergang
der Redoxstufen und dem Wechsel zur Zehrung des
nichsten e-Akzeptors ein temporirer Konzentrations-
anstieg von organischen Abbauzwischenprodukten,
den volatilen Fettsduren, entstehen. Bei experimentel-
len Untersuchungen wurde beim Wechsel der TEAP
von Sulfatreduktion zur methanogenen Phase ein
noch lang vorhaltender Anstieg von Essigsdure beob-
achtet. Dieses Ergebnis der verminderten vollstindi-
gen Mineralisierung der Zwischenprodukte kann zu
verdnderten und untypischen Verhéltnissen zwischen
COD, DOC und assoziierter Redoxspezies fiithren.
Da die analysierten organischen Einzelsubstanzen
(SOC, specific organic compounds) nur zu einem
minimalen Anteil die organische Gesamtbelastung
repriasentieren, kann eine Bilanzierung der Stofftrans-
formationen der SOC {iber stdchiometrische Koeffi-
zienten (Hartog et al. 2002), z.B. prozessspezifische
Ratios O,/CO,, mit den Monitoringdaten vom Monte

Scherbelino nicht erfolgen. Im Monitoring vereinzelt
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bestimmte SOC, wie z.B. Phenole, lielen sich zwar
theoretisch nach CO,- und e-Umsitzen bilanzieren
(Thornton et al. 2001), tragen aber nur vernachlassig-

bar gering zum gesamten Umsatz bei.

5.2.2  Aussagefihigkeit der chemischen

Analysemethode COD

Mit dem COD-Test werden unter stark schwefelsauren
Bedingungen und mit Silbersulfat als Katalysator ge-
16ste und dispergierte Substanzen mit Kaliumdichro-
mat oxidiert. Kaliumdichromat reagiert dabei nicht
ausschlieflich und auch nicht mit allen organischen
Kohlenstoffverbindungen. Insofern gibt der COD ein
Mal} der Oxidierbarkeit an, welches nicht nur gegen-
iiber der Menge der Kohlenstoffverbindungen, son-
dern auch hinsichtlich der Bindungsformen (funktio-
nelle Gruppen) bzw. der Oxidationsstufen der Verbin-
dungen sensibel ist.

Einige aromatische Substanzen (Pyridin) und insbe-
sondere Carbonsduren (niedere VFA) werden nicht
vollstindig durch den COD-Test erfasst (APHA
1989, WHO 1996). Grofle Mengen von Chlorid und
chlorierten Verbindungen wirken storend bei diesem
Test und werden mit Quecksilbersulfat in einem
Quecksilber-Chlor-Komplex maskiert. Da organische
Verbindungen auch Stickstoff und Schwefel enthalten
konnen, beeinflussen diese Bindungspartner gege-
benenfalls auch den Dichromat-Verbrauch. Ebenso
konnen anorganische oxidierende (Nitrat) oder redu-
zierende Verbindungen wie z.B. Nitrit, Bromid, lodid,
Fe(I1) und Sulfide (Heron 1994) den Test storen. Am-
monium, ob direkt geldst vorhanden oder gebildet aus
transformierten Proteinen, reagiert im Test nicht mit
Dichromat.

Die COD-Analysen am Standort Monte Scherbelino
sind hinsichtlich der beschriebenen Interferenzen vor
allem von hohen Chloridwerten und der unvollstindi-
gen Erfassung der VFA betroffen. Je stiarker die VFA
beim DOC in den Vordergrund geraten, desto weniger
aussagekriftig ist der COD fiir Vergleiche der Abbau-
raten fiir DOM.

Diskussion

5.2.3 Beteiligung von Eisenspezies an

Redoxreaktionen

Zur Abschitzung des RDC-Beitrages der Fe(Il)-Spe-
zies, insbesondere der sedimentgebundenen Fraktion,
sind die vorherrschenden Fe-Oxide und Hydroxide
zu beriicksichtigen. Wie Heron & Christensen (1995)
herausstellten, sind die Interaktionen zwischen Lo6-
sungs- und Fillungsprozessen von Siderit, Eisensul-
fiden, -oxiden und —hydroxiden fiir das eingestellte
Redoxpotential von Relevanz. Komplexbindungen
von Fe(IIl) konnen die Enstehung von Fe(Il) in tief-
ere E -Bereiche verlagern und somit die Reihenfolge
einer einfachen Redoxsequenz abdndern (Stumm &
Sulzberger 1992).

Die Reduktion von sedimentgebundenen Eisenoxiden
und —hydroxiden nimmt als Beitrag der Oxidationska-
pazitit an vielen anderen Standorten mit DbGWS im
zentralen belasteten Bereich eine bedeutende Stellung
ein (Heron 1994). Im abstromigen Bereich der De-
ponie Borden (Kanada) wurde in signifikanter Grof3e
der Ubergang von Eisenspezies zwischen Fe(OH),
und FeCO, beobachtet und modellhaft nachvollzogen
(Nicholson et al. 1983). Auch im DbGWS der Depo-
nie North Bay (Kanada) wurde durch Barker et al.
(1986) sedimentgebundenes Fe(Ill) und Mn(IV) als
dominante Elektronenakzeptoren erkannt. In einem
glaziofluvialen Aquifer mit durchschnittlicher FlieB3-
geschwindigkeit von 75 m/a nahm dort der DOC in
Relation zu Chlorid in 8 Jahren auf 2/3 ab.

Dagegen betrug im Fall eines Phenol-Schadens in
Wolverhampton (GrofBbritannien) der kalkulierte
Beitrag des Fe(III) der urspriinglich festen Phase im
Grundwasserleiter an der fiir den Schadstoffabbau
verbrauchten OXC lediglich 0,4% (Thornton et al.
2001).

Lovley et al. (1998) beschreiben eine die Fe(Il)-Re-
duktion stimulierende Wirkung der Anwesenheit von
Huminstoffen. Huminstoffe, repriasentiert durch das
huminanaloge Anthraquinon-2,6-Disulfonat (AQDS),
konnen danach als Elektronen-Mittler bei mikrobio-
logisch katalysierter Oxidation von organischer Subs-
tanz (in der Studie Acetat als Elektronendonor) zum
TEAP der Reduktion Fe(Ill) agieren. Fe(Ill) kann
nur von wenigen organischen Stoffen, Phenolen und

Substanzen mit Sulfhydrylgruppen, abiotisch redu-



ziert werden (vgl. Reaktionen in Abschnitt 2.2.2.3).
Die enzymatisch katalysierte Reduktion von Fe(III)
durch Bakterien zur Dissimilation von organischer
Substanz kann prinzipiell nach drei Mechanismen
erfolgen. Der gewohnliche Weg setzt voraus, da3
die Bakterienkulturen direkten rdumlichen Kontakt
zum Fe(III) als Feststoff haben. Bei der Anwesenheit
von Fe(Ill)-Chelaten, z.B. Nitrilo-Tri-Essigséure, ist
das komplexierte Fe(Ill) der mikrobiellen Redukti-
on zuganglicher; dies ist der zweite Mechanismus.
Der dritte, in obiger Veroffentlichung erwahnte Weg,
schliefit den Transfer von Elektronen iiber die mikro-
bielle Reduktion von Huminstoffen und die Oxidati-
on der Huminstoffe durch die Reduktion von Fe(III)
ein. Lovley (1997) stellt fest, dass sogar die fiir mi-
krobielle Energieumsitze schwer verfligbaren kristal-
linen Formen Hématit und Goethit unter Anwesenheit
von AQDS signifikant zu gelostem Fe(Il) beitragen.
Dariiber hinaus wird ein Teil des geldsten Fe(Il) an
Austauscherplitzen der Sedimentoberflichen fixiert
— bei den Untersuchungen von Heron & Christensen
(1995) bis zu 20%.

Gelostes Fe(Il) unterliegt der Bindung an organische
Kolloide der GroBenordnung 0,001-0,4 um (Jensen
& Christensen 1999) und ist durch diese erhohte
Mobilitit befdhigt, reduzierendes Potential weiter
in Richtung Abstrom zu verlagern. Wird die kolloi-
dale Bindung gelost und das Fe(Il) unter aeroben
Bedingungen oxidiert, kann sich sekundir die sedi-
ment- bzw. feststoffgebundene OXC fiir den spéteren
Durchgang reduzierender Wisser erhdhen.

Die bei den genannten Prozessen beteiligten festen
Phasen der Spezies sind mit den Analysen der Grund-
wasserprobennahme aus dem Monitoring von der
Deponie Monte Scherbelino nicht direkt und ein-
deutig bestimmbar. Da die Masse aktivierbarer sedi-
mentgebundener Eisenspezies und die zur Katalyse
notwendigen Milieubedingungen und Substanzen
gemeinsam die Fe(Il)-Konzentration im Grundwasser
bestimmen, sind gemessene Fe(Il)-Konzentrationen
nicht direkt auf sedimentgebundene Fe(IIl)-OXC zu-
riickzufiihren.

Aus den jeweiligen geldsten Spezies und den Spe-
ziesverteilungen anderer Redoxpaare sowie unter
Beriicksichtigung des gemessenen Redoxpotentials

lassen sich nur potentiell bevorzugte Fallungsreak-
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tionen und Speziesiibergénge ableiten. Diese wurden
mit PHREEQC nachgebildet und in Abschnitt 4.4.5
anhand der Sittigungsidizes und Milieuverdnde-
rungen detailliert fiir den westlichen Abstrom unter-
sucht (Abb. 74 bis 76).

Mit der Féllung von Siderit ist ein Abzug von freien
Fe(Il)-Ionen verbunden (van Breukelen 2003). Da-
durch tritt in den gemessenen Grundwasserproben
das bei der Mineralisierung organischer Substanz re-
duzierte Eisenhydroxid nicht als freies Fe(Il) in Er-
scheinung und Messwerte von Fe(Il) konnen nicht
unkorrigiert als Mafstab fiir den erwéhnten Abbau
benutzt werden. Die berechnete Unterséttigung von
Eisenhydroxid in den Mischproben nahezu iiber die
gesamte Monitoringdauer und die dazu vergleichbar
geringen Fe(Il)-Konzentrationen von maximal 20 mg
I lassen dennoch die Kapazitit der Redoxpufferung
durch sedimentbiirtiges Eisen vor der gesamten RDC
gering erscheinen. Der Beitrag zur Eisen-Sulfid-Bil-
dung ist dementsprechend klein.

Ahnlich geringe und abklingende Fe(Il)-Gehalte
wurden von Lyngkilde & Christensen (1992) in Vejen
(Dénemark) als Aufzehrung mikrobiell reduzierbarer

sedimentgebundener Eisenverbindungen dargestellt.

