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Quantitative Beschreibung des
Transports von polyzyklischen

aromatischen Kohlenwasserstoffen (PAK)
und Tensiden in por̈osen Medien

von Michael Finkel 1

Kurzfassung: Die Qualität des Grundwassers, der wichtigsten Trinkwasserressource in West-Deutschland, wird
insbesondere im n¨aheren Umfeld sogenannter Altlasten durch den Eintrag von Schadstoffen belastet. Unter die-
sen Schadstoffen sind viele Verbindungen der Stoffgruppe der polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffe
(PAK) zu finden. Einige dieser Verbindungen wirken nachgewiesenermaßen krebserregend und sind daher von
großer umweltpolitischer Bedeutung. Aufgrund der großen Anzahl beeintr¨achtigter Flächen und der vielfach tief
in den Aquifer eingedrungenen Schadstoffquelle besteht ein dringender Bedarf an wirksamen und kosteng¨unstigen
In-situ-Technologien zur Sanierung der Altlast-Standorte. Hierbei ist in der j¨ungeren Vergangenheit die Verwen-
dung von Tensiden zur Transportvermittlung, aber auch zur Immobilisierung im Grundwasser gel¨oster PAK in
den Blickpunkt des Interesses ger¨uckt. Um das Potential und die m¨ogliche Effizienz von Tensiden bei der Sa-
nierung von PAK-Kontaminationen zuverl¨assig absch¨atzen zu k¨onnen, muß ein m¨oglichst abgesichertes Bild der
für den gekoppelten Transport von PAK und Tensiden relevanten Prozesse und Wechselwirkungen entworfen und
in geeigneter Form in ein mathematisches Prognosemodell umgesetzt werden. Da auf ph¨anomenologischen bzw.
empirischen Ans¨atzen beruhende Modelle hierbei nur von begrenztem Nutzen sind, wurde im Rahmen dieser
Arbeit mit der Entwicklung des Simulationsmodelles SMART (StreamtubeModel for Advective andReactive
Transport) ein anderer Weg beschritten. Durch ein auf die experimentellen Untersuchungen von DANZER (1998)
abgestimmtes Vorgehen wurde ein reines Prognosemodell (Vorw¨artsmodell) entwickelt, das nur diejenigen Pro-
zesse ber¨ucksichtigt, die im Rahmen von Laborexperimenten identifiziert und quantifiziert werden konnten und
das ausschließlich meßbare Parameter verwendet. Dabei wird die Heterogenit¨at des por¨osen Mediums in Bezug
auf seine prozeßrelevanten physiko-chemischen Eigenschaften explizit ber¨ucksichtigt, indem der lithologischen
Zusammensetzung und Korngr¨oßenverteilung des Aquifermaterials durch eine Matrix homogener Einzelfraktio-
nen entsprochen wird. Auf diese Weise k¨onnen die Bodenparameter als feste Gr¨oßen behandelt und auf heterogen
zusammengesetzte nat¨urliche Aquifermaterialien ¨ubertragen werden. Zur Beschreibung des reaktiven Stofftrans-
ports wurde derLagrange'sche Ansatz von DAGAN & CVETKOVIC (1996) adaptiert und erweitert. Das Verfahren
erlaubt eine separate Behandlung von konservativem Transport und reaktiven Prozessen und ist sowohl f¨ur die Si-
mulation kleinskaliger Laborexperimente als auch f¨ur Berechnungen im Feldmaßstab geeignet. Zur Beschreibung
des konservativen Transports kann auf bestehende Modelle bzw. Programme zur¨uckgegriffen werden. Der reaktive
Transport wird in Form einer sogenannten Reaktionsfunktion beschrieben, die ¨uber eine eindimensionale Betrach-
tung einzelner Stromr¨ohren bestimmt werden kann. Durch Modellsimulationen verschiedener Laborexperimente
(DANZER, 1998) mit Phenanthren und dem nicht-ionischen Tensid Terrasurf G50 wurde das konzeptionelle Mo-
dell der für den Transport von PAK und Tensiden relevanten Prozesse ¨uberprüft und erweitert. Die Ergebnisse
zeigen, daß die Beschreibung des Transports von PAK und Tensiden in heterogenem Aquifermaterial auf der Basis
unabhängig bestimmter lithokomponentenspezifischer Parameter m¨oglich ist. Sie deuten weiter darauf hin, daß
sowohl die Tensid-Sorption als auch die PAK-Sorption in die admizell¨are Tensidphase als kinetische (diffusionsli-
mitierte) Prozesse aufzufassen sind. Im Hinblick auf die Feldanwendung wird der PAK-Transport in Anwesenheit
von Tensiden im Abstrom eines Schadensherdes an zwei Fallbeispielen diskutiert.

1Dissertation an der Geowissenschaftlichen Fakult¨at der Universit¨at Tübingen
Anschrift des Verfassers: Michael Finkel, Adolf-Kolping-Str. 1, 72070 T¨ubingen



 



Quantitative description
of the transport of polycyclic

aromatic hydrocarbons (PAH)
and surfactants in porous media

Abstract: The quality of the groundwater, the main drinking water resource in West-Germany, is endangered by
the release of various contaminants especially in the vicinity of hazardous-waste sites and former manufactured gas
plants. Among these contaminants polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH) are of great concern due to their toxic
and carcenogenic potential. In view of the large number of sites with contamination sources which often has been
deeply penetrated into the aquifer there is a urgent need for efficient and economical in-situ remediation technolo-
gies. In this context, the use of surfactants either to immobilize or solubilize PAH dissolved in groundwater became
a point of interest. In order to estimate the potential of surfactants to enhance an in-situ remediation one has to gain
further insight in the processes and interactions associated with the coupled transport of PAH and surfactants and
to develop an appropriate transport model capable of predicting the transport of PAH and surfactants. To this end,
the simulation tool SMART (StreamtubeModel forAdvective andReactiveTransport) has been developed. Ba-
sed on a close co-operation with laboratory investigations (DANZER, 1998) during model development only those
processes that could be identified within the lab experiments have been implemented in the model. Furthermore
process-oriented descriptions were used in order to guarantee that only measurable parameters are needed as input.
The physico-chemical heterogeneity of the porous media is addressed by a matrix of homogeneous soil fractions.
In this way soil parameters can be treated as fixed quantities and may be transfered to any natural aquifer material.
The transport model is based on aLagrangianapproach of DAGAN & CVETKOVIC (1996), which has been adapted
and expanded. The method allows for a separate treatment of conservative transport and reactive processes. It can
be applied to problems at laboratory-scale as well as at field-scale. For the description of conservative transport
existing models may be used. Reactive transport is described by a so-called reaction function which can be deter-
mined by simulating onedimensional advective-reactive transport along single streamtubes. In order to evaluate the
conceptual model of processes relevant to the transport of PAH and surfactants, simulations of several laboratory
experiments (DANZER, 1998) has been conducted. It is shown that the transport of PAH and surfactants in hetero-
geneous aquifer material can be modelled by using independently determined lithocomponent-specific parameters.
Furthermore, the results indicate that both the sorption of surfactants and the sorption of PAH into the admicellar
phase should be conceived as kinetic (diffusion-limited) processes. Field-scale transport of PAH and surfactants is
discussed with two case-studies.



 



Wenn man ein B¨ar von sehr wenig
Verstand ist und sich Sachen ausdenkt, findet

man plötzlich, daß eine Sache, die in einem selbst
noch stark wie eine Sache ausgesehen hatte,
ganz anders ist, wenn sie herauskommt und

von anderen betrachtet wird.

(aus: Pu der B¨ar oder wie man das Leben meistert von A. A. Milne)
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Abkürzungen und Formelzeichen

HINWEISE:

Zunächst einige wichtige Anmerkungen zur Benutzung der Liste der Abk¨urzungen und Formelzeichen:

� Zahlreiche in dieser Arbeit verwendete Gr¨oßen beziehen sich auf einzelne Komponenten (gel¨oste Stoffe
und/oder Einzelfraktionen der Festphase) oder Kombinationen aus diesen. Zur Definition dieser Gr¨oßen werden
daher folgende Indizes eingef¨uhrt:

Index Beschreibung

i Schadstoffkomponente
j Lithologische Komponente der Festphase
k Korngrößenklasse der Festphase
m Tensid

Die Indizes sind den Gr¨oßen jeweils in Klammern als Liste angef¨ugt. Beispielsweise istsad(m;j;k) als Konzen-
tration der an die Einzelfraktion (Lithokomponentej, Korngrößenklassek) der Festphase sorbierten Ad- und
Hemimizellen des Tensidsm zu verstehen. In der untenstehenden Liste der Abk¨urzungen und Formelzeichen wird
derÜbersichtlichkeit halber eine k¨urzere Schreibweise eingef¨uhrt:

sad(m;j;k) Konzentration des Tensidsm, sorbiert an Festphase(j; k)

Wird eine Größe mit einer unvollst¨andigen Liste der Indizes verwendet, ist sie als ¨uber die fehlenden Indizes
gemittelter Wert zu verstehen.sad(m) bedeutet also die mittlere Ad- bzw. Hemimizellenkonzentration des Tensids
m. In allgemeineren Beziehungen werden die Gr¨oßen auch ohne die entsprechenden Indizes verwendet.

� Die in der Spalte 'Dimension' zur Unterscheidung der Massen verwendeten Indizes erkl¨aren sich wie folgt:

Dimension Beschreibung

Mc Masse einer Schadstoffkomponente ('contaminant')
Mt Masse einer Tensidverbindung
Ms Masse eines Feststoffs ('solid')
Ml Masse einer Fl¨ussigkeit ('liquid')

� Sämtliche Variablen und Parameter werden im Text mit ihrer vollst¨andigen Bezeichnung eingef¨uhrt. Auf die
Angabe der Dimension wird angesichts der Vielzahl an Formelzeichen und zu Gunsten der Lesbarkeit verzichtet.

Abkürzung Dimension Bezeichnung

Aq [L2] Querschnittsfl¨ache

As(j) [L2=Ms] Spezifische Gesamt-Kornoberfl¨ache der Lithokomponentej

Aext(j) [L2=Ms] Spezifische ¨außere Kornoberfl¨ache der Lithokomponentej

a [�] Empirische Konstante

b [�] Empirische Konstante

Cf [�] Formfaktor des por¨osen Mediums

CMC(m) [Mt=L
3] Kritische Mizellenkonzentration des Tensidsm

CMCe(m) [Mt=L
3] Effektive kritische Mizellenkonzentration des Tensidsm

c�
ad(i;m) [Mc=Mt] Schadstoff-Konzentrationi in Admizellen des Tensidsm

cad(i;m;j;k) [Mc=Ms] Konzentration der Schadstoffkomponentei in Admizellen des Tensidsm, be-
zogen auf die Feststoffmasse(j; k)



vi Abkürzungen und Formelzeichen

cd(i) [Mc=Ms] Konzentration der Schadstoffkomponentei, diffundiert in Festphase

cint(i;j;k) [Mc=Ms] Konzentration der Schadstoffkomponentei in Intrapartikelporen der Festphase
(j; k)

cint [Mc=Ms] Mittlere Konzentration der Schadstoffkomponentei in Intrapartikelporen der
Festphase(j; k)

c�mi(i;m) [Mc=Mt] Konzentration der Schadstoffkomponentei in Mizellen des Tensidsm

cmi(i;m) [Mc=L
3] Konzentration der Schadstoffkomponentei in Mizellen des Tensidsm, bezo-

gen auf das L¨osungsvolumen
cs(i;j;k) [Mc=Ms] Konzentration der Schadstoffkomponentei, sorbiert an Festphase(j; k)

cw(i) [Mc=L
3] Konzentration der Schadstoffkomponentei in der wäßrigen Phase

cw(i);mikro [Mc=L
3] Lokale Konzentration der Schadstoffkomponentei in der wäßrigen Phase

cw;0 [Mc=t=L
3] Stoffkonzentration im Zugabewasser

cw;in [Mc=t=L
3] Ausgangs- bzw. anf¨angliche Konzentration eines Stoffes in L¨osung

D(i) [L2=T ] Hydrodynamischer Dispersionstensor einer Substanzi

Da(i;j) [L2=T ] Scheinbarer Diffusionskoeffizient des Schadstoffsi in Partikel der Festphasej

Daq(i) [L2=T ] Diffusionskoeffizient einer Substanzi in freier Lösung (Wasser)

De(i) [L2=T ] Effektiver Diffusionskoeffizient des Schadstoffsi

Dk [L2=T ] Tensor der kornger¨ustbedingten Dispersion der Substanzi

DL [L2=T ] Längsdispersionskoeffizient

Dp(i) [L2=T ] Porendiffusionskoeffizient des Schadstoffsi

dK [L] Korndurchmesser

dK [L] Mittlerer Korndurchmesser

dw [L] Wirksamer Korndurchmesser

F (x; z) [�] Wahrscheinlichkeitsverteilungsfunktion der ZufallsvariableZ(x)

f(x; z) [�] Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion der ZufallsvariableZ(x)

feq(j;k) [�] Fraktion direkt zug¨anglicher Sorptionspl¨atze an der Festphase(j; k)

fm(j;k) [�] Massenanteil der Feststoff-Einzelfraktion(j; k)

foc [�] Gehalt des Bodens an organischem Kohlenstoff

fom [�] Gehalt des Bodens an organischem Material

fv(j) [�] Volumenanteil der Lithokomponentej

g [1=T ] Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion der Verweilzeit eines konservativen Tracer-
partikels

ge [L2=T ] Erdbeschleunigung

h [L] Potentialh¨ohe

I [Mc=Ms] Sorptionsisotherme

Ih [Mc=Ms] Henry-Sorptionsisotherme

Ifr [Mc=Ms] Freundlich-Sorptionsisotherme

Ie;c(i) [Mc=Ms] Effektive Isotherme zur Ber¨ucksichtigung der f¨ur den Schadstoffi relevanten
Gleichgewichtsprozesse