5.2.4 Beteiligung von Schwefelspezies an

Redoxreaktionen

Die in Kap 4.4.5 dargestellte Reduktion von Sulfat
markiert den Zustand des deponienahen Redoxsys-
tems. Die ansteigenden Sulfatkonzentration von Mst
415 nach Mst 417 im westlichen Abstrom Anfang der
90er Jahre sprechen fiir eine Verlagerung der Schwe-
felspezies unter Auftreten von SRR, bei denen H,S
oder Sulfide aus lokalen und temporédren Senken zu
Sulfat, Sulfatsalzen oder elementarem Schwefel reoxi-
diert werden (Tratnyek & Macalady 2000, Scheffer et
al. 2002). Auch die tiefenorientierte Probennahme in
Jahre 2004 weist darauf hin (vgl. Abschnitt 4.1.3.1,
Tab. 13). Wihrend die Chloridkonzentrationen von
SPR417 nach SPR630 auf der Stufe von etwa 6 m
uGOK von 1100 mg 1" auf 300 mg 1" abnehmen, stei-
gen die Sulfatwerte von 240 mg 1! auf 370 mg 1", Der
Einfluss der generellen Verdiinnung nach Dichtwand-

bau ist damit als alleinige Ursache ausgeschlossen.



Die OXC-Bilanzierung der Mst 417 und Mst 412 (Ab-
schnitt 4.4.4, Abb. 69) lisst die abstromige Verlage-
rung der Sulfatkomponente resp. seine Reaktivierung
erkennen. Die Sulfat-OXC betrdgt bei Mst 417 Mitte
der 90er Jahre um 0,005 ¢ eq 1" und bei Mst 412 iiber
0,01 e eq I'". An Mst 406 und Mst 412 (abgel6st 1995
durch Mst 630) wurden nach Dichtwandbau auf 1/3
abfallende Chloridkonzentrationen bei ansteigenden
Sulfatwerten gemessen (Mst 412/630 von 150 mg I'!
auf 270 mg 1" Sulfat, Mst 406 von 400 mg 1" auf
750 mg 1" Sulfat). Bei Mst 626 wurde Ende der 90er
Jahre Sulfat mit > 600 mg 1" gemessen, in der nahe
gelegenen Mst 415 dagegen vor 1995 weniger als
100 mg 1. Diese inverse Korrelation wird als Indiz
fiir eine Reaktivierung von Schwefelspezies aus
einem reduzierten Pool angesehen. Eine solche Re-
aktivierung von Sulfid-Pools wére auch konsistent zu
der postulierten Redoxpufferung durch Sulfat und der
Verlagerung von Reduktionspotential durch SRR vor
dem Dichtwandbau.

Sulfat spielt eine wesentliche Rolle bei der Puffe-
rung des abfallenden Redoxpotentials und wird fiir
die OXC am DbGWS Monte Scherbelino als Schliis-
selparameter angesehen. Neben der Verlagerung von
Schwefelspezies weiter abstromig durch Anderung
der Redoxzustinde in langsamen Prozessen und
Nicht-Gleichgewicht-Zustdnden (Crouzet et al. 2000)
entweicht Schwefel als H,S. In Messstellen am De-
ponierand konnte noch bei den Beprobungen im Jahr
2004 deutliche typische Geruchsbildung festgestellt

werden.

5.2.5 Beteiligung von Stickstoffspezies an

Redoxreaktionen

Neben organischen Stoffen zdhlen Stickstoffspezies
zu den lang anhaltenden Belastungen des deponiebe-
einflussten Grundwassers (Berge et al. 2005, Chris-
tensen et al. 2001). Ammonium ist zwar ein hem-
mender Faktor fiir Bakterien, die in saurer Umgebung
Propionat abbauen (Calli et al. 2005); das Milieu der
Reduktionszonen abstromig des Monte Scherbelino
ist jedoch seit mehreren Dekaden eindeutig im neu-
tralen Bereich. Bakterienkulturen der methanogenen

Phase reagieren weniger sensibel auf hohe Ammo-
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niumkonzentrationen (Calli et al. 2005) und &ndern
somit die Effektivitit ihrer COD-Umsétze nicht. Die
CEC-gebundende Sorption von Ammonium und die
trige Oxidationsreaktion unter aecroben Bedingungen
und bei geeigneter mikrobieller Katalysation lassen
dieses Kation zu einem bedeutenden Kontaminanten
in einem DbGWS werden.

Die hohen Ammoniumkonzentrationen im nord-
lichen Abstrom (Mst 405) korrelieren nicht mit einer
sinkenden COD- oder HCO,-Konzentration, wie
sie bei einem Ubergang in die stabile methanogene
Phase zu erwarten wire. Allerdings stagniert der An-
stieg des DOC bei Mst 405 von 1984 nach 1986 und
in der weiter siidwestlich gelegenen Mst 406 wurde
kein vergleichbar starker Anstieg von Ammonium
beobachtet. Der massive Anstieg von Ammonium im
nordlichen Abstrom wird aus diesen Griinden bedingt
als Folge der temporir verstirkten Losung von Stick-
stoffspezies, insbesondere aus der erwahnten Diinge-
mitteldeposition, angesehen. Da die Sickerwésser der
Nordhalde ein jiingeres Deponie-Stadium als die der
Stid- und der Westhalde markieren, muss die unter-
schiedliche Zusammensetzung der Ablagerungen Ur-
sache fiir diese Entwicklung sein.

Bei der Durchmischung von deponiebeeinflusstem
und unbeeinflusstem Grundwasser (Umstromung der
Deponie und Neubildung) kann es zu einer Oxidati-
on von NH,” zu NO,” kommen. Die Transformation
von NH," kann aerob unter Zehrung von Sauerstoff
(Riigner et al. 2004) oder zusitzlich Hydrogencar-
bonat erfolgen (Buss et al. 2004). In Versuchen mit
Miill-GroBlysimetern wurde das gleichzeitige Auf-
treten von Ammonium und Nitrat beobachtet (Ehrig
1986) Dieses Phianomen wird mit dem Eintritt von
Luftsauerstoff in den entsprechenden Lysimeterbe-
reich begriindet und weist somit eine Analogie mit
der vertikalen Durchmischung am Standort Monte
Scherbelino auf.

In einer Studie zur biologischen Reinigung von Si-
ckerwasser aus Sondermiilldeponien stellte Albers
(1991) heraus, dass nitrifizierende Mikroben (z.B.
Nitrosomas) durch hohe Chloridgehalte und SOC in
ihrer Abbauleistung stark gehemmt werden konnen.
Der zunechmende Anteil des NH," an der RDC auf
allen Strompfaden und der Einflul auf das Sorptions-

verhalten anderer lonen abstromig des Monte Scher-



belino 1dBt NH," als einen Hauptkontaminanten des
DbGWS erscheinen. Kruse (1994) bewertet denn
auch die Stickstoff- und AOX-Gehalte in Sickerwés-
sern von Siedlungsabfalldeponien als malgeblich
fiir Nachsorgeaufwand und -zeit. Letztere wird bei
einer Verringerung der Belastung mit diesen Stoffen
bis auf das Niveau nach einer technischen Wasser-

aufbereitung mit etwa 500 a angegeben.

5.2.6 Korrelation der Entwicklung von OXC/

RDC, COD und Redoxpotential

Am vorliegenden DbGWS ist Sulfat offenbar der be-
deutendste Redoxpuffer (vgl. Anlage G1 und G2).
Im westlichen Abstrom bei Mst 415 und 417 stieg
der COD,,. i auf iber 0,2 e eq I Ende der 80er
Jahre. Zeitgleich sank die sulfatdominierte OXC von
0,02 e eq 1" auf unter 0,01 e eq 1" ab. Das Redoxpo-
tential der Mischproben sank parallel auf Werte um
-200 mV (Mst 417 -228 mV im Jahr 1994). Bei Mst
406 geht der Anstieg des COD, . i Von 0,1 e eq I!
auf knapp 0,5 ¢ eq 1! einher mit der Reduzierung
der Sulfat-OXC von 0,1 ¢ eq " auf 0,03 ¢ eq 1.
Die Reaktivierung von Sulfat ab einem E von etwa
—200 mV bei pH 7 (bei pH 6 bereits bei -100 mV)
aus gelostem S(-1I) kann die Sulfat-OXC zu Lasten
hoherstufiger OXC verlagert werden. Die Absenkung
des pH mit zunehmender Entfernung vom Deponier-
and kann dieses behindern, da Sulfat dadurch instabi-
ler und leichter reduzierbar wird.

Die Entwicklung von Ammonium, welches in natiir-
lichen Systemen erst im aeroben Millieu ab Redox-
potentialen von etwa 500 mV der vollstandigen Ni-
trifikation unterliegt, bleibt von den SRR im Zusam-
menhang mit Schwefelspezies nicht unberiihrt. Die
weitere Reaktion des Ammonium-Stickstoffs kann
schon anaerob iiber N, erfolgen (Buss et al. 2004,
Ehrlich 2002). Die dazu erforderliche Oxidation von
Metalloxiden steht jedoch unter starker Konkurrenz
mit anderen SRR.

Im noérdlichen Abstrom sank das Redoxpotential bis
1995 nicht mehr unter -50 mV; die Sulfat-OXC blie-
ben entsprechend bei Mst 405 tiber 0,13 e eq I und
bei Mst 410 iiber 0,02 e eq 1! - trotz eines COD

RDC iq

von 0,25 e eq I'\. Die durch Stickstoffspezies domi-
nierten Redoxreaktionen konnen die Stagnation des
Redoxpotentials verursachen. Die COD-Gehalte von
Mst 405 liegen unterhalb der Belastung im Abstrom-
bereich der Mst 406. Dort betrdgt die Ammoni-
um-RDC weniger als die Hélfte und es findet eine
Zehrung der Sulfat-OXC von 0,1 e eq 1" auf unter
0,03 e  eq 1! statt.

5.3 Einfluss von Sorption

und Komplexierung
auf den Transport von

Schwermetallen

Die Mobilitdt von Schwermetallen im DbGWS wird
kontrolliert von der Bindungskapazitit der Stoft-
matrix des deponiebeeinflussten Grundwassers. So
haben Ward et al. (2005) in einer Studie Sickerwis-
ser von 14 Hausmiilldeponien in Florida (Vereinigte
Staaten von Amerika) auf die Bindungskapazitit fiir
Kupfer, Zink und Quecksilber untersucht. Das hochs-
te Bindungspotential fiir SM wurde dort bei den Wis-
sern mit der hochsten Gesamtbelastung mit deponie-
biirtigen Stoffen festgestellt.

Positiv geladene mono- und divalente Ionen — Al-
kalien, Erdalkalien und Metalle — konnen durch or-
ganische Substanzen komplexiert werden (Pankow
1991, Stumm & Morgan 1996, Charbeneau 2000,
Scheffer et al. 2002, Chen et al. 2005).

Bei biochemischem Abbau organischer Substanzen
entstehen huminstoffahnliche Substanzen (Humin-
sduren, Fulvinsduren, niedrigere Kettenldngen und
aromatische Ringe werden gedffnet). Mit fortschrei-
tendem Abbaustatus organischer Substanz erhdht sich
das Bindungspotential fiir Schwermetalle an diese
Substanzen (Spillmann 1986). Die Transportweite
von Schwermetallen aus der Deponie wird demnach
mafBgeblich vom weiteren Transport und Abbau der
huminstoffahnlichen Reaktionsprodukte beeinflusst.
Die Reaktionsraume oder auch Abbauzonen fiir diese
finale und vollstindige Mineralisierung der humin-
stoffahnlichen Substanzen verlagern sich mit der

Abnahme des Abbaupotentials im Grundwasser in
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Tab. 16: Schwermetalle in verschiedenen Abstrombereichen; Verdnderung der Zusammensetzung

Mst um/nach 1970 um/vor 1995

404 Zn 2,0 Pb 02 Ni ,I1 Cr ,05 Cu ,016 Cd 01 Zn ,2 Cr ,l4 Ni ,I13 Cu ,05 Pb <02 Cd0.0004
415 Zn 3,1 Pb 03 Cu ,06 Ni ,04 Cr ,035 Cd ,01 Cr ,09 Ni ,08 Zn ,03 Cu ,02 Pb 0.0005 Cd <2E-4
417 Zn ,07 Pb ,15 Cu ,03 Ni ,02 Cr 0.009 Cd 0.005 Ni ,06 Cr ,05 Cu ,014 Zn <8E-3 Pb <5E-4 Cd <5E-4
412 Zn 4,0 Pb ,012 Ni ,01 Cu 0.008 Cr 0.005 Cd 0.002 Zn ,12 Ni ,025 Cu ,01 Cr 4E-3? Cr 0.004 Cd 0.002
406 Zn 2 Pb ,15 Ni ,14 Cu ,07 Cr 01 Cd ,00 Cr ,5 Ni ,24 Zn ,09 Cu ,05 Pb ,02 Cd0.0006
407 Zn ,7 Ni ,13 Pb ,13 Cu ,11 Cr ,02 Cd ,0l Ni ,5 Cu ,36 Zn ,I6 Cr ,15 Pb 0.007 Cd 0.002
405 Zn 1,2 Pb ,15 Ni ,11 Cu ,06 Cr ,02 Cd 0 Ni ,5 Zn 34 Cu )25 Cr ,2 Pb ,024 Cd 0.005
410 Zn ,09 Cu ,03 Ni ,02 Pb ,01 Cr 0.003 Cd 0.002 Cu ,22 Ni ,14 Cr ,06 Zn ,03 Pb 0.002 Cd 0.001
Ml1* Zn 84 Cu ,39 Pb ,05 Ni ,04 Cr ,02 Cd ,01 Zn ,63 Ni ,06 Cu ,023 Cr ,0l Pb 0.006 Cd 0.004

* fiir Mst M1 statt Zeitraum um 1970 Werte ab 1986

Richtung Abstrom; ihre rdumliche und zeitliche Ent-
wicklung kontrolliert den komplexbasierten Schwer-
metalltransport.

Bei der differenzierten Betrachtung der Sorptionska-
pazitidt von DOC-Substanzen stellten Christensen et
al. (1998) fest, dass die drei analysierten DOC-Frak-
tionen Huminséuren (8%), Fulvinsduren (48%) und
hydrophile Substanzen (24%) im Bezug auf Sorption
und Komplexierung von Metallen sehr dhnliche Ei-
genschaften aufweisen. Diese drei Fraktionen um-
fassen etwa 80% des in anaeroben Grundwasserpro-
ben von der Deponie Vejen (Dédnemark) analysierten
DOC. Hohe Anteile von Carboxylgruppen bei iiber
80% aller DOC Komponenten lassen auf eine groB3e
Kapazitit schlieBen, Komplexe zu bilden und somit z.
B. Metalle zu transportieren. Da der hydrophile Anteil
des DOC nicht so stark aromatische Verbindungen re-
présentiert, ist anzunechmen, dass der Beitrag zur Mo-
bilisierung von Schwermetallen durch diese Gruppe
weniger grof3 ist.

In Batch-Experimenten bestimmten Christensen et
al. (1996a) DOC-initiierte Retardationseffekte von
Cadmium, Nickel und Zink. Unter Anwesenheit von
deponiebiirtigem DOC waren die Verteilungskoeffizi-
enten um den Faktor 2 bis 6 niedriger. Die Abschit-
zung der Transportgeschwindigkeit aus den Sedi-
mentparametern und den ermittelten Verteilungskoef-
fizienten ergab einen maximalen Wert von 1,2% der
Geschwindigkeit des Wassers.

Die Verteilung von Metallen zwischen Austauscher-
platzen, Komplex-Bindung und geldster Form ist ab-
héngig vom pH-Wert. Héhere pH-Werte fiihrten bei
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experimentellen Untersuchungen zur Komplexierung
von SM zu stirkerer Komplexierung durch deponie-
biirtigen DOC (Christensen & Christensen 2000). Bei
diesen Untersuchungen wurde der Effekt beobachet,
dass sich einmal an DOC gebundene Metalle beim
Durchgang durch ein Austauscherharz nicht an stati-
ondre Austauscherplitze der Saulenfiillung festlegen.
Nach Spillmann (1986) sind neben Huminstoffen
— Huminsduren und Fulvosduren - auch Nicht-Hu-
minstoffe, wie Proteine, Kohlehydrate, Fette, Lignin,
Aminosauren-Zellulose, Sduren und
Wachse relevant fiir die Sorption bei DbGWS.

Fiir die Immobilisierung deponiebiirtiger Schwer-

organische

metalle besonders relevant ist die Entstehung von
Festphasen-Hydroxiden durch Ausfallung, insbeson-
dere in der Uberganszone nach dem reduzierenden
Bereich des Abstromes der Deponie (Golwer et al.
1970). Diese Gele sind ein regenerierbares Dargebot
an Sorptionsplitzen. Ihre Kapazitdt unterliegt der Dy-
namik der Abbauzonen und des entsprechenden Mi-
lieus.

Am Standort ist festzustellen, dass die Schwermetalle
in den verschiedenen Deponiephasen und unterein-
ander unterschiedlich mobil sind. Nach einer Phase
vergleichbar hoher Konzentrationen von Schwerme-
tallen Ende der 60er Jahre am Deponierand folgte
eine Phase leicht abklingender Werte, die bis zum
Dichtwandbau wieder anstiegen. Diese Hochphase
der Schwermetalle konnte im westlichen Abstrom
noch nach etwa 100 m FlieBweg detektiert werden.
Auf den Strompfaden der Mst 405-410 und Mst
415-417 konnten Cu, Cr und Ni im Zeitfenster des



Monitorings als relativ mobil erkannt werden, woge-
gen Pb und Cd sowie abgeschwicht Zn stark retar-
diert wurden. Die Konzentrationen der Elemente Cu,
Cr und Ni {iberstiegen erst Ende der 80er Jahre die
Werte aus der sauren Schwermetall-Hochphase; Pb,
Zn, Cd und Quecksilber blieben zu diesem Zeitpunkt
unter dem fritheren Niveau. Cd ist allerdings wegen
der sehr niedrigen Konzentrationen nicht deutlich
zu klassifizieren. Die Anderung der Reihenfolge der
hochsten Schwermetallkonzentrationen von Zn, Pb,
Ni, Cu, Cr, Cd nach Ni, Cr, Zn, Cu, Pb, Cd lasst sich
in Tab. 16 nachvollziehen. In der eher sauren Depo-
nie-Phase waren Zn und Pb offensichtlich verhiltnis-
mafBig mobil und dominierten die Zusammensetzung.
In der neutralen pH-Phase mit abnehmendem Redox-
potential erreichen Ni, Cr und Cu eine hohere Mobili-
tit und Transportweite.

Dabei ist zu beriicksichtigen, dass die Zn-Gehalte der
in Tab. 16 aufgefiihrten Messstellen bis auf Mst 405
zwischen Anfang der 70er und Mitte der 90er Jahre
auf etwa 50% bis 10% abnehmen; Pb um 2 bis 3 Zeh-
nerpotenzen. Ni dagegen steigt auf doppelte bis sie-
benfache Konzentrationen an. Cu féllt im westlichen
Abstrom der dlteren Haldenbereiche und steigt nur im
nordlichen Abstrom moderat an, wo die jiingsten Hal-
denbereiche liegen.

Die pH-Werte in Mst M1, 410 und 412 unterliegen
noch eher dem auslaufenden pH-Exzess als Mst 405
und 415 (vgl. pH-Exzess, Abschnitt 4.4.1). Somit be-
dingen schon die differenzierten deponienahen und
sickerwasserbedingten Tendenzen der SM-Konzent-
rationen den Wechsel der Reihenfolge ihrer totalen
Gehalte.

Inwieweit das Auftreten bestimmter SM untereinan-
der zu eingeschriankter Sorption einzelner SM fiihrte
(Bourg 1988), kann aufgrund fehlender Sedimentun-
tersuchungen nicht abgeschétzt werden.

Die hohen Aktivitdten von alkalischen und erdalka-
lischen Ionen sowie NH," bedingen neben der Pro-
tonenstirke eine zusétzlich Sorptionskonkurrenz fiir
einzelne Schwermetalle. Eine groBere Affinitdt als
monovalente Substanzen haben nach van Breukelen
(2003) divalente Substanzen zu geldster organischer
Substanz. Monovalente Substanzen dagegen werden
eher an Tonen, insbes. Illit, angelagert. Dies wiirde

die direkte Konkurrenz von NH," und K" zu den
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meisten Schwermetallen einschrinken, vor allem vor
dem Hintergrund der geringen Anteile der Tonfrakti-
on in den Sedimenten des nordlichen Abstromes. Mit
der Desorption von Ca®* wird dennoch indirekt die
spezifisch divalente CEC beeinflusst. Der drastische
Ammonium-Anstieg im nordlichen Abstrom korre-
liert zeitlich mit der Erh6hung der Transportweite von
Cu, Ni und Cr. Die Mitféllung von SM und Misch-
kristallbildung (solid solution) bei der Entstehung von
Carbonaten (Christensen et al. 1996b) ist ein weiterer
potentieller, am Standort Monte Scherbelino nicht
quantifizierbarer Prozess der Interaktion zwischen
SM und anderen Kationen. Kohlenstoffverbindungen
des DOC aus Deponiesickerwasser bilden Metall-
Carbonat-Komplexe konnen gro3e Anteile der mobi-
len Schwermetalle (Ni, Cd) bei hoheren pH-Werten
von >7 bilden (Christensen et al. 1996a, Christensen
et al. 1996D).