Ie;t(m) [Mc=Ms] Effektive Isotherme zur Ber¨ucksichtigung der f¨ur das Tensidm relevanten
Gleichgewichtsprozesse

~J [M=L2T ] Gesamt-Massenfluß des Schadstoffsi

~JA(i) [M=L2T ] Makroskopischer advektiver Massenfluß des Schadstoffsi

~JA(i);mikro [M=L2T ] Mikroskopischer advektiver Massenfluß des Schadstoffsi

~JD(i) [M=L2T ] Dispersiv-diffusiver Massenfluß
~JkD [M=L2T ] Korngerüstbedingter dispersiver Massenfluß
~JmD(i) [M=L2T ] Diffusiver Massenfluß des Schadstoffsi

K�

ad(i;m) [L3=Mt] Verteilungskoeffizient des Schadstoffsi zwischen Admizellen-Phase des ten-
sidsm und wäßriger Phase
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Kad(i;m;j;k) [L3=Ms] Verteilungskoeffizient des Schadstoffsi zwischen Admizellen-Phase des Ten-
sidsm und wäßriger Phase, bezogen auf die Feststoffmasse(j; k)

Kd(i;j) [L3=Ms] Verteilungskoeffizient des Schadstoffsi zwischen Lithokomponentej und
wäßriger Phase

K 0

d(i;j) [L3=Ms] Ersatz-Verteilungskoeffizient des Schadstoffsi zwischen Lithokomponentej
und wäßriger Phase

K�

d(i;j) [L3=Ms] Makroskopischer Verteilungskoeffizient des Schadstoffsi zwischen Gesteins-
partikeln der Lithokomponentej und der die Partikel umgebenden w¨aßrigen
Phase

Kd;om [L3=M ] Schadstoff-Verteilungskoeffizient zwischen DOM und w¨aßriger Phase

Kds(m;j;k) [L3=Mt] Verteilungskoeffizient des Tensidsm zwischen Festphase(j; k) und wäßriger
Phase

Kf [L=T ] Durchlässigkeitstensor

K�

mi(i;m) [L3=Mt] Verteilungskoeffizient des Schadstoffsi zwischen Mizellen-Phase des Tensids
m und wäßriger Phase

Kmi(i;m) [�] Verteilungskoeffizient des Schadstoffsi zwischen Mizellen-Phase des Tensids
m und wäßriger Phase, bezogen auf das Volumen der w¨aßrigen Phase

Koc [L3=Ms] Schadstoff-Verteilungskoeffizient zwischen organischem Kohlenstoff und
Wasser

Kom [L3=Ms] Schadstoff-Verteilungskoeffizient zwischen organischem Material und Wasser

Kow [L3=Ms] Schadstoff-Verteilungskoeffizient zwischen Oktanol und Wasser

k0 [L2] Spezifische Permeabilit¨at

kf [M=T ] Durchlässigkeitsbeiwert

l [L] Länge der Labors¨aule

l1 [L] Ortskoordinate des Anfangspunktes eines 'parcels'

l2 [L] Ortskoordinate des Endpunktes eines 'parcels'

lc [L] Charakteristische Transportl¨ange

ld [L] “Direkte” Wegstrecke eines Wasserpartikels

le [L] Effektive Wegstrecke eines Wasserpartikels

Mc [Mc] Schadstoffmasse

Mt [Mt] Tensidmasse

Mc;eq(i) [Mc] Gesamtmasse des Schadstoffsi innerhalb der Gleichgewichtsphasen

Mc;d(i) [Mc] Diffusiv immobilisierte Gesamtmasse des Schadstoffsi

Me
(i;j;k) [Mc] Schadstoffmasse in einem Feststoffpartikel(j; k)

Mimm [Mc=t] Immobile Stoffmasse

Mmob [Mc=t] Mobile Stoffmasse

Ms [Ms] Gesamt-Feststoffmasse

Ms(j) [Ms] Gesamt-Feststoffmasse der Lithokomponentej

Mt;eq(m) [Mt] Gesamtmasse des Tensidsm innerhalb der Gleichgewichtsphasen in einer Mo-
dellzelle

m(j) [�] Empirischer Tortuosit¨atsexponent

n [�] Gesamtporosit¨at des por¨osen Mediums

ne [�] Effektive Porosität des por¨osen Mediums

ne;D [�] Effektive diffusionswirksame Porosit¨at des por¨osen Mediums

next [�] 'Externe' Porosit¨at des por¨osen Mediums (=n� n ip)

nfr [�] Freundlich-Exponent

nip(j) [�] Intrapartikelporosit¨at der Lithokomponentej

np(j;k) [1=L3] Spezifische Anzahl der Feststoffpartikel(j; k)

Q [L3=T ] Volumenstrom

R [�] Retardationsfaktor

R0 [�] Infolge Transportvermittlung modifizierter Retardationsfaktor



viii Abkürzungen und Formelzeichen

R� [�] Infolge geminderter Transportvermittlung modifizierter Retardationsfaktor

RK(k) [L] Kornradius der Korngr¨oßenklassek

r [L] Radialkoordinate

rs;w [M=L3] Feststoff-Lösungs-Verh¨altnis ('solid-to-solution ratio')

sad(m;j;k) [Mt=L
3] Konzentration des Tensidsm, sorbiert an Festphase(j; k)

smax
ad(m;j;k) [Mt=L

3] Maximalkonzentration des Tensidsm, sorbiert an Festphase(j; k)

scrit(m) [Mt=L
3] Kritische Gesamtkonzentration des Tensidsm, wennsmo(m) = CMCe(m)

smi(m) [Mt=L
3] Konzentration des Tensidsm in wäßriger Phase als Mizellen

smo(m) [Mt=L
3] Konzentration des Tensidsm in wäßriger Phase als Monomere

stot(m) [Mt=L
3] Gesamtkonzentration des Tensidsm

TmA [T ] Charakteristischer Zeitmaßstab des advektiven Transports

TmD [T ] Charakteristischer Zeitmaßstab des dispersiv-diffusiven Transports

TmR [T ] Charakteristischer Zeitmaßstab der reaktiven Prozesse

t [T ] Zeit

VE [L3] Einheitsvolumen

Vm(i) [L3=mol] Molares Volumen der Substanzi

Vp [L3] Volumen der Gesteinspartikel

Vs [L3] Feststoffvolumen

Vw [L3] Volumen der wäßrigen Phase (L¨osungsvolumen)

~va [M=T ] Mittlere Abstandsgeschwindigkeit

~va;micro [M=T ] Lokale Abstandsgeschwindigkeit

~vf [M=T ] Filtergeschwindigkeit

vret[i] [M=T ] Retardierte Transportgeschwindigkeit in deri-ten Modellzelle

x[i] [L] Ortskoordinate der Grenze zwischen den Modellzelleni undi�1

Z(x) [�] Zufallsvariable

�(i;j) [�] Sorptionskapazit¨atsfaktor

�L [L] Längsdispersivit¨at

� [�] Massenverh¨altnis einer Substanz zwischen immobiler und mobiler Phase bei
Gleichgewicht

 [�] Massenverh¨altnis einer Substanz zwischen w¨aßriger Phase und Festphase

�cw(i) [Mc=L
3] Lokale Fluktuation voncw(i)

�f [�] Konstriktivitätsfaktor

�(x) [�] Dirac-Delta-Funktion

� [�] Reaktionsfunktion

�(l) [Ml=LT ] Dynamische Z¨ahigkeit

�x [�] Mittelwert der ZufallsvariableZ(x)

�b [Ms=L
3] Trockenlagerungsdichte des Aquifermaterials

�(l) [Ml=L
3] Dichte der Flüssigkeitl

�p(j) [Ms=L
3] Partikeldichte (Mineraldichte) des Lithokomponentej

�s(j) [M=L3] Feststoffdichte der Lithokomponentej

�t(m) [Mt=L
3] Dichte des Tensidsm

�(i),�,�� [Mc=L
3T ] Quell-/Senkenterme der Massenbilanzgleichung

�2x Varianz der ZufallsvariableZ(x)

� [T ] Verweilzeit eines konservativen Tracerpartikels

�f(j) [�] Tortuositätsfaktor der Intrapartikelporen der Lithokomponentej

� Differenzenoperator
~
r Nabla-Operator (Gradient eines Skalarfeldes)
P

Summe
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@h=@x Partielle Ableitung vonh nachx

L( ) Operator für den Advektions- und Dispersionsterm sowie die Quell- und Sen-
kenterme der Massenbilanzgleichung

E[ ] Erwartungswert
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trollfl äche. . . .. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 75

8.6 Berechnungsergebnisse des Fallbeispiels 2: Durchbruchskurven (BTCs) von PHE am Entnahme-
brunnen: (a) BTCs in den lithologischen Einzelkomponenten im Vergleich zur BTC im physiko-
chemisch heterogenen Aquifermaterial, (b) Einfluß der Korngr¨oße aud die PHE-BTCs, (c) Einfluß
unterschiedlicher Aquiferzusammensetzungen auf den PHE-Durchbruch, (d) Beeinflussung des
PHE-Transports durch TG50. . . . .. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 76

9.1 Schematische Darstellung der Aufl¨osung scharfer Konzentrationsfronten nichtlinear retardierter re-
aktiver Tracer: (a)Freundlich-Sorptionsisotherme mitnfr < 1, (b)Freundlich-Sorptionsisotherme
mit nfr > 1 und (c) “Knick”-Isotherme (Tensid-Transport). . .. . . . . . . . . . . . . . . . . . 78

9.2 Veranschaulichung der Aufl¨osung scharfer Konzentrationsfronten: (a) konvexeSorptionsisotherme
(nfr < 1), (b) Geschwindigkeitslinien der betrachteten Punkte 1 bis 4, (c) Aufl¨osung der Konzen-
trationsfront. . .. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 78

9.3 Sukzessive Reduzierung einer Konzentrationsfront (negativer Konzentrationssprung)durch schnel-
ler propagierende positive Teilspr¨unge: (a) Profil der Konzentrationcw in Lösung, (b) Profil der
Gesamtkonzentrationctot. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 79

9.4 Retardierter Transport zweier zeitversetzt initiierter Fronten f¨ur den Fall einer nichtlinearen
Freundlich- Sorptionsisotherme. Die Transportgeschwindigkeitenv0;1 undv1;2 der Fronten sind
von der Steigung der zugeh¨origen Sekante an die Sorptionsisotherme abh¨angig. Bei nichtlinea-
ren Sorptionsisothermen ist daherv0;1 6= v1;2, während bei linearen Sorptionsisothermen gilt:
v0;1 = v1;2. Die diskreten Volumina ('parcels') des 'Parcel-tracking'-Verfahrens (schraffierte
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1

1 Einleitung

1.1 Problemstellung

1.1.1 Gef̈ahrdung des Grundwassers
durch Schadstoffe

Das Grundwasser ist die wichtigste Trinkwasserres-
source in West-Deutschland. Etwa 70% der ¨offentli-
chen Trinkwasserversorgung wird durch Grundwas-
serentnahmen gew¨ahrleistet (MATTHESS & U BELL,
1983). Die zur Verf¨ugung stehenden Grundwasser-
mengen ¨ubertreffen den Bedarf bei weitem (WORLD

RESOURCESINSTITUTE, 1995), so daß die Versor-
gung in quantitativer Hinsicht langfristig gesichert ist.
Die Qualität des Grundwassers wird jedoch, sp¨atestens
seit Beginn der Industrialisierung, durch den Einfluß
des Menschen zunehmend gef¨ahrdet. Die Ablagerung
und Auswaschung von durch Verbrennung oder Verga-
sung in die Luft freigesetzten Schadstoffen, aber auch
Rückstände industrieller Produktion, Abw¨asser, De-
ponierung von Hausm¨ull und anderen Abf¨allen, land-
wirtschaftliche Bodennutzung, usw. verursachten (und
verursachen noch) Bodenkontaminationen, aus denen
Schadstoffe freigesetzt werden und ¨uber Sickerw¨asser
oder auch direkt ins Grundwasser gelangen (Kap. 2.2).
Die Vielfalt der Belastungen f¨uhrt zu Kontaminationen
unterschiedlichster Zusammensetzung und dement-
sprechend zu einem breiten Spektrum in das Grund-
wasser eingetragener Schadstoffe (siehe z. B. FETTER,
1993, Tab. 1.2). Unter diesen Schadstoffen sind viele
Verbindungen der Stoffgruppe der polyzyklischen aro-
matischen Kohlenwasserstoffe (PAK). Einige dieser
Verbindungen wirken nachgewiesenermaßen krebser-
regend (Kap. 2.4) und sind daher von großer um-
weltpolitischer Bedeutung. Einige PAK wurden in die
von der Europ¨aischen Gemeinschaft gef¨uhrten Liste I
(“schwarze Liste”) der Verordnung ¨uber gefährliche
Substanzen (European Economic Community, 1976)
aufgenommen. In einer von der amerikanische Um-
weltschutzbeh¨orde (EPA) gef¨uhrten Liste gef¨ahrden-
der Umweltgifte ('List of environmental priority pol-
lutants') sind ebenfalls 16 PAK zu finden.