Die Variation der Mobilitdt von Pb und Zn mit dem
pH-Wert korreliert mit Ergebnissen von Jaros &
Huber (1997). Die Eluierbarkeit von SM aus Schla-
cke von Miillverbrennungsanlagen (MVA) wurde von
ihnen in Abhédngigkeit vom pH-Wert untersucht. Zwi-
schen pH-Werten von 4 und 7 fand bei genereller Ab-
nahme der Loslichkeit auch ein Wechsel der Konzent-
rationsstiarke von Zn, Pb, Cu, Cd nach Zn, Cu, Pb und
Cd statt, wobei die Eluatkonzentration von Pb mit 3
Zehnerpotenzen am starksten abnimmt. Die Bildung
von Metall-Chlor-Komplexen (Doner 1978, Bourg
1983, Christensen et al. 1996b) kommt ebenfalls als
Ursache fiir die steigende relative Mobilitdt von Cu
und Ni in Betracht.

Brand et al. (1989) beobachteten eine - gegeniiber
Pb, Cd und Zn - erhoéhte Fixierung von Cu an Eisen-
hydroxiden und mit dessen Reduktion die bevorzugte
Reaktivierung des Cu.

Cu wurde im nordlichen Abstrom neben Zn bereits zu
Beginn des Monitorings als dominantes SM angetrof-
fen. Anders als Zn erhohten sich die Gehalte an Cu
iiber die folgenden Jahrzehnte.

Wie Bourg (1988) zeigte, ist Cu im neutralen pH-Be-
reich im Gegensatz zu Zn (jeweils 5:10¢ M), durch
Anwesenheit von Fulvinsduren in der Sorption an an-
organische Oberflichen gehemmt. Mit dem Vergleich
diverser Studien zur Sorption von Cu in Abhdngigkeit
von pH-Wert und DOC beschreibt Bourg (1988) die



verschiedenen mobilisierenden Faktoren fiir Cu. Un-
terhalb pH 7 wird Cu (10 M) demnach mobil; unter
Anwesenheit von > 50 mg 1" Carbonsduren nimmt
der an anorganische Feststoffoberflichen (10 g 1! Al)
sorbierte Anteil jedoch bei pH > 5 ebenfalls ab. Die in
Abb. 3 (Abschnitt 2.2) dargestellten pH-abhingigen
Sorptionsgraphen aus Dzombak & Morel (1990)
geben die Reihenfolge Cr-Pb-Cu-Cd-Zn-Ni nach ab-
nehmender Mobilitdt mit steigendem pH-Wert an.
Fiir Pb stimmt die Begrenzung der Mobilitit auf pH
< 6 mit den Beobachtungen am Standort {iberein. Zn,
stirker noch Ni, sind danach bereits unterhalb pH 7
von Metalloxiden mobilisierbar. Diese experimen-
tellen Ergebnisse decken sich mit den in Tab. 16 zu-
sammengefassten Beobachtungen am Standort Monte
Scherbelino, wo deponienah Ni vor dem Dichtwand-
bau 1995 die hochsten Gehalte der Schwermetalle
aufweist.

Redoxsensitive Spezies, wie Fe und Mn, nachgeord-
net Cu und Cr, unterliegen in ihrer Bindungsform
der Dynamik des Redoxpotentials, wenn sie Be-
standteil der ablaufenden Redoxreaktionen sind. Sie
werden, wie gezeigt fir Fe im westlichen Abstrom,
mit der Progression der Ubergangszone zum sulfat-
reduzierenden Bereich reaktiviert und verlagert. In
Mst 406 und Mst 404 konnten, korrelierend mit dem
Gesamtlosungsinhalt, nach Dichtwandbau abfallende
Cr- und Cd-Gehalte beobachtet werden. Die Konzent-
rationen von Ni und Cu zeigten dagegen weiterhin
einen konstanten Trend, Zn wurde in Mst 406 nach
1995 mit leicht steigender Tendenz gemessen. Eine
verstérkte Desorption von Ni, Cu und Zn, die in den
vorangegangenen Jahrzehnten bedingt mobil waren
und somit retardierte Pools bilden konnten, wird als

Ursache dafiir angesehen.

5.4. Plausibilitit der numerischen

Modellstudien

Fir die Anwendung numerischer Modelle in dieser
Arbeit wurden vereinfachende Annahmen getroffen,
die von den Bedingungen am Standort Monte Scher-
belino abweichen. Welche Bedeutung diese Voraus-

setzungen fiir die erzielten Ergebnisse haben, soll im
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Folgenden gezeigt werden. Das zur Auswertung der
Monitoringdaten herangezogene numerische instati-
onidre 2D-Stromungsmodell, erstellt durch die BGS
Umweltplanung mit SPRING (2003), basiert auf der
Zusammenfithrung von ca. 100 lithologischen Bohr-
profilen und Stichtagsmessungen der Piezometerstén-
de in etwa 30 Messstellen im An- und Abstrom der
Deponie seit Mitte der 70er Jahre. Im gesamten, etwa
5 km? umfassenden Untersuchungsgebiet, weisen die
fluviatilen Sedimente die typischen Heterogenititen
der Rinnenstrukturen und eine modellierte Basis auf,
die Einfluss auf die Ausbreitung des DbGWS haben.

Der Aufbau eines instationdren 3D-Strémungsmo-
dells, mit dem Massenstome fiir relevante Stoffgrup-
pen quantifiziert werden konnen, war zum Zeitpunkt
der Fertigstellung der vorliegenden Arbeit noch nicht

abgeschlossen.

54.1 Numerisches Stromungsmodell und

Monitoringdaten

Auf der Grundlage der Stromlinien im numerischen
2-D-Modell transportierter konservativer Partikel
wurden Messstellen identifiziert, anhand deren che-
mischer Analysen aus dem Monitoring das Ausbrei-
tungsverhalten des DbGWS charakterisiert werden
konnte. Zur Beriicksichtigung vertikaler Gradienten
der hydraulischen Leitfahigkeit, Strémungs- und Kon-
zentrationsgradienten und Dichtestromung wurden
tiefendifferenzierte Probennahmen und numerische
Modellstudien fiir 2D-Vertikalschnitte durchgefiihrt.
Die tiefendifferenzierte Probennahme und die nume-
rischen Studien bewiesen die Bedeutung der Beriick-
sichtigung vertikaler Gradienten, selbst im Fall eines
maximal nur etwa 10 m méachtigen Grundwasserlei-
ters. Die den Transport deponiebiirtiger Stoffe kont-
rollierende untere Kieslage hélt in den in der Auswer-
tung besprochenen Abstrombereichen aus, so dass die
Projektion der Messstellen auf die Strompfade plau-
sibel erscheint. Da die iiber die Jahrzehnte vertikal
ansteigende Verteilung der Stoffe, genau wie die late-
rale Ausbreitung, mit ihrer instationdren Entwicklung
Einfluss auf die Mischproben-Konzentration der voll-

stindig verfilterten Messstellen haben, sind insbeson-



dere die redoxsensitiven Parameter des Monitorings
nur bedingt fiir die Kalibrierung eines 3D-reaktiven
Multispezies-Transportmodells einsetzbar. Konser-
vative Substanzen sind fiir eine Massenstrom-Bilan-
zierung iiber einfache Mischungsverhéltnisse entspre-
chend der hydraulischen Leitfdhigkeit abschétzbar.
Das hydrochemische Milieu, pH- und E,-Werte, sind
iiber diesen Weg jedoch nicht hinreichend zu erfassen
(vgl. Abschnitt 4.1.3.3). Aus den Redoxbedingungen
der Mischproben konnen bestenfalls Maximalwerte
des Redoxpotentials abgeleitet werden. Daran gekop-
pelt sind Mischproben-Gehalte reduzierter Spezies
nur fiir eine Prognose der Dynamik von Transforma-
tionszonen anzuwenden, wenn die Reaktionsrdume
und Frachten der beteiligten Reaktionspartner hinrei-

chend bekannt sind.

542 PHREEQC -

Gleichgewichtsberechnungen

Bei dem Versuch, mit den Analysewerten der Grund-
wasserproben des Monitorings in PHREEQC Aus-
gangslosungen zu erstellen, tritt das Problem auf,
dass PHREEQC unter anderem die Messwerte fiir
Redoxpotential und Alkalinitit (als Hydrogencarbo-
nat) der restlichen Komposition an geldsten Subs-
tanzen nicht zuordnen kann. Das hat vor allem zwei
Ursachen. Einerseits fehlen in der chemischen Ana-
lyse einige Ionen oder die lonenbilanzen erreichen
nicht den geforderteten Standard. Andererseits erge-
ben sich durch Mischung verschiedener Wisser aus
kleinrdumigen Zonierungen Proben, deren chemische
Zusammensetzung sich nicht im thermodynamischen
Gleichgewicht befindet. Natiirlich muss dieses auch
im Grundwasserleiter nicht vorherrschen.

Die nicht im Gleichgewicht befindlichen Aktivititen
von Redoxpaaren sind ein zentrales Thema im Hin-
blick auf die Berechnungsalgorithmen in PHREEQC
und seine Nutzung filir die Abbildung von hydro-
chemischen Prozessen im DbGWS. Diese Probleme
wurden umgangen, indem schrittweise einzelne Ein-
gangsparameter wie Hydrogencarbonat ab- oder zu-
geschaltet werden. Uber diesen Umweg lieBen sich in
PHREEQC berechenbare, dhnliche chemische Zusam-

mensetzungen erstellen. Damit konnten schlieBlich fiir

Indikatorsubstanzen wie Sulfat die in Abschnitt 4.4.5
dargestellten Berechnungen zu Séttigungsindizes und
potentiellen Reaktionen durchgefiihrt werden. Diese
Berechnungen stimmen mit den aus der Bilanzierung
der Kapazitit zur Redoxpufferung (OXC und RDC)

hervorgegangenen Ergebnissen iiberein.

5.4.3 BTSA - Referenzgraphen und

Monitoringdaten

Die in Abschnitt 3.5.1 dargestellten Referenzgraphen
der BTSA wurden in Messpunkten in der Kieslage des
2D-Vertikalschnittmodells mit Modflow/MT3DMS
aufgezeichnet. Sie stellen somit keine Mischproben
analog zum Monitoring dar. Inwieweit die im realen
Fall wahrend des Zeitraumes des Monitorings (1967-
1995) vorliegende ansteigende Tendenz der Konzent-
rationen am Deponierand mit ansteigenden Gesamt-
gehalten im Sickerwasser unterhalb des Deponiekdr-
pers korreliert, kann nicht bestimmt werden. Generell
ist dieses Verhalten bei der Dimension der Deponie
zu erwarten, insbesondere bei der Hohe der Halden
von liber 40 m.