1.1.2 Altlastenproblematik

Das Problem der Grundwasserverschmutzung und
die Notwendigkeit von Maßnahmen zum Schutz des
Grundwassers wurde erst in den 70'er Jahren er-
kannt. Die ganze Tragweite des recht sorglosen Um-

gangs mit den genannten Abfallprodukten zeigte sich
in den Jahren danach, nachdem durch zahlreiche Un-
tersuchungen und eine systematische Erfassung von
Verdachtsflächen das Ausmaß der Grundwasserver-
schmutzung und des Gef¨ahrdungspotentials durch so-
genannte Altlasten abgesch¨atzt werden konnte. Heute
wird von ca. 240000 Standorten in Deutschland aus-
gegangen, f¨ur die sich aus ihrer Nutzung der Verdacht
einer Kontamination begr¨undet, rd. 35000 davon in
Baden-Württemberg (KOBUS, 1996). Zu diesen konta-
minierten Altlast-Standorten geh¨oren auch nahezu alle
Betriebsgel¨ande ehemaliger Kokereien und Gaswerke
(nach GUTSCHE & H EIKE (1990) ca. 1000 in den al-
ten Bundesl¨andern), auf welchen die bisher h¨ochsten
Altlast-PAK-Konzentrationen gemessen wurden (Kap.
2.3.2).

Die Kosten für eine Sanierung aller Altlast-Standorte
wären aus heutiger Sicht nahezu unermeßlich. Die
hierzu in verschiedenen Quellen genannten Sch¨atzun-
gen (z. B. in KOBUS(1996): 100 bis 300 Billionen DM
für die Sanierung aller Standorte oder GUTSCHE &
HEIKE (1990): 10 Billionen DM für die Sanierung al-
ler Gaswerkstandorte) sind zwar sicherlich nur bedingt
zuverlässig, da ausreichende Beurteilungsgrundlagen
nur für einen Teil der Standorte zur Verf¨ugung stehen,
sie zeigen jedoch deutlich, daß an eine Sanierung aller
Standorte nicht zu denken ist. Es ist daher zwingend
notwendig, Kriterien festzulegen, nach denen eine
Klassifizierung der Standorte hinsichtlich Notwendig-
keit und Dringlichkeit einer Sanierung vorgenommen
werden kann. Erste Ans¨atze hierzu bestehen in eini-
gen neueren, auf Bundesl¨anderebene g¨ultigen Richtli-
nien zur Erkundung von Verdachtsfl¨achen (z. B. LAN-
DESANSTALT FÜR UMWELTSCHUTZ BADEN-WÜRT-
TEMBERG, 1996).

Um die tatsächliche Gefahr f¨ur Mensch und Tier
realistisch absch¨atzen zu k¨onnen und zu sinnvollen,
möglichst problemgerechten Kriterien wie auch Sa-
nierungskonzepten zu gelangen, muß ein umfassen-
des Verst¨andnisüber das Verhalten der Schadstoffe
im Untergrund, insbesondere ¨uber deren Mobilit¨at und
mögliche Abbauwege erarbeitet werden. Des weite-
ren ist der Frage nachzugehen, durch welche Maßnah-
men die vorhandenen nat¨urlichen Rahmenbedingun-
gen im Sinne einer Gef¨ahrdungsminderung beeinflußt
bzw. verändert werden k¨onnen.
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1.1.3 Maßnahmen zum Schutz des
Grundwassers

Bei der Behandlung bzw. Sanierung von Untergrund-
kontaminationen lassen sich generell vier Alternativen
unterscheiden (Tab. 1.1).

Eine Sicherungsmaßnahmezielt darauf ab, einen
vom umgebenden Grundwasser hydraulisch isolierten
Bereich zu erzeugen. In der Regel wird dies mit ei-
ner Umschließung der kontaminierten Fl¨achen durch
den Einbau von Dichtw¨anden (Spund-, Bohrpfahl-
oder Schlitzwände, ggfs. auch Geotextilien) erreicht.
Alternativ, insbesondere in kl¨uftigen Medien, kann
eine hydraulische Barriere auch durch Verdichtung
bzw. Verfestigung des Untergrunds erreicht werden,
indem geeignete Suspensionen (Silikat, Zement, Ben-
tonit) injiziert bzw. verpresst werden. Eine Umschlie-
ßungsmaßnahme wird meist erg¨anzt durch eine Ver-
siegelung oder oberfl¨achennahe Dr¨anierung der be-
lasteten Fl¨achen, um so die L¨osung von Schadstoff
in versickerndes Niederschlagswasser zu verhindern.
Hauptproblem aller Sicherungen ist, daß die Dichtig-
keit auch bei sorgf¨altiger Ausführung der Baumaß-
nahme nie gew¨ahrleistet werden kann und regelm¨aßig
kontrolliert werden muß. Bei Injektionsmaßnahmen
muß sichergestellt werden, daß die eingebrachten Sus-
pensionen ihrerseits keine Gefahr f¨ur das Grundwasser
darstellen.

Eine andere M¨oglichkeit der Sicherung besteht
in einer gezielten Ver¨anderung der Grundwasser-
strömungsverh¨altnisse im Umfeld der Untergrundver-
unreinigung. Durch den Betrieb von Entnahme- und
Zugabebrunnen kann im Bereich des Schadensherds
(und evtl. auch der Schadstoffahne) eine Depression
im Potentialfeld, d. h. zum Schaden hin gerichtete Gra-
dienten erzeugt und so ein Abstr¨omen kontaminierten
Grundwassers in unbelastete Bereiche verhindert wer-
den. Zur Gew¨ahrleistung einer dauerhaft wirksamen
Sicherung ist jedoch w¨ahrend des Betriebes der Brun-

Tab. 1.1: Alternativen bei der Behandlung von Untergrund-
kontaminationen zum Schutz des Grundwassers.

Nr. Alternative Beschreibung

1 Sicherung Der belastete Bereich (Schadensherd)
wird durch hydraulische Barrieren
eingefaßt.

2 Bodenaushub Das belastete Aquifermaterial wird
entfernt und anschließend entsorgt
oder behandelt.

3 Aktive In-situ-
Maßnahmen

Die Kontamination wird innerhalb ei-
nes hydraulischen Kreislaufs zwischen
Zugabe- und Entnahmebrunnen im
Untergrund ('insitu') behandelt.

4 Passive
Abstromsanierung

In den Untergrund eingebrachte Fest-
stoffe bilden eine 'geochemische Bar-
riere' und entkontaminieren insitu
das Grundwasser im Abstrom eines
Schadensherds

nen ein großer Aufwand an Instandhaltung undÜber-
wachung notwendig. Desweiteren muß damit gerech-
net werden, daß in den Entnahmebrunnen kontami-
niertes Wasser gepumpt und aufbereitet werden muß.

Die Möglichkeit einesBodenaushubs ist a priori
von der Nutzung des Standorts (z. B. Bebauung)
und der Verteilung der Kontamination im Untergrund
abhängig. Aus finanziellen Gesichtspunkten kommt
ein Aushub nur bei kleinr¨aumig und oberfl¨achennah
verteilten Kontaminationen in Betracht. Das Abtra-
gen des kontaminierten Bodens ist, vorausgesetzt, daß
alle kontaminierten Bereiche abgetragen werden, si-
cherlich die “sauberste” L¨osung für das zu sanieren-
de Gebiet. F¨ur die Kosten der Maßnahme entschei-
dend und, global gesehen, auch f¨ur den Sanierungs-
”Erfolg” insgesamt, ist die Entsorgung des ausgeho-
benen Materials. Die Abfuhr des kontaminierten Bo-
dens auf eine geeignete Deponie stellt diesbez¨uglich
lediglich eine Verlagerung der Kontamination und eine
zudem teure “Entsorgung” dar. Es wurden daher ver-
schiedene Dekontaminationsverfahren (z. B. FÖRST-
NER, 1987) und Methoden zur Immobilisierung von
Schadstoffen (z. B. LANDESANSTALT FÜR UMWELT-
SCHUTZ BADEN-WÜRTTEMBERG, 1994)entwickelt,
die einen sp¨ateren Wiedereinbau des Aushubmaterials
ermöglichen. Die Dekontaminationsverfahrenberuhen
im wesentlichen auf den in der industriellen Abfall-
beseitigung gewonnenen Erfahrungen. Hierbei werden
mikrobiologische, thermische und chemische Verfah-
ren unterschieden. Ziel ist es, einen m¨oglichst großen
Anteil des Aushubs durch Reinigung f¨ur einen Wie-
dereinbau zu gewinnen bzw. den endzulagernden Mas-
senanteil zu minimieren. Im Unterschied dazu, wer-
den bei der Immobilisierung keine Schadstoffe ent-
fernt, sondern es wird durch Zugabe von Bindemitteln
oder anderen Zuschlagsstoffen ihre Mobilit¨at und Mo-
bilisierbarkeit drastisch herabgesetzt. In Abh¨angigkeit
davon, ob die Behandlung vor Ort oder an zentraler
Stelle vorgenommen wird, spricht man von 'On-site'-
oder 'Off-site'-Verfahren.

Bei aktiven In-situ-Maßnahmen werden die nat¨urli-
chen Str¨omungsverh¨altnisse im Grundwasser, im Bo-
denwasser oder in der Bodenluft durch gezielte
Wasser- bzw. Luftentnahmen und -zugaben ver¨andert,
so daß eine Entfernung der Schadstoffe ¨uber die
Wasser- oder Gasphase erfolgen kann. EinÜber-
blick über die zur Verf¨ugung stehenden Verfahren
ist z. B. in DOMENICO & SCHWARTZ (1990), FET-
TER (1993), BEDIENT et al. (1994) und LANDESAN-
STALT FÜR UMWELTSCHUTZ BADEN-WÜRTTEM-
BERG (1995) zu finden.

Diese rein hydraulischen und pneumatischen Maß-
nahmen werden in der Regel durch andere Sanie-
rungstechnologien unterst¨utzt. Dabei werden dem in-
filtrierten Wasser Substanzen zugegeben, die einen zur
In-situ-Dekontamination erw¨unschten Prozeß f¨ordern
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Tab. 1.2: Passive Abstromsanierung als Weiterentwicklung von Sicherungs- und 'Pump-and-treat'-Sanierungsmaßnahmen.

Abkapselung (A) bzw. 'Pump-and-treat'-Maßnahme (P) Alternative: Passive Abstromsanierung

A: Große Dichtwandl¨ange für eine vollständige Umschließung f¨uhrt zu
hohen Sanierungskosten

Keine bzw. bei 'Funnel-and-gate'-Systemen nur f¨ur die Abstrom-
seite eine hydraulische Barriere ('funnel') erforderlich

A: Lokalisierung der einzufangenden Fl¨ache(n) ist schwierig und erfor-
dert in der Regel einen großen Erkundungsaufwand

Kontaminierter Bereich des Grundwasserabstroms ist ver-
gleichsweise leicht, z. B. durch Langzeit-Pumpversuche
zu bestimmen (Ausnahme: stark wechselnde Grundwasser-
strömungsrichtungen)

A: Isolation des Schadensherdes als reine Sicherungsmaßnahme. Keine
Reduzierung der Schadstoffmasse.

Primär ein Schutzsystem, dennoch wird die Verunreinigung lang-
fristig saniert.

P: In-situ-Sanierung erfordert dauerhaften Betrieb von Zugabe- und Ent-
nahmebrunnen. Kontaminiertes Entnahmewasser muß aufbereitet wer-
den. Hohe Betriebskosten.

Passives System. Betriebskosten abh¨angig von Leistungsf¨ahig-
keit und Kapazit¨at des Reaktors ('gate').

P: Freisetzung von in Phase vorliegenden oder diffusiv gebundenen
Schadstoffen ist limitierend. Bei schwerl¨oslichen Schadstoffen geringe
Effizienz der Maßnahme.

Sanierung bezieht sich auf bereits im Grundwasser gel¨oste Schad-
stoffe. Effizienterer Einsatz der Mittel.

bzw. beschleunigen. Neben der in dieser Arbeit be-
handelten Zugabe von Tensiden (Kap. 1.1.5), gibt
es noch einige weitere M¨oglichkeiten. Beispielswei-
se kann durch Zugabe molekularen Sauerstoffs, z. B.
in Form von Nitrat, das Wachstum von Bakterien und
damit der mikrobielle Schadstoffabbau gef¨ordert wer-
den (SCHÄFER, 1992).