Die Berechnung der erwéhnten Referenzgraphen
erfolgte vereinfachend ohne einen solchen langfris-
tig steigenden Trend; hier wurde eine nach einem
Startzeitpunkt permanent und konstant emittierende
Quelle modelliert. In dem instationidren 2-D-Trans-
portmodell mit SPRING konnte jedoch die Chlo-
ridkonzentration auch mit konstantem Quellterm gut
abgebildet werden (vgl. Abschnitt 4.1.2.3). Mit einer
zusitzlich steigenden Quellkonzentration wiirde der
quasistationdre bzw. stabile Ausbreitungszustand de-
ponienah spéter eintreten. Die Aussagen zum Abbau-
und Riickhaltepotential auf Basis der BTSA mit den
Monitoringdaten bleiben davon unberiihrt, da die
reale Entwicklung der Quellstarke zwar nicht bekannt
ist, aber Voraussetzung fiir die Messwerte im Abstrom
war.

Ein Teil der BTSA, der besondere Aufmerksamkeit
verdient, ist die zeitversetzte Normierung der Kon-
zentration der reaktiven auf die der konservativen
Substanz. Neben dem Umstand, dass sich Phasen
variabler Grundwasser-Neubildung unterschiedlich

stark auf die Konzentrationsentwicklung der beiden
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“ Abb. 82: BTSA-Auswertung der Konzentrationsganglinien von Kalium und Chlorid, Mst 415 und 417 (links);

Datenbasis dafiir als totale Konzentrationen (rechts)

Substanzen auswirken konnen, insbesondere zum
Zeitpunkt groBer Phasenverschiebung im Anfangs-
stadium der Immission, gilt es, die stabile Ausbreitung
in den stagnierenden abstromigen Konzentrationsver-
héltnissen der konservativen Substanz zu erkennen.
Mit dem Anfang der stationéren konservativen Aus-
breitung liegt bei paralleler Immission des reaktiven
Stoffes der Bezugspunkt fiir die Verzogerung des re-
aktiven Transportes vor.

Der Beginn der stabilen Phase des Verhéltnisses der
Konzentrationen der konservativen Substanz um den
Wert 1 in den Beobachtungspunkten A (quellnéher)
und B (quellferner) nach BTSA wird bei den Graphen
in Abb. 82 Anfang der 80er Jahre erreicht (Abb. 82
re.). Der Koeffizient 7 erreicht das stabile Niveau von
1 etwa 10 Jahre spéter, Anfang der 90er Jahre (Abb.
82 li.). Daraus wird ersichtlich, dass die Normierung
auf die Ausbreitung der konservativen Substanz (hier
Chlorid) selbst bei weiterhin steigender Tendenz in
den Punkten A und B eine Abschitzung der abneh-
menden Retardation (hier von Kalium) zuldsst. Wird
als Startzeitpunkt der Emission von Chlorid und
Kalium der Beginn der Ablagerung auf der Westhalde
im Jahr 1956 angesetzt, so ergibt sich aus der jewei-
ligen Zeitdauer bis zum Erreichen stabiler Konzent-
rationsverhéltnisse von Chlorid und Kalium auf dem
Pfad Mst 415-417 fiir die Kalium ein Retardations-
koeffizient R, , von 1,42. Nach Glg. 8 berechnet sich
damit fiir einen sandigen Grundwasserleiter ein K

d K+
von etwa 8,4E-02. Diese Werte geben den gesamten
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Einfluss der transportierten lonengehalte wieder und
sind dementsprechend umsichtig mit anderen Stand-
orten zu vergleichen.

Durch variierende Grundwasser-Neubildung tritt eine
Verzogerung der Ausbreitung von Kalium gegeniiber
der von Chlorid ein. Nach dem Zeitpunkt der Stabi-
lisierung der abstromigen Konzentrationsverhiltnisse
von Chlorid um 1980 fiihrte eine durch erhdhte Neu-
bildung bedingte Verdiinnung zwischen 1981 und
1983 sowie 1986 und 1988 zu generell niedrigeren
Konzentrationen im Abstrom. Der besonders starke
Anstieg von Ammonium im ndrdlichen Abstrom in
den 80er Jahren beschleunigt dagegen die Konzent-
rationserh6hung von Kalium. Die zur Abschétzung
von R, auf dem Strompfad Mst 405-410 nétige sta-
bile Ausbreitung von Chlorid liegt bis Mitte der 90er
Jahre noch nicht vor; die Verhiltnisse von Chlorid
Mst 410/405 iibertreffen 1993 mit 0,3 die Werte von
0,23 Anfang der 80er Jahre. Die BTSA-Graphen von
Mst 405-410 in Abschnitt 4.3.2 weisen diesen instati-
ondren Zustand nach.

Mit dem Instrument BTSA konnte nachgewiesen
werden, das sich der DbGWS am Monte Scherbeli-
no bis zum Dichtwandbau 1995 nicht in einer stag-
nierenden Phase befand. Die Transportweiten der
Hauptkontaminanten (u.a. COD, Ammonium, SRR)
vergroBerten sich bei gleichzeitiger Uberschreitung
des spezifischen NA-Potentials.
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Anhang A
Abbildungsverzeichnis

: Verteilungs-Isothermen verschiedener Bindungsarten, (a) lineare Sorption,

(b) und (c) nonlineare Sorption mit limitierter Kapazitit des Sorbenten,

(b) und (d) mégliche Uberlagerung von Bindungen verschiedener Sorbenten
bei unterschiedlichen Konzentrationsbereichen, (¢) und (f) Anlagerung des
Sorbates modifiziert Oberflichenladung und verstiarkt Anlagerung;

(nach Schwarzenbach et al. 2003)

monovalenten Oberfliche eines festen Metalloxids. Ober- und unterhalb des
Bereiches der neutralen Ladung (zpc) entstehen durch (De-)Protonisierung
negative resp. positive Oberfachenladungen.

Liganden geldster und fester Komponenten, TOT Fe=1E-03 M, 2E-04 mol
reaktive Austauscherplétze je Liter, Metall-Konzentrationen SE-07 M (nach
Daten von Dzombak & Morel (1990)

(5E-07 M) Anionen (Liganden) durch Eisenhydroxid TOT Fe = 1E-03 M
(nach Daten von Dzombak & Morel (1990) aus Stumm & Morgan (1996))

: Unterschiedliche Transportgeschwindigkeiten durch Einfluss von Retardation

in zwei Entfernungen mit jeweils 0,5 C/C; (nach Domenico & Schwartz 1998)

: Redoxpotentiale fiir verschiedene Spezies, Zustinde gleicher Aktivitit der

oxidierten und reduzierten Spezies ([Ox]=[Red]=1) fiir pH 5 und pH 7; ein
Absenken des pH-Wertes von 7 auf 5 fiihrt zu einem Wechsel der
Reihenfolge bei sequentiellen Reduktion

iiber Humin-Shuttle, Chelate und direkten Kontakt, vgl. Tab. 4
(nach Lovley (1997) und Lovley et al. (1998))
potentielle Entwicklung von Konzentrationen relevanter Redoxspezies im Abstrom
einer Altablagerung (aus Christensen et al. 2000)
: Deponie Monte Scherbelino (Luftbild, Anfang 90er Jahre) mit Nord, West- und
Siidhalde, Haldenweiher, Offenbacher Autobahnkreuz, Stadtwald und Dichtwand
ab 1995 (mit frdl. Genehmigung der BGS Umweltplanung)
Charakteristischer Profilschnitt vom Standort, iberh6ht (nach Golwer et al. 1976)
Kornsummenkurven der Mst 411, 412, 413, 414 aus verschiedenen Teufenlagen
(aus Golwer et al. 1976)
Lage der Deponie Monte Scherbelino im Frankfurter Stadtwald (nach HL{B 1999)
Verteilung der Durchléssigkeitsbeiwerte k. innerhalb der Grenzen des
Modellgebiets nach instationir kalibriertem Modelllauf mit dem Programm
SPRING (SPRING 2003), Isohypsen Dezember 1986 (aus KORA TV4.3 2005)
Bahnlinien beliebiger Partikel im Bereich der Deponie (stationir im Jahr 1986,
instationdr im Zeitraum 1968-1994, Einflufl der Vorflut, Gitternetz im
Bereich des Modellgebietes - vgl. Abb. 14 (aus KORA TV4.3 2005)
Messstellen-Netz am Standort Monte Scherbelino (aus KORA TV4.3 2005)
: Ansatzpunkte von SPR und MRS-Probenahme im April 2004; verdnderte

Schema der SPR, Forderpumpen P1-3, Trennstromlinien stark vereinfacht
(mit frdl. Genehmigung der BGS Umweltplanung)
Rammgerit im Einsatz (Foto: Anette Spinola)
Vor-Ort-Analytik mit Messgeriten, Vakuumflaschen, Durchflusszelle und
Schlauchpumpe (Foto: Anette Spinola)
Sondenspitze mit Filterstrecke (li.); schematischer Aufbau der

: Abhingigkeit der Art und Quantitit der Bindungsplétze auf der

: pH-Abhéngigkeit der Oberflaichen-Komplexierung von Metall-lonen durch

: pH-Abhéngigkeit der Oberflichen-Komplexierung schwach konzentrierter

: Staffelung der Redoxreaktionen iiber ihre Standardpotentiale (Christensen et al. 2000)
: Drei Szenarien der Verfiigbarkeit von Fe(III) fiir den mikrobiellen Energieumsatz,
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Physikochemische Parameter und Abfluss O; Hegwaldgraben, Vergleich 2003 und 2004
Stiff-Diagramme fiir Hegwaldgraben 2004 (HWGx_04, blau) und
Referenzmessstellen (gelb), vgl. Anhang D
Exemplarische Durchgangkurven fiir kinetische Sorption (¢) mit
Eingangskonzentration 0.5 [kg m], totale Konzentrationen bei 210 m (oben) und
entsprechende 7 (unten; alle K, [m’ kg']): {1} ...
Exemplarische Durchgangkurven fiir Abbau 1. Ordnung mit Eingangskonzentration
3000 [mg I''], konservativer Transport: gestrichelt, totale Konzentrationen bei
210 m und entsprechende 7 bei Halbwertszeitent,, : {1}...
Exemplarische Durchgangkurven fiir Sorption nach Langmuir-Isotherme und
Abbau 1. Ordnung mit Eingangskonzentration 3 [kg m?], konservativer
Transport: gestrichelt, totale Konzentrationen bei 210 m und entsprechende

COD/CI Konzentrationen sowie 4, #®und ¥ nach BTSA mit 7 a Zeitversatz;
Mst 405, 410; nordlicher Abstrom
COD/CI Konzentrationen sowie 74, ¥’ und r“nach BTSA mit 4 a Zeitversatz; Mst 410,

pH-Exzess unter Einfluss der friihen sauren Deponiephase an Messstellen in
mittlerer Entfernung (ca. 150 bis 400 m)

Redoxpotential am Deponierand verschiedener Abstrombereiche (normiert auf

Bezug Wasserstoffelektrode, pH 0), zwischen 1975 und 1985 liegen keine Messungen vor
: Verteilung der Redoxpotentiale 1972 (li.) und 1992 (re.)

pH-E -Cluster nach Messstellen, nordlicher Abstrom, Zahl am Symbol ist Jahreszahl

pH-E-Cluster nach Messstellen, westlicher Abstrom, Zahl am Symbol ist Jahreszahl

Kumulative Bilanzierung von OXC und RDC und Verlauf der COD-O,-Aquivalente
zzgl. verfligbarer Aquivalentwerte fiir DOC und TOC (als CH,0); alle [e eq/1],
westlicher Abstrom Mst 415-417-412

Nitratkonzentration [mg 1'] am Deponierand verschiedener Abstrombereiche

Ammoniumkonzentration [mg 1"'] am Deponierand verschiedener Abstrombereiche

Sulfatkonzentration [mg 1"'] am Deponierand verschiedener Abstrombereiche

Verhiltnisse COD/DOC resp. COD/TOC, verschiedene Abstrombereiche
AOX, verschiedene Abstrombereiche
Durchbruchsverhalten von Kationen und Chlorid bei Mst 405 (oben li.) und Mst 410
(oben re.), Calcium zusitzlich mit Angabe des Konzentrationswertes,
Abweichung der Messwerte von mit Ak ., | berechneten Konzentrationen ...
AOX-Gehalte und ¥“nach BTSA, nordlicher Abstrom Mst 405-410-M1
BTSA-Auswertung der Konzentrationsganglinien von Kalium und Chlorid,

Mst 415 und 417 (links); Datenbasis dafiir als totale Konzentrationen (rechts)
Tiefenprofile Vor-Ort-Parameter 2004 (mit Rahmen) und 2005 (ohne Rahmen)
Elektrische Leitfahigkeit in Tiefenstufen 2004
Chemischer Sauerstoftbedarf (COD) in Tiefenstufen 2004
Leitfahigkeit-Profile[uS cm™] auf Bahnlinien, Mst projiziert, 04/2004
Tiefenprofile Redoxpotential [mV7], 04/2004

: Entwicklung der Chloridkonzentration an den Messstellen mit pH-Exzess in Abb. 63
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Anhang C

Analysemethoden zur Bestimmung der chemischen

Zusammensetzung der Wasserproben

Tab. C1: Probenahme und Vor-Ort-Analytik

Arbeitsgang Parameter Material, Gerat
Messung
Vorortparameter . o
Elektrische Leitfahigkeit, Temperatur WTW Cond 340i, L£-Sonde mit Tempera-
turfiihler
pH WTW pH340i, pH-Messfiihler
Sauerstoffgehalt WTW Oxi 330i, Sauerstoff-Sonde
Redoxspannung WTW pH340i, Einstabmesskette Redox
Probenahme Hauptanionen und Hauptkationen Glasspritze, Spritzen-Filter-Einlage aus
Cellulose-Acetat 0,45 pm
DOC Spritzenvorsatz- Membranfilter CHROMA -
FIL aus PET 0,45 pm
Konservierung Trichlortrifluorethan (TTE) Anionen
Salpetersdure Kationen
Lagerung, Trans- An-, Kationen, Schwermetalle PE Flaschen 50 ml, 100 ml, 250 ml
port Riickstellprobe Schott Glasflaschen Duran 500 ml
DOC Braunglasflasche 100 ml
Vor-Ort-Analyse von Ammonium, Nitrat und  Braunglasflasche 250 ml
Eisen(Il)
Riickstellprobe Braunglasflaschen Vollschliff 1000 ml
COD, AOX Glasflasche 1000 ml

Feldanalytik

»Spektralphotometer HACH DR 2000 (H),
Powder-Pillows, Firma HACH

,»LASA 20(L), Kiivetten-Test, Firma Lange
Schnelltestkasten, Titrier-Sets, Firma Merck

Aufbewahrung in Kiihlboxen mit Eisakkus,
danach Tiefkiihler

Eisen(Il), Nitrat

Ammonium

Chlorid, Calcium, Karbonat- und Gesamt-
hérte

Tab. C2: Labor-Analysegerite

Parameter

Gerat

Anionen

Kationen, Schwermetalle

DOC

Tonen-Chromatograph (IC-GC) DIONEX DX 120

Induktiv gekoppelte Plasma-Atom-Emissions-Spektrometrie (ICP-AES)

THERMO-JARRELL ASH Trace Scan; Flammen-Atom-Absorptions-Spektrome-
trie (FAAS) PHILIPPS PU 9400; Graphitrohr-Atom-Absorptions-Spektrometrie
(GFAAS) PERKIN-ELMER 1100 & HGA 500

elementar LiqiTOC TOC/TNb-Analysator; zweistufig fiir TIC mit HCl und NPOC

bei 800 °C mit Pt-TiO_-Katalysator
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Die theoretischen Nachweisgrenzen der Analysegeréte sind gegeniiber den Messtoleranzen durch Genauigkeit der

Standards und den Einfluss der Zusammensetzung der Wasserproben von nachgestellter Bedeutung. Aus diesem

Grunde sind hier die Messtoleranzen der Geréte aus Tab. C2 mit ihren Abkiirzungen aufgefiihrt. Insbesondere bei

den Arbeiten zur Verdiinnung und Dosierung konnen im Feldeinsatz weitere Fehler hinzukommen. Die Erstanalyse

erfolgte bei Kationen und Spurenelementen in den mit * gekennzeichneten Gerédten. Bei der Analyse von Ammonium

mit LASA 20 (L) wird lediglich die untere Grenze des Messbereiches der verwendeten Methode angegeben.

Tab. C3: Messtoleranzen bzw. —fehler bei der Kationen- und Anionenbestimmung

. ICP-AES FAAS GFAAS H/L . 1C-GC H/L
Symbol Bezeichnung Symbol Bezeichnung
[Fmgl'] [Fmgl'] [Fmgl'] [+mgl'] [+mgl'] [+mgl']
Ca Calcium 0,1* 0,1 Crl Chlorid 0,05
Mg Magnesium  0,1%* 0,005 Br Bromid 0,05
. : 0,8* als
Na Natrium 0,1%* NO; Nitrat 0,05
N (H)
K Kalium 0,1* PO> Phosphat 0,05
. 0,006* als
Fe Eisen, gesamt 0,1 0,05* 0,005 SO* Sulfat 0,05
Fe(II) (H)
Mangan, .
Mn 0,02 0,05* 0,005 F- Fluorid 0,05
gesamt
Zn Zink 0,05 0,05* 0,001
Pb Blei 0,5 0,1 0,01*
Cd Cadmium 0,05 0,05 0,001%*
Cu Kupfer 0,05 0,05 0,005%*
Ni Nickel 0,05 0,05*
Cr Chrom 0,05 0,01*
As Arsen 0,01%
NH," Ammonium 0,02* (L)

L=DR 2000 Fa. HACH, L = LASA 20 Fa. Lange

Tab. C4: Messtoleranzen bei der Kohlenstoffbestimmung

Symbol Bezeichnung Fehler [+ mg I]
e Total Carbon (TC = TIC + NPOC), Gesamt-Kohlenstoff >

TIC Total Inorganic Carbon, Anorganischer Kohlenstoff 2,5

NPOC Non Purgeable Organic Carbon, (,,nicht ausblasbarer*) Organischer Kohlen- 2,5

stoff

Der analysierte NPOC entspricht dem verwendeten DOC.
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Anhang D
Datensitze Probenahme Hegwaldgraben und

Referenzmessstellen

Tab. D1: Probenahme Hegwaldgraben
Lokalitét Hegwaldgraben, freies Oberflichenwasser

HWGI HWG2 HWG3 HWGI 2004  HWG2 2004 HWG3 2004 HWG4 2004  HWGS 2004
Datum 070503 070503 080503 190404 190404 190404 190404 190404
Vor Ort Parameter
Lf mS/cm 1.26 2.83 3.24 1.48 2.48 1.94 1.43 1.64
T °C 13.5 13 18.9
pH 7.13 8.1 7.95 6.78 8.08 7.05 6.96 7.45
E, mV 133 67 99 89 38 40 159 141
0, mg/l 4.2 5.4 9.9 3.17 11.46 1.75 4.16 5.58
Cl mg/l 300 596 366 244 244
Ca* mg/1
Mg* mg/l
Carbonatharte  °dH 11.3 28 20 12 15.6
Gesamthirte °dH 16 19 19 15 29.4
NH,* mg/l 9.43 294 153 9.19 0
NO, mg/l 2.2 2.1 1.4 6 7
coz mg/1
AbfluBmessung 1/sec 0.86 0.15 0.22 0.257 0.052 0.035
Laboranalysen
CSB mg/1 120 291 178 - -
AOX mg/l 0.11 0.23 0.21- -
NPOC mg/l 31.68462 30.938639 41.770317 42.126324 26.711897
Cl mg/l 188.18  419.66 515.4 277.94 447.51 459.07 253.39 270.72
NO,- mg/l 21.55 26.43 29.48 1.84 16.49 14.02 9.17 41.95
SO* mg/l 118.54 172.59 174.55 141.98 172.53 111.75 83.14 117.02
HCO; mg/l
HPO > mg/l
Bromid mg/l 1.39 2.06 1.74 1 1.13
Fluorid mg/1 2.54 1.68
Ca?* mg/l 28.04 52.06 40.41 65.62 76.77 83.74 74.35 128
Mg* mg/l 5.19 9.38 9.49 16.28 26.41 20.96 18.43 25.78
Fe ges mg/l 0.8 0.67 0.79 0.944 0.955 1.698 0.3186 0.0351
Mn ges mg/l 0.43 0.26 0.22 1.271 0.3917 0.984 1.421 0.059
K* mg/l 21.1 46.8 49.3 43 141 56 31 8
Na* mg/l 5.3 8.6 9.9 176 380 207 150 157
Ni mg/1 0.0373 2.045 0.0444 0.0428 0.0306
Cu mg/l 0.015 0.092 0.015 0.031 0.016
Cr mg/l 0.01 0.035 0.015 0.007 <0,005
Cd mg/l 0.0005 <0,0005 <0,0005 0.0006 <0,0005
Pb mg/l <0,005 0.205 <0,005 <0,005 <0,005
As mg/l <0,005 <0,005 <0,005 <0,005 <0,005
Zn mg/l 0.1
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Tab. D2: Grundwassermessstellen-Mischproben und SPR