Unter passiver Abstromsanierungwird im wesent-
lichen die Sanierung des verunreinigten Grundwas-
sers im Abstrom eines Schadensherdes mittels in
den Untergrund eingebrachter, sogenannter “reaktiver
Wände” verstanden (Abb. 1.1). Die reaktiven W¨ande
bestehen aus reaktiven Materialien, in welchen durch
biologische, chemische oder physikalische Prozesse
der Schadstofffluß im durchstr¨omenden Grundwasser
drastisch reduziert wird (“geochemische Barriere”).

Unter bestimmten Bedingungen kann auch allein
die natürliche Selbstreinigungskraft des Bodens ('in-
strinsic remediation' bzw. 'natural attenuation') eine
weiträumige Ausbreitung der Schadstoffe verhindern
(z. B. BARKER et al., 1987; KLECKA et al., 1990; AC-
TON & BARKER, 1992).

Die Entwicklung von Technologien zur passiven Ab-
stromsanierung folgte im wesentlichen aus den Erfah-
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Abb. 1.1: Schematische Darstellung der Wirkungsweise ei-
nes Funnel-and-gate-Systems.

rungen und Problemen bei herk¨ommlichen, aktiven In-
situ-Sanierungen mittels 'Pump-and-treat'-Verfahren
sowie bei der reinen Abkapselung des Schadensher-
des (Tab. 1.2). Reaktive W¨ande werden meist in Ver-
bindung mit hydraulischen Barrieren in Form von
sogenannten 'Funnel-and-gate'-Systemen konzipiert
(STARR & CHERRY, 1994; TEUTSCHet al., 1996). Sie
bestehen zum einen aus Dichtwandsegmenten ('fun-
nel'), die als hydraulische Barriere wirken und die
Grundwasserstr¨omung so ver¨andern, daß das verun-
reinigte Grundwasser den Reaktorsegmenten ('gate')
zugeführt wird. In den Reaktorsegmenten werden die
gelösten Schadstoffe immobilisiert bzw. dem Grund-
wasser entzogen, so daß sauberes Grundwasser ab-
strömt.

In Abhängigkeit davon, welche Prozesse die Grund-
wasserreinigung herbeif¨uhren, werden nach STARR

& CHERRY (1994) fünf Wand-Typen unterschie-
den: (i) sorptions-reaktive W¨ande, (ii) pH-redox-
reaktive Wände, (iii) fällungs-reaktive W¨ande, (iv)
physikalisch-reaktive W¨ande und (v) n¨ahrstoff-
freisetzende W¨ande. Die Wahl des einzusetzenden
Wand-Typs richtet sich in erster Linie nach den jeweils
vorhandenen Schadstoffen und den hydrogeochemi-
schen Bedingungen am Standort. Da Schadstoffahnen
im allgemeinen aus zahlreichen Substanzen unter-
schiedlicher Eigenschaften zusammengesetzt sind,
eignet sich h¨aufig nur eine Kombination der Verfahren
(Hintereinanderschaltung mehrerer Reaktoren).

Die Konzeption des Systems insgesamt muß sicher-
stellen, daß (i) die regionalen Grundwasserstr¨omungs-
verhältnisse weitgehend unbeeinflußt bleiben, (ii) die
Schadstoffahne langfristig, auch bei wechselnden hy-
drologischen Verh¨altnissen, erfaßt wird, (iii) die Auf-
enthaltszeit des Grundwassers im Reaktor f¨ur eine
Reinigung ausreicht und daß (iv) die Kapazit¨at bzw.
Funktionalität des Reaktors m¨oglichst lange Standzei-
ten erlaubt (TOLKSDORFF, 1997).

Welche Sanierungsstrategie die g¨unstigste bzw. er-
folgversprechendste ist, h¨angt immer vom Einzelfall
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ab. Bei der Wahl sind zahlreiche bekannte, teilweise
auch schwer abzusch¨atzende Faktoren zu ber¨ucksich-
tigen. Gegebenenfalls ist auch ein kombiniertes Ver-
fahren in Betracht zu ziehen, insbesondere bei Kon-
taminationen, die ein breites Spektrum an Schadstof-
fen unterschiedlicher Eigenschaften aufweisen, relativ
großräumig verteilt oder in sehr heterogenem Unter-
grund gelegen sind.

1.1.4 In-situ-Sanierung von PAK-
Grundwasserkontaminationen

Nachdem die verschiedenen Verfahren zur Sanierung
von Untergrundverunreinigungen im̈Uberblick vorge-
stellt wurden, wird in diesem Kapitel auf die besonde-
ren Probleme beim Einsatz von In-situ-Verfahren zur
Sanierung von PAK-Kontaminationen eingegangen.

Im Falle von PAK-Kontaminationen des Untergrunds
scheiden 'Off-site'- bzw. 'On-site'-Behandlungen
oder eine Umschließung des Schadensherds bei der
Mehrzahl der Standorte als Sanierungsverfahren aus.
Aufgrund der Gr¨oße der beeintr¨achtigten Flächen und
der vielfach tief in den Aquifer eingedrungenen orga-
nischen Mischphase (Kap. 2.2.1.1) w¨urden diese Ver-
fahren zu praktisch nicht finanzierbaren Sanierungsko-
sten führen. Es besteht daher ein dringender Bedarf an
wirksamen und kosteng¨unstigen In-situ-Technologien.
Aufgrund der geringen Wasserl¨oslichkeit von PAK
(Kap. 1.2.1.1) und der damit verbundenen geringen
Bioverfügbarkeit (Kap. 3.1.3) sowie des Vorhanden-
seins einer dauerhaften Schadstoffquelle in Form der
organischen Mischphase stellt die PAK-Sanierung be-
sondere Anforderungen an die Entwicklung wirksa-
mer In-situ-Sanierungsverfahren.Wie die Erfahrungen
in Praxis und Forschung zeigen, ist mittels herk¨ommli-
cher hydraulischer ('Pump-and-treat') Verfahren, auch
in Kombination mit mikrobiologischen Abbauverfah-
ren, eine erfolgreiche Sanierung (Erreichen von Trink-
wasserstandards) h¨aufig nicht möglich (MACKAY &
CHERRY, 1989; TRAVIS & D OTY, 1990; MACDO-
NALD & K AVANAUGH , 1994). Der Grund hierf¨ur liegt

Tab. 1.3: Sanierungsrichtwerte f¨ur einige ausgew¨ahlte PAK
aus der “Holländischen Liste”.

PAK Grenzwerte
Verbindung Boden Grundwasser

[mg/kg] [�g/l]

Naphthalin 50 30

Anthracen 100 10

Phenanthren 100 10

Fluoranthen 100 5

Pyren 100 5

Benz(a)pyren 10 1

PAK gesamt 200 40

in der limitierten Freisetzung der Schadstoffe aus der
Bodenmatrix bzw. aus der Schadstoffphase, welche
die bis zur (nahezu) vollst¨andigen Abreinigung er-
forderliche Sanierungszeit bestimmt (GRATHWOHL,
1992a & b). Für konventionelle 'Pump-and-treat'-
Verfahren lassen sich Sanierungszeiten von bis zu
mehreren Hundert Jahren absch¨atzen (GRATHWOHL,
1994). Eine erfolgreiche aktive In-situ-Sanierung muß
daher insbesondere eine Steigerung der L¨osungsraten
erreichen, beispielsweise durch den Einsatz von Ten-
siden (Kap. 1.1.5). Solche neuen Sanierungstechnolo-
gien befinden sich jedoch noch in der Entwicklungs-
phase und sind vor einem Einsatz in der Praxis noch
zu erproben. F¨ur eine praktische Anwendung kommen
daher derzeit insbesondere passive Sanierungssysteme
in Betracht.

Welches Verfahren f¨ur die Sanierung einer PAK-
Kontamination einzusetzen ist bzw. ob ¨uberhaupt Sa-
nierungsbedarf besteht, h¨angt nicht zuletzt auch vom
Sanierungsziel ab, d. h. von den zu erf¨ullenden Richt-
werten für die Schadstoffkonzentration in Boden und
Grundwasser oder auch hinsichtlich der Schadstoff-
austragsrate aus den Kontaminationsherden. Mindest-
sanierungsziele wurden lange Zeit aus der sogenann-
ten Holländischen Liste abgeleitet (Tab. 1.3). Die-
se Werte wurden jedoch unabh¨angig von der Nut-
zung des Gel¨andes und den gegebenen Untergrund-
eigenschaften festgelegt. In Baden-W¨urttemberg gilt
seit 1993 eine Verwaltungsvorschrift ¨uber Orientie-
rungswerte f¨ur die Bearbeitung von Altlasten und
Schadensf¨allen (UMWELTMINISTERIUM DES LAN-
DES BADEN-WÜRTTEMBERG, 1993), in welcher
durch Einführung verschiedener Pr¨ufwerte die Nut-
zung des Gel¨andes bzw. das betroffene Schutzgut
mitberücksichtigt wird. Danach gilt als Sanierungs-
ziel für die in der EPA-Liste aufgef¨uhrten PAK (oh-
ne Naphthalin) ein Pr¨ufwert von 0.15�g/l. Die Bela-
stung im Boden darf auf Kinderspielfl¨achen 5 mg/kg,
auf Siedlungsfl¨achen 25 mg/kg und auf Gewerbe-
flächen 100 mg/kg nicht ¨uberschreiten (zul¨assige Wer-
te für Benz(a)pyren jeweils 1/10). Auch hinsichtlich
der Schadstoffemission aus dem Schadensherd wur-
den Grenzwerte festgelegt. F¨ur die 16 EPA-PAK (ohne
Naphthalin) ist der zul¨assige Maximalwert der Schad-
stoffaustragsrate 0.32 g/d.

1.1.5 Einsatz von Tensiden

Im Rahmen der Forschung nach effizienteren Tech-
nologien bei der In-situ-Sanierung von organischen
Schadstoffkontaminationen ist in der j¨ungeren Ver-
gangenheit die Verwendung von Tensiden mehr und
mehr in den Blickpunkt des Interesses ger¨uckt (z. B.
WEST & H ARWELL, 1992). Aufgrund ihrer besonde-
ren physiko-chemischen Eigenschaften (Kap. 1.2.1.1)
sind Tenside (Englisch: surfactants - surface active
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Abb. 1.2: Prinzipielle Wirkungsweise von Tensiden auf den Transport von organischen Schadstoffen (hier: PAK).

agents, grenz- und oberfl¨achenaktive Stoffe) in der La-
ge, das Verhalten von organischen Schadstoffen im
Untergrund zu ver¨andern. Man erhofft sich daher, daß
mit neuen, auf den Einsatz von Tensiden basieren-
den Verfahren u. a. auch die Sanierung von PAK-
Kontaminationen sehr viel effektiver und damit ko-
stengünstiger m¨oglich ist. Dabei lassen sich generell
vier Effekte unterscheiden, die im Rahmen einer Sa-
nierung ausgenutzt werden k¨onnen:

. die Mobilisierung von Schadstoffen in Phase,

. die Erhöhung der scheinbaren Wasserl¨oslichkeit
von Schadstoffen (Transportvermittlung bzw. Solu-
bilisierung),

. die Immobilisierung im Grundwasser gel¨oster
Schadstoffe (Adsolubilisierung) sowie

. die Steigerung des mikrobiellen Abbaus organi-
scher Verbindungen.

Tenside neigen dazu, sich an Grenz- und Oberfl¨achen
anzulagern, wodurch Grenzfl¨achenspannungen herab-
gesetzt und als Folge davon organischen Mischpha-
sen (Kap. 2.2.1.1) im Untergrund mobilisiert werden
können (z. B. HAYES & D EMOND, 1993; DEMOND

et al., 1994; PENELL et al., 1994; OKUDA et al.,

1996; BAI et al., 1997). Im Rahmen von kleinr¨aumi-
gen Demonstrationsprojekten wurde gezeigt, daß die
Mobilisierung zu einer ¨außerst effizienten und schnel-
len Abreinigung von organischen Schadstoffen f¨uhren
kann (z. B. U.S. ENVIRONMENTAL PROTECTION

AGENCY, 1995). Ein Einsatz in der Praxis ist je-
doch problematisch, da sich eine solche Mobilisie-
rung aufgrund der Heterogenit¨at natürlicher Aquifere
kaum vollständig kontrollieren l¨aßt und insbesondere
bei Mischphasen mit einer h¨oheren Dichte als Was-
ser die Gefahr besteht, daß es zu einer unerw¨unschten
Verlagerung der residualen Schadstoffphase in unter
Umständen unbelastete Bereiche des Aquifers kommt.