Lokalitét Grundwassermessstellen-Mischproben und -SPR

M5 M6 KB2 KB616 414 420 KB630 KB630 4H17SPR

4.3muGOK

Datum 260404 070503 040195 240303 300392 240303 010503 260404 200404
Vor Ort Parameter
Lf mS/cm 0.895 0411 0.256 0.289 1232 1944 1287 6.65
T °C 119 121 7.1 9.7 9.6 9.6
pH 6.6 7.5 5.4 6.1 6.3 6.57 623 7.03
Eh mV 276 240 -8 163 213 2
0, mg/l 0.2 0.7 0.2 1.2 0.3 0.12  0.12 0.39
Cl mg/l 130
Ca? mg/l 114
Mg* mg/l
Carbonatharte  °dH 4.9 1.9
Gesamtharte °dH 248 6.7 6.2
NH,* 780 056 <02 03 53 5.7
NO; 12 <0.1
Cox 217.77
Laboranalysen
CSB mg/1 56 36 87 117
AOX mg/l  0.28 0.0l  0.07 0.07 0.14 0.17
NPOC mg/l 186 75.65 51
Cl mg/l 700 120 3.2 15 14 210 120 220 9574
NO.- mg/l  929.6 1.9 <0.1 <0.5 6.16
SO,* mg/l 610 15522 5.4 62 75 102 90 230 2421
HCO, mg/l 275 42
HPO,*> mg/l 0.16
Bromid mg/l 9.3 042 0.08 0.925 052 045
Fluorid mg/l 1.01
Ca? mg/l 148 59.6 351 259 36 548 1588 158 2589
Mg* mg/l 65 4.8 7.6 6.1 4.8 123 289 42 60.2
Fe ges mg/l 11 40 0.31 .11 <0.1 195 34 53
Mn ges mg/l 085 0.14 2.4 035 2 0.74 0.61
K* mg/l 358 33 2.4 1.8 5.5 8.3 12 12 176
Na* mg/l 471 22 519 9.8 7.1 90.6  131.2 125 725
Ni mg/l  0.11 <0.02 0.02  0.0202 0.021 0.52
Cu mg/l <0.01 <0.0003
Cr mg/l  <0.1 <0.02 <0.003 0.0119 0.0056 0.071
Cd mg/1 <0.001 0.0014 <0.005 0.0003
Pb mg/1 <0.02 <0.02 0.014
As mg/l  0.011 0.008 <0.01 <0.01 <0.01 0.005
Zn mg/l  <0.5 0.062 0.1104 0.011 0.02
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Anhang E
Datensitze tiefenorientierte Grundwasser-

Probenahme

Probenahme April 2004, Bemerkungen zu den einzelnen Messstellen

SPR M1: Fiir alle betrachteten Parameter (CI, pH, Lf, CSB, AOX, O,, NO,) liegt der Werte der letzten Misch-
probe im Bereich der tiefenbezogenen Proben von 4 bis 5 m u GOK.

SPR 409: Im Bereich der Mst 409 konnte bis 6,1 m u GOK kein signifikanter Tiefengradient der
Grundwasserbelastung festgestellt werden. Die letzte Mischprobe liegt im Bereich der tiefenbezogenen
Konzentrationen.

SPR 626: Die letzte Mischprobe (Trend ab ~2000) liegt im Konzentrationsbereich der tiefenbezogenen Probe
von 7 m uGOK. Es werden stoffspezifische Tiefen-Gradienten beobachtet.

SPR 630: Nach Interpretation der Lf-Verteilung liegt die Mischprobe im Bereich von 5,1 bis 6,6 m uGOK der
tiefenabhingigen Proben.

SPR 417: Seit 03/94 stehen bei dieser Messstelle keine Daten mehr zur Verfligung. Die SPR zeigt einen steilen
Gradienten von Lf 2600 uS cm™ auf tiber 7000 uS cm™'. Dazu im Vergleich steht der letzte Wert der Misch-
probe bei ~13000 uS cm™. Ein Vergleich mit der RKS bei 417 zeigt, dass die SPR hoher konzentriertes Wasser
aus noch tieferen Lagen anziehen muf} (Stauer bei 6,30 m uGOK). Generell nahm die Konzentration an dieser
Messstelle seit 1994 stark ab.

SPR 410: Von 3 m bis 9 m uGOK Tiefe der SPR-Probenahme verdoppelt sich der Wert der Leitfdhigkeit auf
tiber 8000 uS cm!. Der tiefste Wert entspricht der letzten Mischprobe von 01/95. Insbesondere im letzten Drit-
tel der Tiefenstufen existiert ein steiler Anstieg der Stoffkonzentrationen.

RKS 408: Der Stauer bei RKS 408 liegt etwa bei 8,50 m uGOK. Der tiefste Wert der Leitfahigkeit liegt mit
>6000 uS cm! weit unter dem letzten Wert einer Mischprobe in 03/94 von >16000 pS cm™. Es ist bei Be-
trachtung des Bohrprofiles davon auszugehen, dass die Gesamtstoffkonzentration mit zunehmender Tiefe noch
weiter ansteigt. Es besteht die Moglichkeit, dass die tiefste RKS-Probe noch nicht den Horizont der Hauptbela-
stung représentiert.

RKS 416: Der Stauer liegt hier bei 6,50 m uGOK. Die tiefste RKS-Probe liegt bei 5,9 m uGOK mit Lf 6400
uS cm!. Die letzte Mischprobe von 03/92 liegt bei Lf 8130 uS cm'. Im Bereich von 3,95 bis 5,9 m uGOK
erhoht sich der Lf-Wert mit einem sehr steilen Gradienten von 2010 auf 6410 pS cm™.

RKS 617: Es existiert keine Referenzprobe. Bis 4 m uGOK ist kein Gradient der Konzentration erkennbar.
RKS M3: Es existiert eine Referenzprobe aus 07/72. Die Konzentrationen der Mischprobe aus dem Filter 1-2
m uGOK liegen noch deutlich unter denen der aktuellen tiefenorientierten Probenahme. Der Stauer liegt bei
M3 unterhalb 121 m NN (GOK M3 125,5 m NN). Ein weiterer Anstieg der Konzentrationen mit der Tiefe ist
zu erwarten (siche Mst 409).

Datensitze tiefenorientierte Grundwasser-Probenahme
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Abb. E1: Tiefenprofile Vor-Ort-Parameter 2004 (mit Rahmen) und 2005 (ohne Rahmen)
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“ Abb. ES5: Tiefenprofile Redoxpotential [mV], 04/2004
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Tab. E3: Zusammensetzung der Mischproben (MP) aus tiefenorientierten Proben (TOP), LEA in PHREEQC

Wasser/ Gesamt Leit- . .
. pH pe L Ammonium* Nitrat* CI* B*
Mischung mole fahigkeit*
im im im
vor vor* vor* [uS em™]  [mmol/1] [mmol/1] [mmol/1]  [mmol/l]
MeBstelle M1 Batch Batch Batch
MP 231.30  6.63 5.057 531 16.941 1673 0.000 0.037 9.598 0.1019
W Sm (1) - 32641 6.57 4133 501 0.568 2540 0.832 0.110 11.28 0.0275
W 4m (2) - 22332 652 4806 515 -0.38 1805 0.372 0.002 7.9 0.0162
W 3m (3) - 12458 639 4581 581 0.151 1007 0.133 0.019 4.23 0.0147
03:01:01 - 267.48 4.285 - 0.38 9.202 0.0227
05:2.5:2.5 - 25189 4.333 - 0.318 8.68 0.0215
.04:03:03....... - 23630 4.387...... T 0.248 0,3846.(+0,15.N2)....0.000 8.139 0.0203
Messstelle
OOL . ,
MP 15452 15242  6.63 4234 531 17.723 1515 2.65 0.15 2.65 0.15
W14.8m (1) 45272 45259 7.13 3674 321 0.855 2680 11 0.13 11 0.13
W11,3m (2) 408.44 40832 7.38 3.783 0.44 0.687 3340 7.9 0.078 7.9 0.078
W 7,8m (3) 301.78 301.62 7.59 3814 -0.39 0.679 2490 4.23 0.058 4.23 0.058
01:01:01 - -
01:01:02 - -
01:01:08 - -
201:03:06........... - 348.63 001 00T 6.01 0.071
MeBstelle 630
MP 145.30 14290 7.12  3.96 237  17.601 1090 0 0.0032 3.9489 0.0481
W 6,6m (1) 27697 27685 645 4919 073 -0.486 1605 0.233 0 9.8722 0.0178
W 5,0m (2) i 14149 576 4995 0.7 -0.484 1032 0.094 0 3.951 0.006
W 3,6m (3) 10449 55 4.89 122 -0.25 816 0.012 0.0016 2.0873 0.0126
01:01:01 172.53 - 4.932 - -0.43 5.306 0.012
2.5:5:2.5 i 166.08 - 4.946 - -0.433 4.968 0.0106
0,07517 (+0,0182
01:05:04 140.23 - 4.946 - -0.411 N2) 0 3.799 0.0098
LOL08:00 e 51260 49T A H0AOT 4.357 0.0078.....

* = Fiir MP und TOP aus Ausgangsdaten entnommen

Datensitze tiefenorientierte Grundwasser-Probenahme
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Anhang F

Das numerische Transportmodell der

Sensitivititsuntersuchungen fiir die BTSA

Zur Simulation von Konzentrationsentwicklungen analog zum Standort wurde ein numerisches Finite Ele-
mente-Modell mit dem Modflow Interface PMWIN v. 5.3, Chiang & Kinzelbach (2001), installiert. Zur Be-
rechnung des stationdren reaktiven Stofftransportes wurden die Module MT3D und MT3DMS eingesetzt. Das
Modell bildet vereinfacht den vertikalen Schnitt des GWL auf einem Strompfad des ndrdlichen Abstrombe-

reiches der Deponie ,,Monte Scherbelino® nach. Das Modellnetz bildet ein vertikales Profil von 10 m x 500

m x 1 m (TxLxB) ab. Realisiert wird dieses durch einen gekippten Einschicht-Fall mit drei ldngsgestreckten

k-Zonen. Die oberstromige und unterstromige Modellgrenze bilden Zellen mit festen hydraulischen Potenti-

alen (Dirichlet-Randbedingung 1. Art) mit einem resultierenden Gradienten von 4.8E-04. Die Verteilung der

Durchlissigkeitsbeiwerte (kf-Werte) innerhalb der drei Schichten wurde statistisch mit dem Field Generator

von PMWIN generiert. Die detaillierte Aufstellung aller relevanten Modellparameter gibt Tab. F1.