Neben der Mobilisierung von Schadstoffen in Phase
können Tenside auch dazu eingesetzt werden, das Ver-
halten im Grundwasser gel¨oster PAK und anderer or-
ganischer Verbindungen zu beeinflussen (Abb. 1.2 und
z. B. EDWARDS et al., 1994c; DANZER & GRATH-
WOHL, 1997). Dabei macht man sich zunutze, daß sich
organische Verbindungen in organischen Tensidpha-
sen “lösen”. Werden Tenside in geringen Konzentra-
tionen unter der sogenannten kritischen Mizellenkon-
zentration ('critical micelle concentration', CMC) ein-
gesetzt, f¨uhrt die an das Aquifermaterial angelagerte
(sorbierte) Tensidphase (sogenannte Admizellen bzw.
Hemimizellen), quasi als zus¨atzliche Sorptionsphase,
zu einer verst¨arkten Retardation des Transports (Ad-
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Abb. 1.3: Schematische Darstellung der M¨oglichkeiten eines Tensideinsatzes im Rahmen einer 'Pump-and-treat'-Sanierung.

solubilisierung) organischer Substanzen (z. B. BUR-
RIS & A NTWORTH, 1992; WAGNER et al., 1994).
Bei höheren Tensidkonzentrationen ¨uber der CMC for-
mieren sich die Tensidmolek¨ule (Monomere) in der
wäßrigen (mobilen) Phase zu sogenannten Mizellen,
die als zus¨atzliche Lösungsphase f¨ur die organischen
Schadstoffe aufgefaßt werden k¨onnen. Die sich dar-
aus ergebende Erh¨ohung der scheinbaren L¨oslichkeit
organischer Verbindungen (Solubilisierung) f¨uhrt zu
erhöhten Lösungsraten aus der residualen Phase sowie
zu einem beschleunigten Schadstofftransport (z. B.
KILE & CHIOU, 1989; KAN & T OMSON, 1990; ED-
WARDS et al., 1991; PENNELL et al., 1993; EDWARDS

et al., 1994c; GRIMBERG et al., 1995; ROUSE et al.,
1995; YEOM et al., 1995; LOYEK & GRATHWOHL,
1997).

Ein weiterer Effekt, der bei einer tensidgest¨utzten Sa-
nierung zu einer weiteren Effizienzsteigerung f¨uhren
kann, ist die Steigerung des mikrobiellen Schadstoff-
abbaus durch die mit der Zunahme der scheinba-
ren Wasserl¨oslichkeit verbundenen Erh¨ohung der Bio-
verfügbarkeit (z. B. CROCKER et al., 1995; GUHA &
JAFFÉ, 1996a und b).

Die Solubilisierung von PAK kann beispielsweise zur
Beschleunigung des PAK-Transports zwischen Scha-
densherd und Sanierungsbrunnen eingesetzt, die Ad-
solubilisierung innerhalb einer permeablen Tensid-
Sorptionsbarriere genutzt werden (Abb. 1.3).

Selbstverst¨andliche Voraussetzung f¨ur den Einsatz ei-
nes Tensids oder einer Tensidmischung im Rahmen ei-
ner In-situ-Sanierung ist deren ¨okotoxikologische Un-
bedenklichkeit. Bei der Entwicklung und Beurteilung
eines Tensids sind daher, neben der Wirksamkeit des
Tensids in Bezug auf die gew¨unschte Beeinflussung
des PAK-Transports, insbesondere auch die Bioabbau-

barkeit und Toxizität zu ber¨ucksichtigen (SMITH et al.,
1996). Folglich ist die Auswahl der f¨ur einen Einsatz
in Frage kommenden Tenside von vornherein einge-
schränkt.

1.2 Zielsetzung und Arbeitsan-
satz

1.2.1 Abgrenzung des Themas

1.2.1.1 Charakterisierung der betrachteten Stoffe

PAK

Als PAK bezeichnet man chemische Verbindungen,
deren Grundger¨ust aus zwei oder mehreren konden-
sierten (anellierten) Benzolringen besteht. Je h¨oher
die PAK kondensiert sind, desto h¨oher ist ihr Mo-
lekulargewicht und ihre Molek¨ulgröße. Die für den
PAK-Transport im Grundwasser wichtigsten physiko-
chemischen Eigenschaften sind die Wasserl¨oslich-
keit und der Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizient
Kow, ein Maß für die Sorptionsneigung (-affinit¨at)
eines PAK. Mit zunehmender Anzahl der Benzolrin-
ge nimmt die Wasserl¨oslichkeit der PAK ab und der
Kow zu (Tab. 1.4), wobei diëAnderung durch einen
zusätzlichen Benzolring bis zu einer Gr¨oßenordnung
betragen kann. Die Unterschiede zwischen Isomeren
(gleiche Ringzahl, unterschiedliche Struktur) sind ver-
gleichsweise gering.

Der Eintrag von PAK in den Untergrund erfolgt zu-
meist als eine mit Wasser nicht mischbare organische
Flüssigphase (Kap. 2.2.1.1). Im Rahmen der vorlie-
genden Arbeit wird jedoch nicht die Migration dieser
Flüssigphasen, sondern vielmehr der Transport der aus
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Tab. 1.4: Physiko-chemische Parameter ausgew¨ahlter PAK. Angaben aus: a)VERSCHUEREN(1983), b)MACKAY & SHIU

(1977), c) und d)YALKOWSKY & VALVANI (1979), e)MILLER et al. (1985) und f)SIMS & OVERCASH (1983) sowie g)
WALTERS & L UTHY (1984).

Molgewicht Dampfdruck Wasserl̈oslichkeit
Substanz Struktur

[g/mol] [torr bei 20�C] [bei 25�C]
log Kow

a) a) b) c) d) e) f)

Naphthalin
C10H8

128 4.92� 10-2 30.0 30.59 3.35 3.35 3.37

Acenaphthylen
C12H8

154 2.90� 10-2 16.1 g) 4.07

Acenaphten
C12H10

�," "�,

154 2.00� 10-2 3.47 3.93 4.03 3.92 4.33

Phenanthren (PHE)
C14H10

178 6.80� 10-4 1.29 1.18 4.63 4.57 4.46

Benz(a)pyren
C20H12

252 5.00� 10-7 0.0038 0.0038 6.50 5.98 6.04

solchen Fl¨ussigphasen ins Grundwasser freigesetzten,
und dort in gel¨oster Form vorliegenden PAK betrach-
tet, wobei Phenanthren (PHE) als Vertreter der PAK
ausgew¨ahlt wird (Tab. 1.4).

Tenside

Tenside sind ebenfalls organische Substanzen, ¨ub-
licherweise langkettige Molek¨ule, die aus einer hydro-
philen (wasseranziehenden) polaren Gruppe (“Kopf”)
und einer hydrophoben (wasserabstoßenden) unpo-
laren Kohlenstoff-Kette (“Schwanz”) bestehen (Abb.
1.4). Sie werden in Abh¨angigkeit von der Ladung der
“Kopf”-Gruppe eingeteilt in anionische, kationische,
zwitter-ionische und nicht-ionische Tenside (WEST

& H ARWELL, 1992). Generell kann davon ausge-
gangen werden, daß sich Tenside mit gleicher La-
dung im Grundwasser relativ ¨ahnlich und unterschied-
lich geladene Tenside sich sehr verschieden verhalten.
Beispielsweise ist die Sorptionsneigung kationischer
Tenside sehr viel gr¨oßer als von anionischen oder
nicht-ionischen Tensiden, weshalb kationische Tensi-
de primär zur Adsolubilisierung und anionische oder
nicht-ionische Tenside eher zur Solubilisierung geeig-
net sind.

Tenside werden ebenfalls als im Grundwasser gel¨oste
Stoffe betrachtet, wobei von einer absichtlichen Ein-
bringung umweltvertr¨aglicher Tenside ins Grundwas-
ser im Rahmen einer Sanierung ausgegangen wird. In
der vorliegenden Arbeit wird das nicht-ionische Ten-
sid Terrasurf G50, ein ethoxylierter Fettalkohol, be-
trachtet (Abb. 1.4), das gem¨aß den Richtlinien der Eu-
ropäischen Gemeinschaft als ungef¨ahrlich für die Um-
welt eingestuft ist.

1.2.1.2 Klassifizierung des Transportmediums

Im allgemeinen lassen sich zwei Arten von Grundwas-
serleitern (Aquiferen) unterscheiden: in den Locker-
gesteinen (Porengrundwasserleiter) bewegt sich das
Grundwasser gleichm¨aßig durch das gesamte Ge-
steinsvolumen (Filterstr¨omung), während in den Fest-
gesteinen (Kluft- und Karstgrundwasserleiter) die
Grundwasserbewegung zu einem großen Anteil auf
dominanten Fließwegen (Kluftstr¨omung) erfolgt (Abb.
1.5). Daraus ergeben sich im Hinblick auf die ma-
thematische Beschreibung von Str¨omungs- und Trans-
portvorgängen im Grundwasser sehr unterschiedliche
Bedingungen und M¨oglichkeiten. Ein Porengrundwas-
serleiter läßt sich aufgrund der relativ gleichm¨aßigen
Verteilung von Hohlräumen (Poren) und Aquiferma-
terial durch ein heterogenes Kontinuum beschreiben
und sowohl Str¨omungs- als auch Transportvorg¨ange
können, sofern der heterogene Aufbau des Aquifers
ausreichend erfaßt ist, vergleichsweise gut reprodu-
ziert bzw. vorhergesagt werden.

Das in dieser Arbeit vorgestellte Simulationsmodell,
wie auch die Mehrzahl der existierenden mathemati-
schen Modelle zur Berechnung des Stofftransports im
Grundwasser, behandelt daher Porengrundwasserlei-
ter, bzw. ist nur auf por¨ose Aquifere anwendbar.

-�

%	��)�����
*��) *

%	��)�����
*���+���*

Abb. 1.4: Struktur des nicht-ionischen Tensids Terrasurf
G50 (TG50).
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Die Beschreibung von Kluftgrundwasserleitern und
insbesondere von Karstgrundwasserleitern ist ungleich
schwieriger. Die Anwendung von Kontinuum- oder
Doppelkontinuum-Modellen beschr¨ankt sich hier auf
die Beschreibung der Grundwasserstr¨omung im regio-
nalen Maßstab (z. B. TEUTSCH, 1988). Transportmo-
delle aber auch kleinr¨aumige Str¨omungsmodelle er-
fordern die Einbeziehung der vorhandenen Kluftgeo-
metrie und geeignete mathematische Ans¨atze zur Be-
schreibung der Str¨omung in den Kl¨uften (HUYAKORN

& PINDER, 1983). Die Beschreibung der Geometrie
von Kluftgrundwasserleitern ist selbst in außerordent-
lich gut untersuchten Testfeldern nur integrativ oder
durch Ersatzsysteme m¨oglich (CACAS et al., 1987;
ABELIN et al., 1991; HADERMANN & H EER, 1996).
Die Anwendung solcher Modelle in der Praxis ist da-
her, insbesondere bei lokalen Problemstellungen, pro-
blematisch bzw. kaum erfolgversprechend.

Für die Trinkwasserversorgung in Deutschland sind
Porengrundwasserleiter hinsichtlich der gef¨ordeten
Mengen von gr¨oßerer Bedeutung als Kluftgrundwas-
serleiter (N̈ORING, 1986).

Bei der Beschreibung des Transports gel¨oster Stoffe
in porösen Aquiferen ist es im allgemeinen ¨ublich, die
wasserunges¨attigte und die wasserges¨attigte Zone ge-
trennt zu betrachten. Im unges¨attigten Bereich, auch
vadose Zone genannt, wird die Sickerwasserstr¨omung
zusätzlich durch die zwischen Wasser- und Bodenluft-

Abb. 1.5: Beispiel für den schematischen Aufbau eines Po-
rengrundwasserleiters (oben) und eines Kluftgrundwasser-
leiters (unten), nachLEGEet al. (1996).

phase wirkenden Grenzfl¨achenkräfte bestimmt. Die-
se sind wiederum abh¨angig vom Bodenwassergehalt.
Die hydraulische Durchl¨assigkeit wird hier in der
Regel als Funktion des Wassergehalts beschrieben
(BEAR, 1979), wobei die Durchl¨assigkeit mit steigen-
dem Wassergehalt zunimmt. Der Transport von be-
lasteten Sickerw¨assern in der vadosen Zone verl¨auft
im wesentlichen in vertikaler Richtung und f¨uhrt in
der Regel zu einer relativ kleinr¨aumigen Ausbreitung
der Schadstoffe (Ausnahme: m¨achtige und gekl¨uftete
vadose Zone). Die vorliegende Arbeit behandelt den
Transport der gel¨osten Schadstoffe im wasserges¨attig-
ten Bereich. Hier sind weitaus gr¨oßere Transportdi-
stanzen in kleineren Zeitr¨aumen m¨oglich.

1.2.2 Zielsetzung

Primäres Ziel dieser Arbeit ist die Entwicklung ei-
nes mathematischen Modelles f¨ur die Simulation des
Transports gel¨oster PAK und Tenside in por¨osen Aqui-
feren. Dabei sollen zun¨achst die f¨ur den gemeinsa-
men (gekoppelten) Transport von PAK und Tensiden
relevanten Prozesse identifiziert und mittels geeigne-
ter mathematischer Modellans¨atze beschrieben wer-
den. Durch ein koordiniertes Vorgehen mittels experi-
menteller Untersuchungen einerseits (DANZER, 1998)
und Modellentwicklung und -berechnungen anderer-
seits sollen dabei prozeßspezifische, ausschließlich auf
meßbaren Parametern basierende Formulierungen ge-
funden werden (Abb. 1.6). Die Notwendigkeit ei-
ner solchen Kooperation wurde bereits 1994 von der
Senatskommission f¨ur Wasserforschung (DEUTSCHE

FORSCHUNGSGEMEINSCHAFT, 1994) festgehalten:

... wird deutlich, daß die Entwicklung von nu-
merischen Modellen zur ad¨aquaten quantitati-
ven Erfassung von Str¨omungs- und Transport-
vorgängen für natürliche Grundwassersysteme
gleichermaßen Anforderungen stellt an die Ge-
winnung geeigneter Labor- und Felddaten und
an deren Umsetzung in Aquiferparameter und
hieraus die Ableitung geeigneter Modellparame-
ter. Eine erfolgversprechende Entwicklung setzt
daher sich gegenseitig erg¨anzende Forschungs-
bemühungen voraus, die in geeigneter Form zu-
sammengef¨uhrt und integriert werden m¨ussen.