Tab. F1: Beschreibung des MODFLOW-MT3DMS-Modells

Parameter

Beschreibung

GroBe
Diskretisierung in Zellen

Durchlissigkeitsbeiwerte,
horizontal

Messpunkte

Zeitliche Diskretisierung

Neubildung
Konzentration
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500 m x 10 m x I m (Lange x Tiefe x Breite , LxTxB) des Vertikalprofils)
5008 Imx2040.5mx 141 m(LxTxB)

Obere Sandlage: 5004 Imx 1140.5mx 1 4 1 m (LxTxB)
Mittelwert 2E-04 m s*!; Standardabweichung 1.6; Korrelationsldngen von 0.1
jeweils in x- und y-Richtung

Kieslage: 500 4 Imx 74 0.5 mx 1 a4 1 m (LxTxB), Mittelwert (Mean Value)
1E-03 m s*'; Standardabweichung 1.6; Korrelationsldngen von 0.1 jeweils in
x- und y-Richtung

untere Sandlage: 5004 Imx340.5mx 1 4 1 m (LxTxB); Mittelwert 2E-04
m s’!; Standardabweichung 1.6; Korrelationslangen von 0.1 jeweils in x- und
y-Richtung

In Tiefen z von jeweils auf 0, 2, 4, 5, 6, 9 m uGOK

In Entfernung x jeweils auf 1, 10, 50, 210, 400 m von Quelle

Gesamtdauer der Simulation 100 a = 3.1536E+09 sec

Transportschritt 1 d = 86400 sec

60 mm

je nach Spezies Start (Festwert Quellstérke) vs. Hintergrund (Startwert)
dimensionslos, konsistent mit Sorptionsparametern:

konservativ 3000 vs. 10

Sorption 500 vs. 2

Abbau 3000 vs. 10



Parameter Beschreibung
Dispersion Longitudinaler Dispersionskoeffizient o, _ 7.5, Dispersivitat horizontal/ Dispersi-
vitit longitudinal = Dispersivitét vertikal/ Dispersivitét longitudinal = 0.01
Sorption div. Verteilungskoeffizienten (K, K )mit:
lineare Sorption, Gleichgewicht (K )
kinetische Sorption, lineare Isotherme (K )
Langmuir Isotherme, Gleichgewicht (K, )
Trockendichte des Sediments 2000 [kg m]
Abbau 1. Ordnung, div. Halbwertszeiten 2 a bis 50 d
Anmerkungen:

Die durch die vertikal zonierte Probenahme ermittelte graduierte Konzentrationsverteilung wurde in diesem
Modell vernachléssigt. Eine Implementierung von Dichtestromung erschien wegen des groen Aufwandes fiir
die Kalibrierung und des zu erwartenden geringen Erkenntnisgewinnes nicht sinnvoll. Die in den Berechnungen

fiir die Referenzgraphen der BTSA in Kap. 3 und Kap. 4 verwendeten Datenreihen beziehen sich auf einen Be-

obachtungspunkt in der Tiefe des unteren Drittels des simulierten Grundwasserleiters.

Das numerische Transportmodell der Sensitivitdtsuntersuchungen fiir die BTSA
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Anhang G1

E, - und pH-Cluster

Eh und pH Fliesspfad 405 410_1 !
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“ Abb. G1.1: E - und pH-Entwicklung im nordlichen Abstrom, Jahreszahlen 19xx und 20xx an Symbolen
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“ Abb. G1.2: E- und pH-Entwicklung im nordwestlichen Abstrom, Jahreszahlen 19xx und 20xx an Symbolen
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“ Abb. G1.3: E, - und pH-Entwicklung im westlichen Abstrom (Mst 200 = KB2) , Jahreszahlen 19xx und 20xx an
Symbolen
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Anhang G2
OXC/RDC-Bilanzierung

OXC Mst 405 016 71 oxcmeta10 0.025 = oxc mstmie
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o 02— i N
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4 Abb. G2.1: OXC/RDC-Bilanzen im nordlichen Abstrom
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4 Abb. G2.2: OXC/RDC-Bilanzen im nordwestlichen Abstrom
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“ Abb. G2.3: OXC/RDC-Bilanzen im nordwestlichen Abstrom, westlich und nérdlich Haldenweiher
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4 Abb. G2.4: OXC/RDC-Bilanzen im westlichen Abstrom
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Anhang H
Modellbeschreibung CXTFIT

Tab. H1: Konzeptionelles Modell Abstrom Westhalde, Mst 415 — 417

K" [mg 1] Cl [mg I'']

H1'ntergrundkonzentrat10n auf 10 100

Fliessweg

Quellkonzentration 1000 6000

Mst 429 4 100 unbeeinfluBBt

Mst 434 400 3000 auf Deponie
Geschwindigkeity 0.085[md'] 53%107 [ms']
Dispersionskoeffizient D 0.35[m*d7] A0’ s

Grundwasserneubildung Deponie 140 [mm a™']

Porositit 0.3[-]

Durchlassigkeitsbeiwert k., 2*10* [m s]

Sorptionskoeffizient Kd

0.1-0.05 [ke ke™']

Tab. H2: Eingangswerte CXTFIT, Monitoring

Eingangswerte Quellkonzentration seit 1945

Puls Konzentration
K*[mg 1]

Puls Konzentration

10

25

50

100
150
200
250
400
450
500

100

500

800

1000
1500
1600
1700
2500
3000
3300

5478.75
3652.5

1826.25
1826.25
1826.25
1826.25
1826.25
1826.25
1826.25
1826.25

1945
1955
1960
1965
1970
1975
1980
1985
1990
1995

5479

9131

10958
12784
14610
16436
18263
20089
21915
23741

Modellbeschreibung CXTFIT
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Tab. H3: Eingangswerte CXTFIT, Quellkonzentration

Datum Cl415 K415 z t(0=1930Q) Datum Cl1417 K417 z Datum
1974 2044 151 10 16366.00 1974 601 18 95 16366
1975 1629 159 10 16569.00 1975 340 18 95 16569
1976 2029 170 10 16933.00 1976 495 23 95 16933
1976 2058 161 10 17101.00 1976 804 25 95 17101
1977 1780 171 10 17313.00 1977 539 24 95 17313
1977 2094 188 10 17465.00 1977 674 27 95 17465
1978 1902 189 10 17649.00 1978 770 28 95 17649
1978 1956 171 10 17815.00 1978 1144 29 95 17815
1979 1364 128 10 17984.00 1979 1160 43 95 17984
1979 1900 180 10 18180.00 1979 1370 60 95 18180
1980 1760 198 10 18375.00 1980 1152 58 95 18375
1980 1804 214 10 18544.00 1980 1452 93 95 18544
1981 1334 177 10 18718.00 1981 1149 88 95 18718
1981 1315 137 10 18866.00 1981 1307 96 95 18866
1982 1493 174 10 19075.00 1982 1036 82 95 19075
1982 1755 193 10 19272.00 1982 1479 126 95 19272
1983 1048 105 10 19460.00 1983 1330 114 95 19460
1983 1737 178 10 19643.00 1983 1420 104 95 19643
1984 1582 160 10 19817.00 1984 1386 111 95 19817
1984 1718 193 10 20012.00 1984 1329 117 95 20012
1985 1990 232 10 20215.00 1985 1365 117 95 20215
1985 2414 282 10 20370.00 1985 1594 165 95 20370
1987 1779.9 214.8 10 21117.00 1987 1553.9 167.4 95 21117
1989 1752 215 10 21679.00 1989 2128 202 95 21679
1989 2363 305 10 21842.00 1989 2128 268 95 21842
1990 2904 353 10 22029.00 1990 2219 293 95 22029
1990 2342 311 10 22197.00 1990 1920 194 95 22197
1991 2588 335 10 22393.00 1991 2216 304 95 22393
1991 2851 388 10 22568.00 1991 2156 293 95 22568
1992 2416 309 10 22735.00 1992 2192 287 95 22735
1992 2744 360 10 22931.00 1992 2184 290 95 22931
1993 2376 324 10 23092.00 1993 2162 266 95 23092
1993 2279 308 10 23302.00 1993 1937 262 95 23302
1994 2071 279 10 23449.00 1994 2230 261 95 23449
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Tab. H4: CXTFIT, Chloridtransport

Lauf Chlorid
Eingangswerte

Angepasst zwischen: Min Max
Geschwindigkeit v 0.8500E-01 v 0.5000E-01  0.1000E+00
Dispersionskoeffizient D 0.3500E+00 ¢ 0.2500E+00  0.1000E+01
Retardation R 0.1000E+01
Abbaurate p 0

Ergebnisse

Geschwindigkeit v
Dispersionskoeffizient D

deterministischer Geichgewichts-Modus /CDE, nonlineare Methode der klein-
sten Abstandsquadrate; Endergebnisse im 95% Vertrauensbereich, maximal 100

Iterationen

0.5000E-01
0.1000E+01

Tab. H5: CXTFIT, Kaliumtransport

Lauf Kalium
Eimngangswerte
Geschwindigkeit v 0.5000E-01
Dispersionskoeffizient D 0.1000E+01

Angepasst zwischen: Min Max
Retardation R 0.2500E+01 v .1000E+01 .5000E+01
Abbaurate 0

Ergebnisse

Geschwindigkeit v
Dispersionskoeffizient D
Retardation R

deterministischer Geichgewichts-Modus /CDE, nonlineare Methode der klein-
sten Abstandsquadrate; Endergebnisse im 95% Vertrauensbereich, maximal 100

Iterationen

0.5000E-01
0.1000E+01
0.2460E+01

Modellbeschreibung CXTFIT

159



Anhang 1

Lageplan erwahnter Grundwassermessstellen
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“ Abb. I1: Lageplan von in dieser Arbeit erwdhnten Grundwassermessstellen am Standort Monte Scherbelino

Auszug aus Abkiirzungs-Index

BTSA
CEC
COD
DbGWS
DOC
LEA
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breakthrough stage analysis

cation exchange capacity

chemical oxygen demand
deponiebiirtiger Grundwasserschaden
dissolved organic carbon

local equilibrium assumption

MP
10).(®
PBC
RDC
SOC
SRR
TEAP
TOP

Mischprobe aus voll verfilterter Messstelle
Oxidationskapazitit [emeq 1]

proton buffering capacity

reduction capacity [emeq 1']

specific organic compounds

secondary redox reactions

terminal electron acceptor processes
tiefenorientiert gewonnene Grundwasserprobe