Mit diesen prozeßorientierten Untersuchungen sollen
die Grundlagen geschaffen werden f¨ur (i) das Design
größerskalige Experimente und (ii) eine Prognose, in-
wieweit mit dem Einsatz von Tensiden ein technisch
wie finanziell tragbares, erfolgreiches Verfahren zur
Sanierung von PAK-Kontaminationen im Abstrom ei-
nes Schadensherdes m¨oglich ist. Das zu entwickeln-
de Simulationsmodell soll ein besseres Verst¨andnis
der Prozesse und Wechselwirkungen erm¨oglichen und
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Abb. 1.6: Schema der Koordination von experimentellen
Untersuchungen und Modellentwicklung.

als Prognose- und Planungsinstrument f¨ur In-situ-
Sanierungen dienen.

1.3 Gliederung der Arbeit

PAK in der Umwelt Dieses Kapitel widmet sich
der Entstehung und Verbreitung von PAK in der Um-
welt, unter besonderer Ber¨ucksichtigung des f¨ur das
Grundwasser gegebenen Gef¨ahrdungspotentials.

Transport gelöster organischer Stoffe in por̈osen
Aquiferen In diesem Kapitel wird die theoretische
Basis dieser Arbeit behandelt. Es wird der Stand der
Wissenschaft auf dem Gebiet des organischen Stoff-
transports vorgestellt sowie ein̈Uberblick gegeben
über bestehende mathematische Modelle bzw. Modell-

ansätze zum Transports reaktiver gel¨oster Substanzen
in porösen Aquiferen. Schließlich wird - insoweit es
für das Verst¨andnis der Arbeit erforderlich ist - auf die
Methoden der Geostatistik bzw. der stochastischen Si-
mulation eingegangen.

Gekoppelter Transport im Grundwasser gel̈oster
PAK und Tenside Dieser Abschnitt behandelt die
für den gemeinsamen Transport gel¨oster PAK und
Tenside im Grundwasser als relevant erachteten Pro-
zesse und stellt das hierzu erarbeitete konzeptionelle
Modell und dessen modelltechnische Umsetzung vor.

Simulationsmodell SMART Dieses Kapitel be-
schreibt die Konzeption und den Aufbau des Simula-
tionsmodelles SMART und dessen Einzelkomponen-
ten. Desweiteren werden M¨oglichkeiten und Vorge-
hensweise der Modellanwendung skizziert.

Modellverifizierung Hier sind die zur̈Uberprüfung
des Berechnungsverfahrens und der Programmtech-
nik des Simulationsmodelles durchgef¨uhrten Verglei-
che mit analytischen und numerischen Modellen dar-
gestellt.

Validierung des Modellkonzepts für den gekoppel-
ten Transport von PAK und Tensiden In diesem
Kapitel sind die Validierungsberechnungen verschie-
dener Laborexperimente beschrieben, die zurÜber-
prüfung des dem Simulationsmodell zugrunde liegen-
den Modellkonzepts durchgef¨uhrt wurden.

PAK-Transport im Abstrom eines Schadensherdes
(Fallbeispiele) Dieses Kapitel beschreibt die Be-
rechnungen zum PAK-Transport auf der Feldskala
in Anwesenheit von Tensiden anhand exemplarischer
Fallbeispiele.

Weiterentwicklungen von SMART Hier werden
die im Rahmen dieser Arbeit angestelltenÜberle-
gungen und Konzepte f¨ur die Weiterentwicklung von
SMART behandelt.

Schlußbetrachtungen Neben einer zusammenfas-
senden Betrachtung der vorliegenden Arbeit wird hier
auch auf die Perspektiven sowohl hinsichtlich m¨ogli-
cher Erweiterungen des Simulationsmodells SMART
als auch im Hinblick auf den Einsatz von Tensiden im
Rahmen von In-Situ-Sanierungen eingegangen.
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2 PAK in der Umwelt

2.1 Vorkommen und Entstehung

PAK sind ubiquitär verbreitet. Sie sind sogar, wie
astrophysikalische Beobachtungen vermuten lassen,
die organische Stoffklasse mit der gr¨oßten Verbreitung
im Universumüberhaupt (LEGER et al., 1987). PAK
sind in geringer Konzentration als Minorkomponen-
ten in fossilen Brennstoffen wie Mineral¨ol enthalten.
Sie entstehen bei der Pyrolyse, der thermischen Zer-
setzung von kohlenwasserstoffhaltigem Material un-
ter Sauerstoffmangel, im Temperaturbereich von 400–
2000�C bei der unvollst¨andigen Verbrennung von or-
ganischem Material, z. B. Holz, Tabak oder auch PVC
(BLUME, 1983). Als bestimmender Faktor f¨ur die ent-
stehenden PAK-Profile werden sowohl die Pyrolyse-
bedingungen (BJORSETH, 1986) als auch die pyro-
lisierten Materialien (FREEMAN & CATTELL, 1990)
diskutiert. Diese “Neubildung” von PAK wird in klei-
nem Umfang durch nat¨urliche Prozesse wie Wald-
brände, vulkanische Aktivit¨aten oder Biosynthesen
verursacht, in gr¨oßerem Umfang jedoch durch anthro-
pogene Aktivitäten. Hierzu geh¨ort der Betrieb kon-
ventioneller Heizkraftwerke, die Kohlevergasung und
-verflüssigung, die Abfallverbrennung und der Kraft-
verkehr (GRIMMER, 1985).

Insbesondere bei der Koks- und Gaserzeugung wur-
den enorme Mengen PAK als Bestandteil des Ab-
fallprodukts Teer produziert. So fielen beispielswei-
se allein in Gaswerken der Stadt Karlsruhe zwischen
1844 und 1965 rd. 160000 t Teer an (MAIER et al.,
1990). Je nach Herkunft der verwendeten Kohle, be-
trägt der PAK-Anteil in Teer etwa 20–30% (INTER-
NATIONAL AGENCY FOR RESEARCH ON CANCER,
IARC, 1985).

2.2 Ausbreitung

Der Zielsetzung entsprechend, behandelt die vorlie-
gende Arbeit den Transport von im Grundwasser
gelösten PAK (Kap. 1.2.2). Wie und in welchem Aus-
maß PAK-Einträge in die Umwelt das Grundwasser
gefährden k¨onnen, ist von ihrem Eintragsort und -
falls das Grundwasser nicht unmittelbar von der PAK-
Kontamination betroffen ist - von ihrem Transportweg
zum Grundwasser abh¨angig.

2.2.1 Transport im Untergrund

2.2.1.1 Ausbreitung als organische Mischphasen

Bei PAK-Kontaminationen des Untergrunds als
Teil von organischen Mischphasen (Teer¨ole, Teer-
schlämme und Schlacken) im Bereich von Altlast-
standorten handelt es sich um r¨aumlich begrenzte
(“punktförmige”) Einträge hoher Konzentration
(Abb. 2.1). Im allgemeinen ist dabei zun¨achst nur
der unges¨attigte Bereich (vadose Zone) betroffen.
Mit Ausnahme von Ausgasungseffekten in die
Bodenluft, die für PAK aufgrund ihres niedrigen
Sättigungsdampfdruckes jedoch keine nennenswerte
Rolle spielen, ist die Ausbreitung der PAK an das
Verhalten der organischen Mischphase gekn¨upft.
Diese sich mit Wasser nicht mischende Fl¨ussigphase
('Non-Aqueous Phase Liquid' - NAPL) versickert, an-
getrieben durch die Schwerkraft, vertikal in Richtung
Grundwasserspiegel. Die Geschwindigkeit dieses
Vorgangs ist abh¨angig von der Dichte und Viskosit¨at
der Mischphase sowie von der Porenstruktur und
relativen Wassers¨attigung der vadosen Zone. Generell
wird das Verhalten verschiedener Fl¨ussigphasen
in einem Mehrphasensystem durch die zwischen
den Phasen wirkenden Grenzfl¨achenspannungen
bestimmt, wobei insbesondere die Benetzbarkeit
der einzelnen Phasen von Interesse ist. Im Vier-
phasensystem “Bodenwasser–Bodenluft–organische
Flüssigphase–Boden” ist bei im allgemeinen feuchten
Böden das Bodenwasser die benetzende Fl¨ussigkeit
in Bezug auf das Bodenmaterial und bildet einen
Wasserfilm um die Bodenpartikel (Abb. 2.2). Die
eingetragene organische Fl¨ussigphase ist benetzend
in Bezug auf die Bodenluft, jedoch nicht benetzend
in Bezug auf den Wasserfilm (WILSON & CONRAD,
1984). Die Bodenluft wirkt dementsprechend als
Zwischenschicht. Bei der Bewegung der organischen
Flüssigphase wird nur Bodenluft, jedoch kein Boden-
wasser verdr¨angt. Nach Ende des Schadstoffeintrags
wird infolge der zwischen Phase und Wasser wirken-
den Grenzfl¨achenkräfte ein Teil der Mischphase nach
und nach in den Poren in Form einzelner Tr¨opfchen
('blobs') oder Ganglien zur¨uckgehalten (Abb. 2.2), es
bildet sich ein Schadstoffsaum mit Residuals¨attigung
aus (Abb. 2.1 – j1 ). Das bedeutet, daß generell
nur ein Teil des urspr¨unglichen Eintrags den Grund-
wasserspiegel als mobile Phase erreichen kann. Bei
kleinen Eintragsmengen ist u. U. eine komplette



PAK in der Umwelt 11

��� �
���	+�����������

'����
���	+�����������

,�	����-���

��)���������

%����&�		���
	�����

%����&�		���
���.�������

.

/

0 1
2

3

��������
(�����		�����

��������
(�����		�����

���/�
(�����		�����

4

5

Abb. 2.1: Ausbreitung von PAK im Untergrund: Schematische Darstellung der beim Transport zu beobachtenden Ph¨anomene
(Erklärungen zu den Ziffern im Text).

Immobilisierung als residuale Phase vor Erreichen
des Grundwassers m¨oglich (Abb. 2.1 – j2 ). Die
Residuals¨attigung ist abh¨angig von der Z¨ahigkeit der
Flüssigphase und vom hydrostatischen Druck bzw.
vom herrschenden Potentialgradienten: je h¨oher der
Druck und je geringer die Z¨ahigkeit, desto kleinere
Poren werden dr¨aniert. Die Residuals¨attigung ist in
der grundwassererf¨ullten (wasserges¨attigten) Zone
höher als in der unges¨attigten Zone. Sie nimmt ferner
– insbesondere in der unges¨attigten Zone – mit abneh-
mender Permeabilit¨at des por¨osen Untergrunds sowie
abnehmender Korngr¨oße zu (WILSON & CONRAD,
1984 und MERCER& COHEN, 1990).

Erreicht die Teerphase den Kapillarsaum, ¨andern sich
die Bedingungen f¨ur ein weiteres Absinken. Ein Groß-
teil der Poren ist hier wasserges¨attigt. Zur Überwin-
dung des Kapillarsaums ist zus¨atzlich der Kapillar-
druck des Wassers zu ¨uberwinden, d. h. es muß Was-
ser aus den Poren verdr¨angt werden. Es erfolgt ein
Aufstau der organischen Phase bis ein ausreichender
Eintrittsdruck erreicht ist (SCHWILLE, 1984). Mit dem
Aufstau verbunden ist eine laterale Ausbreitung im
oberen Bereich des Kapillarsaums (Abb. 2.1 –j3 ).
Das Ausmaß der Ausbreitung ist abh¨angig von den
spezifischen Eigenschaften der Teerphase (Viskosit¨at,
Dichte) und des Aquifers (Korngr¨oße, Permeabilit¨at)
aber auch von der Menge und Geschwindigkeit des
Schadstoffeintrags (FARMER, 1983).

Im wasserges¨attigten Bereich des Kapillarsaums und
im Grundwasser verlangsamt das Absinken sich gene-
rell, da nur noch der Dichteunterschied zwischen or-
ganischer Fl¨ussigphase und Wasser als treibende Kraft

wirkt. Man unterscheidet daher NAPLs mit h¨oherer
Dichte als Wasser ('Dense NAPL' - DNAPL) und
solche die leichter sind als Wasser ('Light NAPL' -
LNAPL). LNAPL “schwimmen” im Bereich des Ka-
pillarsaums auf (VAN DAM, 1967) und bewegen sich
in Richtung des hydraulischen Gradienten. LNAPL-
Kontaminationen reichen daher nur bis an die un-
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Abb. 2.2: Schematische Darstellung des Vierphasensystems
'Bodenwasser–Bodenluft–organische Fl¨ussigphase–Boden'
in der unges¨attigten Bodenzone.
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tere Grenze des Grundwasserspiegelschwankungsbe-
reichs. Teer z¨ahlt mit Dichten zwischen 1,07 kg/L und
1,33 kg/L (MACKAY et al., 1985) zu den DNAPLs. So-
mit ist, wenn die eingetragene Menge gen¨ugend groß
ist, ein Absinken der Teerphase bis an die Aquiferba-
sis möglich. Dort undüber anderen, im Vergleich zum
Grundwasserleiter gering durchl¨assigen Bereichen bil-
den sich Phasenlachen, sogenannte 'pools' (Abb. 2.1
– j4 ) aus. Diese 'pools' bewegen sich in Richtung
des nat¨urlichen Gefälles der geringleitenden Schicht.
Dies gilt für die wasserges¨attigte als auch f¨ur die
vadose Zone. Auch geringf¨ugige Permeabilit¨atsunter-
schiede f¨uhren zu einer lateralen Verteilung der mobi-
len Phase (Abb. 2.1 –j5 ). In Kluftaquiferen findet
der Transport von DNAPLs im wesentlichen in den
Kluft öffnungen statt, freigesetzte (gel¨oste) PAK gelan-
gen durch Diffusion jedoch auch in die Gesteinsmatrix
(Abb. 2.1 – j6 ). Da Kluftaquifere nicht Gegenstand
dieser Arbeit sind, sei hier f¨ur weitere Ausf¨uhrungen
auf SCHWILLE (1984), MACKAY & CHERRY (1989)
und KUEPERet al. (1993) verwiesen.

2.2.1.2 Freisetzung und Transport gel̈oster PAK

Die Teerphase, die sich auf den beschriebenen We-
gen im Untergrund als residuale Phase oder 'pool'
verteilt hat, ist Ausgangspunkt bzw. Quelle einer von
DOMENICO & SCHWARZ (1990) auch als 'secondary
contamination' bezeichneten Gef¨ahrdung des Grund-
wassers. Durch die st¨andige Umsp¨ulung der Teer-
phase werden PAK und andere Teerinhaltstoffe ins
Grundwasser freigesetzt und mit dem Grundwasser als
gelöste Substanzen in abstromige Bereiche transpor-
tiert (Abb. 2.1 – j7 ). Im unges¨attigten Bereich k¨onnen
Schadstoffe durch versickerndes Niederschlagswasser
gelöst und ins Grundwasser gelangen (Abb. 2.1 –j8 ).
Die Freisetzung bzw. L¨osung der PAK aus organischen
Mischphasen wie Teer wird von zahlreichen Faktoren
beeinflußt. Prinzipiell ist zu unterscheiden zwischen
der Lösung aus einseitig umstr¨omten 'pools' mit ei-
nem relativ geringen Oberfl¨achen-Volumen-Verh¨altnis
und der Schadstofffreisetzung aus 'blobs' bzw. Gan-
glien. Wesentlich ist, daß der L¨osungsprozeß diffusi-
onslimitiert ist (z. B. GELLER & H UNT, 1993; PYKA ,
1994; POWERSet al., 1994; MERKEL, 1996, GRATH-
WOHL, 1998) und damit von sehr langen Zeitr¨aum-
en (mehrere Jahrzehnte bis Jahrhunderte) ausgegangen
werden muß, in denen PAK ins Grundwasser freige-
setzt werden. Zur Beschreibung des L¨osungsprozes-
ses wurden verschiedene mathematische Modelle ent-
wickelt und anhand von Labordaten validiert (z. B.
MILLER et al., 1990; BRUSSEAU, 1992a; HATFIELD

et al., 1993; GELLER & H UNT, 1993). Die Umset-
zung auf reale Verh¨altnisse ist jedoch problematisch,
da die Verteilung der residualen Phase, die f¨ur den
Lösungsprozeß von großer Bedeutung ist (CONRAD et

al., 1992; POWERSet al., 1992; POWERSet al., 1994),
sehr heterogen (CHATZIS et al., 1983; SCHWILLE,
1984) und in einem nat¨urlichen Aquifer unbekannt
bzw. kaum zu bestimmen ist.

Der Transport gel¨oster PAK wird im wesentlichen
von den herrschenden Grundwasserstr¨omungsverh¨alt-
nissen und von der Sorption an das por¨ose Aqui-
fermaterial bestimmt (Kap. 3.1.2). Bei entsprechen-
den Umgebungsbedingungen ist auch ein Abbau der
PAK durch Mikroorgansimen m¨oglich (Kap. 3.1.3).
Die Sorption führt in Abhängigkeit von den Eigen-
schaften der PAK (Kap. 4.2.1) und des Aquifermate-
rials (Kap. 4.2.3) zu einer Retardation (Verz¨ogerung)
des PAK-Transports im Vergleich zu “konservativen”,
d. h. nicht-reaktiven Wasserinhaltsstoffen. Aufgrund
der sowohl hydraulisch (Permeabilit¨at, Porosit¨at) als
auch hinsichtlich seiner physiko-chemischen Eigen-
schaften heterogenen Natur des Aquifermaterials ent-
wickeln sich unregelm¨aßig verteilte Schadstoffahnen
(Abb. 2.1 – j7 ).

2.2.2 Ausbreitung in der Atmospḧare

Die in den Luftraum freigesetzten PAK bilden klein-
ste Schwebteilchen oder binden sich auf Grund ihrer
hydrophoben Natur leicht an Tr¨agerpartikel anderer
Herkunft. Die Größe dieser sogenannten Aerosole ist
von ihrer stofflichen Zusammensetzung, aber auch von
den Bildungsbedingungen (Art der Schadstoffquelle,
Lufttemperatur) abh¨angig. Derüberwiegende Anteil
dieser Partikel weist Korngr¨oßen von< 5�m auf,
mit einem kontinuierlichen̈Ubergang in die Gasphase
(PROSPEROet al., 1983). Aerosole dieser Gr¨oßenord-
nung können in Folge von Luftzirkulation ¨uber große
Entfernungen transportiert werden. SCHROEDER &
LANE (1988) wiesen PAK in Gebieten nach, die Tau-
sende von Kilometern von den n¨achsten bekannten
Quellen entfernt liegen. Thermische Ausf¨allung, Aus-
waschung durch Niederschlag (BRUN et al., 1991)
und gravitative Ablagerung f¨uhren zur Depostion der
Aerosole (ROEDEL, 1994). Durch den Transport in der
Atmosphäre tritt dabei generell ein Verd¨unnungseffekt
ein (z. B. WEXLER et al., 1994), so daß die atmogene
Deposition eine relativ gleichm¨aßige PAK-Belastung
von Böden und Gew¨assern bewirkt. Einige fl¨uchtigere
PAK sind darüber hinaus auch Gegenstand des welt-
weiten (globalen) Stoffkreislaufs. Sie verdunsten in
den wärmeren tropischen und sub-tropischen Regio-
nen in die Atmosh¨are und kondensieren in den k¨alte-
ren polaren Regionen. Man spricht hierbei von einer
globalen Fraktionierung von Schadstoffen (WANIA &
MACKAY , 1996).

Die Gesamtemission an PAK wurde allein f¨ur die BRD
im Jahre 1989 auf ca. 500–1000 t/Jahr gesch¨atzt, die
für Benz(a)pyren auf 10 t/Jahr (SCHACHTSCHABEL
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et al., 1989). Nimmt man eine gleichm¨aßige Vertei-
lung dieser Mengen auf die Fl¨ache der Bundesrepu-
blik an, ergeben sich daraus mittlere PAK-Eintr¨age
von 20–40 g/ha und Jahr, von denen 0.8 g auf Ben-
zo(a)pyren entfallen. Diese diffuse bzw. großfl¨achi-
ge atmogene Disposition von PAK stellt jedoch kei-
ne massive Gefahr f¨ur das Grundwasser dar. Der ver-
gleichsweise hohe Gehalt an organischem Material im
Oberboden beg¨unstigt die ohnehin starke Sorption der
PAK, so daß diese sich im wesentlichen in dieser Zone
anreichern bzw. der vertikale Transport durch die was-
serunges¨attigte Bodenzone sehr stark retardiert wird.

2.3 Schadstoffbelastung

2.3.1 Belastung der Luft

In “Reinluftgebieten”, wie dem Hunsr¨uck, dem Baye-
rischen Wald und dem Schwarzwald wurden im Jah-
resmittel Benz(a)pyren-Gehalte in der Luft von 0.4–
1.5 ng/m3 festgestellt (UMWELTBUNDESAMT, 1979).
Im Ruhrgebiet wurden Maximalwerte (Monatsmittel)
von 275 ng/m3 nachgewiesen (THOMAS & H ERR-
MANN, 1980).

2.3.2 Belastung des Bodens

In ackerbaulich genutzten B¨oden ländlicher Gebiete
wurden in Mitteleuropa PAK-Gehalte von meist weni-
ger als 0.5 mg/kg gemessen. Nach JONESet al. (1989)
ist jedoch eine steigende Tendenz zu beobachten. Die
Konzentrationen variieren hier mit dem Angebot an
Humusstoffen, an welche die PAK adsorptiv gebun-
den sind. So wurde in einem Waldboden 0.6–1.7 mg
pro kg Boden, in den darunter anstehenden minerali-
schen Horizonten jedoch nur 0.007–0.05 mg/kg nach-
gewiesen (MATZNER et al., 1981). In stadtnahen Ge-
bieten betr¨agt der PAK-Gehalt der B¨oden meist 1–
5 mg/kg Boden. In der N¨ahe vielbefahrener Straßen
wurden bis zu 10 mg PAK pro kg Boden gemes-
sen (SCHACHTSCHABEL et al., 1989). Extrem hohe
PAK-Belastungen wurden im Bereich von Raffinerien
und Teer-Destillationsanlagen sowie insbesondere an
ehemaligen Kokerei- und Gaswerkstandorten gefun-
den. In solchen B¨oden werden h¨aufig Konzentrationen
von mehreren Gramm PAK pro kg Boden gefunden
(KÄSTNER et al., 1993).

2.3.3 Belastung der Geẅasser

Über den Niederschlag gelangen PAK auch in
Oberfächengew¨asser. Die Konzentrationen schwanken
mit der allgemeinen Schadstoffbelastung bzw. mit

der Lage der Meßstellen. HELLMAN (1974) konn-
te im Rhein bei Koblenz 10–60 ng/L Benz(a)pyren
bzw. 500-3000 ng/L Gesamtkonzentration an PAK
nachweisen. In Kew, einem Stadtteil von London,
wurden in der Themse 130 ng/L Benz(a)pyren ge-
funden (IARC, 1983). Im Ohio River bei Hun-
tington, West Virginia (USA), wurden dagegen
nur 5,6 ng/L Benz(a)pyren bzw. 58 ng/L PAK-
Gesamtkonzentration festgestellt (BASU & SAXENA,
1978).

2.4 Toxische Wirkung

PAK werden haupts¨achlich über die Atmung (be-
lasteter Schwebstaub, Zigarettenrauch, Abgase) und
durch den Verzehr PAK-belasteter Nahrungsmittel
(einschließlich Wasser) aufgenommen. Auch ein in-
tensiver Hautkontakt mit Teer, Ruß,Ölprodukten oder
belastetem Boden ist f¨ur eine Aufnahme (Hautresorp-
tion) ausreichend. Bei der biologischen Wirkung auf
den Menschen ist zwischen einer akut toxischen und
einer potentiell kanzerogenen Wirkung zu unterschei-
den. Von allen bisher in dieser Hinsicht untersuchten
PAK entfaltet vor allem Naphthalin aufgrund seines
vergleichsweise hohen Dampfdrucks (Tab. 1.4) eine
direkt toxische Wirkung durch Inhalation (K̈ASTNER

et al., 1993). Von gr¨oßerer Bedeutung f¨ur die toxiko-
logische Beurteilung ist jedoch der potentiell kanzero-
gene Charakter vieler PAK. Ein zentrales Ergebnis der
in dieser Hinsicht gef¨uhrten Untersuchungen mit einer
Vielzahl von PAK ist, daß PAK ihr f¨ur Mensch und
Tier mutagenes bzw. kanzerogenes Potential erst nach
einer metabolischen Aktivierung der Empf¨angerzellen
selbst entfalten (IARC, 1983; HARVEY, 1985; WIS-
LOCKI & L U, 1988). Ob eine PAK-Spezies tats¨achlich
kanzerogene Wirkung entfaltet, h¨angt dabei in großem
Maße von der Chemie der Verbindung aber auch von
der Empfängerzelle ab. Im allgemeinen gilt, daß mit
zunehmender Ringzahl das kanzerogene Potential des
PAK ansteigt und das PAK-Konfigurationen mit einer
'Bay-Region' (Abb. 2.3) eher dazu tendieren kanzero-
gen zu werden. Substitutionen am PAK-Grundger¨ust
können ebenfalls von Bedeutung sein. Beispielswei-
se gilt Acenaphtylen als wenig mutagen, w¨ahrend das
methylierte Derivat Acenaphten durchaus zu den po-
tentiell kanzerogenen PAK zu z¨ahlen ist (LA VOIE &
RICE, 1988).

Bay-Region

Abb. 2.3: PAK Benz(a)anthracen mit 'Bay'-Region.
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3 Transport gelöster organischer Stoffe in por̈osen
Aquiferen

3.1 Transportrelevante Prozesse

Der Transport im Grundwasser gel¨oster Substanzen
wird von verschiedenen Prozessen bestimmt, wobei
zwischen hydrodynamischen und reaktiven Prozes-
sen unterschieden werden kann. Die hydrodynami-
schen Prozesse bestimmen die Str¨omung des Grund-
wassers und folglich auch den Transport aller darin
gelösten Stoffe. W¨ahrend sogenannte inerte Verbin-
dungen (konservative bzw. nicht-reaktive Tracer) idea-
lerweise nur hydrodynamischen Prozessen unterwor-
fen sind, wird der Transport reaktiver Grundwasserin-
haltsstoffe durch weitere Prozesse beeinflußt. F¨ur den
Transport organischer Verbindungen relevante Prozes-
se sind: (i) die Sorption an die Bodenmatrix, (ii) mi-
krobielle Abbau- bzw. Umbauprozesse und (iii) die
Bindung an andere gel¨oste Substanzen (Kosolventen).
Welche Bedeutung die einzelnen Prozesse f¨ur das Ver-
halten einer organischen Verbindung haben, h¨angt so-
wohl von den Eigenschaften der Verbindung als auch
von den physiko-chemischen Eigenschaften des Aqui-
fers ab.

3.1.1 Hydrodynamische Prozesse

Die mathematische Beschreibung von Fließvorg¨angen
in porösen Medien beruht auf dem Gesetz von
DARCY (1856), der in S¨aulenexperimenten nachwei-
sen konnte, daß der gemessene VolumenstromQ, be-
zogen auf die Querschnittsfl¨acheA, proportional zum
Druckhöhenunterschied zwischen S¨auleneinlauf bzw.
-auslauf bezogen auf die S¨aulenlängel ist:

Q

A
= �kf �

h1 � h2
l

=
�h

�x
(3.1)

Die Proportionalitätskonstantekf wird als hydrauli-
scher Durchl¨assigkeitsbeiwert bezeichnet.h1 undh2
sind die Druckh¨ohen am S¨auleneinlauf bzw. -auslauf.
Das Minuszeichen ist eine Konvention, die eingef¨uhrt
wurde, weil die Str¨omung in Richtung abnehmender
Druckhöhen erfolgt.

Der Volumenstrom pro Fl¨acheneinheit wird auch als
Filtergeschwindigkeitvf bezeichnet

vf =
Q

A
= �kf �

�h

�x
(3.2)

Das anhand eindimensionaler Betrachtungen gefunde-
ne Gesetz von DARCY (Gl. 3.1) läßt sich auf mehr-
dimensionale Systeme ¨ubertragen. F¨ur die Filterge-
schwindigkeit in einem por¨osen Aquifer ergeben sich
für die drei Koordinatenhauptachsen im kartesisches
Koordinatensystem die Beziehungen

vf;x = �kf;x
@h

@x
(3.3a)

vf;y = �kf;y
@h

@y
(3.3b)

vf;z = �kf;z
@h

@z
(3.3c)

mit �h=�x= @h=@x für �x! 0 und unter der Vor-
aussetzung, daß die Anisotropie-Hauptachsen parallel
zur x-, y- bzw. z-Achse sind (@kf;x=@y= @kf;x=@z=
0; @kf;y=@x= @kf;y=@z=0; @kf;z=@x=@kf;z=@y=
0). Die z-Achse ist i. a. in Schwerkraftrichtung, die x-
Achse in Hauptstr¨omungsrichtung definiert. Die “ho-
rizontalen” Durchlässigkeitsbeiwertekf;x und kf;y
natürlicher Aquifere sind n¨aherungsweise gleich, die
vertikale Durchlässigkeitkf;z ist aufgrund der durch
Sedimentation hervorgerufenen Schichtung meist um
ein bis zwei Gr¨oßenordnungen kleiner. Allgemein gilt
für das Gesamtsystem

~vf = �Kf
~rh (3.4)

mit h = h(x; y; z; t) als Potentialh¨ohe am Ort~x =

(x; y; z) zum Zeitpunktt,Kf als Durchlässigkeitsten-
sor und~r = (@=@x; @=@y; @=@z). In “künstlichen”
porösen Medien, beispielsweise in Versuchst¨anden im
Labor, können häufig isotrope Verh¨altnisse angenom-
men werden. Es gilt dannkf;x = kf;y = kf;z = kf
und für das Gesamtsystem:

~vf = �kf ~rh (3.5)

mit kf als skalare Gr¨oße. Der Zahlenwert vonkf
hängt sowohl von der Beschaffenheit des por¨osen Me-
diums als auch von den Eigenschaften der str¨omenden
Flüssigkeit ab. Die genauere physikalische Bedeutung
erklärt sich durch einen Vergleich mit dem Gesetz von
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HAGEN-POISEUILLE (HAGEN, 1870) für das lamina-
re Fließen in zylindrischen R¨ohren und f¨uhrt zu

kf = k0 �
�(l) ge

�(l)
(3.6)

mit ge als Erdbeschleunigung,k0 als spezifische Per-
meabilität sowie�(l) und�(l) als Dichte und dynami-
sche Zähigkeit der Fl¨ussigkeit. Dabei istk0 allein von
den Eigenschaften des por¨osen Materials abh¨angig
und läßt sich weiter differenzieren mit

k0 = Cf � d2w (3.7)

wobeiCf ein Formfaktor ist, der die Anordnung, Ver-
teilung und Form der Gesteinsk¨orner beschreibt.dw
wird als wirksamer Korndurchmesser bezeichnet. In
empirischen Gleichungen zur Bestimmung deskf -
Wertes findet man obige Beziehungen (Gln. 3.6 und
3.7) wieder (HAZEN, 1892; KOZENY, 1927). Die
räumliche Verteilung des Durchl¨assigkeitsbeiwerts in
natürlichen Aquiferen wird in der Regel durch Pump-
versuche oder andere bohrloch-physikalischeTests be-
stimmt (z. B. KRUSEMANN & DE RIDDER, 1990).

3.1.1.1 Advektion

Unter Advektion, h¨aufig auch als Konvektion bezeich-
net, versteht man die Bewegung von Wasser bzw. Was-
serinhaltsstoffen in Grundwasserstr¨omungsrichtung.
Der advektive Massenfluß~JA(i) einer Substanzi wird
bei makroskopischen Betrachtungen durch die Filter-
geschwindigkeit~vf und die Konzentration der Sub-
stanz in Lösungcw(i) bestimmt (z. B. ḦAFNER et al.,
1992):

~JA(i) = ~vf � cw(i) (3.8)

Da die Grundwasserbewegung nur in den Poren statt-
findet, ist die tats¨achliche Fließgeschwindigkeit des
Wassers und der Wasserinhaltsstoffe gr¨oßer als die auf
den Gesamtquerschnitt bezogene Filtergeschwindig-
keit~vf (Gl. 3.4). Es wird daher eine mittlere Abstands-
geschwindigkeit definiert:

~va =
~vf
ne

(3.9)

wobeine als effektive Porosit¨at bezeichnet wird. Sie
gibt den prozentualen Anteil der durchflußwirksamen
Querschnittsfl¨ache an der Gesamtquerschnittsfl¨ache
an.ne ist generell kleiner als die Gesamtporosit¨at n
des por¨osen Mediums, da in einem Teil der Poren (ein-
geschlossene und sogenannte 'Dead-end'-Poren) kei-
ne Fließbewegung stattfindet. Mit Gl. (3.8) und Gl.
(3.9) gilt für den advektiven Massenfluß:

~JA(i) = ne � ~va � cw(i) (3.10)

Bei gleichförmiger Strömung wird eine Konzentra-
tionsfront durch Advektion ohne Ver¨anderung ihrer
Form mit der mittleren Abstandsgeschwindigkeit~va
fortbewegt.

3.1.1.2 Molekulare Diffusion

Mit molekularer Diffusion wird der Transport von
Stoffpartikeln infolge der Brownschen Molekularbe-
wegung bezeichnet. Die Partikel diffundieren dabei
von Orten h¨oherer Konzentration zu Orten niedrige-
rer Konzentration, um einen Konzentrationsausgleich
innerhalb der F¨ussigphase herbeizuf¨uhren. Der diffu-
sive Massenfluß~JmD(i) des Wasserinhaltsstoffesi im
Porenwasser wird durch das 1. Fick'sche Gesetz be-
schrieben (z. B. CRANK, 1975):

~JmD(i) = �De(i) � ~rcw(i) (3.11)

De(i) ist der effektive Diffusionskoeffizient der Sub-
stanzi im Porenwasser und ist von der Struktur des
porösen Mediums und von den Substanzeigenschaften
abhängig.De(i) ist generell kleiner als der molekula-
re DiffusionskoeffizientDaq(i) in freier Lösung. Zur
Berechnung vonDe(i) ausDaq(i) existieren verschie-
dene Gleichungen.̈Ublicherweise wird die Beziehung
von GREENKORN& K ESSLER(1972) verwendet:

De(i) =
ne;D
�f

�Daq(i) (3.12)

Mit der effektiven diffusionswirksamen Porosit¨atne;D
geht dabei die im por¨osen Medium gegen¨uber der frei-
en Lösung verringerte Querschnittsfl¨ache ein. Der Tor-
tuositätsfaktor�f = (le=ld)

2 berücksichtigt die ge-
wundenen (tortuosen) Fließpfade der Stoffpartikel, die
zu einer gegen¨uber der direkten Wegstreckeld länge-
ren effektiven Wegstreckele führen (Abb. 3.1b).

Daq(i) ist abhängig von der dynamischen Z¨ahigkeit
des Wassers und der Molek¨ulgröße der diffundieren-
den Komponentei. Daq(i) kann nach der empirischen
Formel von HAYDUK & L AUDIE (1974) berechnet
werden:

Daq(i) =
13:26 � 10�5

�1:14
(w)

� V 0:589
m(i)

"
cm2

s

#
(3.13)

mit �(w) [centiPoise] als dynamische Z¨ahigkeit des
Wassers undVm(i) [ml/mol] als molares Volumen der
Komponentei am Siedepunkt.

3.1.1.3 Dispersion

Durch Variation von Fließgeschwindigkeit und
-richtung im Porenmaßstab (Abb. 3.1a und c) wird ein
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Abb. 3.1: Schematische Darstellung der Ursachen f¨ur die hydrodynamische Dispersion, nachBEAR (1979) undBEDIENT et
al. (1994).

weiterer Transporteffekt, die kornger¨ustbedingte bzw.
mechanische Dispersion hervorgerufen. Definiert
man Abstandsgeschwindigkeit und Konzentration
in Lösung als Summe aus Mittelwert und lokaler
Abweichung

~va;mikro = ~va + �~va ; �~va = 0 (3.14)

cw(i);mikro = cw(i) + �cw(i) ; �cw(i) = 0 (3.15)

ergibt sich aus Gl. (3.10):

~JA(i);mikro = ne � ~va;mikro � cw(i);mikro (3.16)

Berechnet man den makroskopischen Massenfluß
(räumliches Mittel), so ist zu sehen, daß neben dem ad-
vektiven Massenfluß ein zus¨atzlicher Transportterm,
der dispersive Stofffluß~JkD zu berücksichtigen ist:

~JA(i);mikro = ne~va;mikro cw(i);mikro

= ne~va cw(i) + ne�~va �cw(i)

= ~JA(i) + ~JkD(i) (3.17)

Nach SCHEIDEGGER(1961) wird auch~JkD in Analo-
gie zum 1. Fickschen Gesetz beschrieben:

~JkD(i) = �ne �Dk � ~rcw(i) (3.18)

mit Dk als Dispersionstensor 2. Ordnung (BEAR,
1979). Die Dispersion ist unabh¨angig von der dis-
pergierenden Substanzi und in Strömungsrich-
tung immer gr¨oßer als quer zur Str¨omungsrichtung.
Nach BEAR (1972) können bei einem ausreichend
großen Betrachtungsmaßstab (ab etwa dem 50-fachen
des mittleren Korndurchmessers) r¨aumlich konstan-
te kornger¨ustbedingte Dispersionskoeffizienten ange-
nommen werden.

Molekulare Diffusion und kornger¨ustbedingte Disper-
sion werden h¨aufig als hydrodynamische Dispersion

zusammengefaßt, indem ein hydrodynamischer Dis-
persionstensorD(i) eingeführt wird:

D(i) = Dk + 1 �Dp(i) (3.19)

mit Dp(i) (= De(i)=ne;D) als sogenannter Porendif-
fusionskoeffizient. Der diffusive Anteil ist im allge-
meinen klein gegen¨uber dem dispersiven Anteil und
kann in der Regel vernachl¨assigt werden. Man erh¨alt
dann einen von der betrachteten Substanzi unabhängi-
gen DispersionstensorD (=Dk) und für den dispersiv-
diffusiven Massenfluß der Substanzi:

~JD(i) = ~JmD(i) +
~JkD(i)

= �ne �D � ~rcw(i) (3.20)

In einer räumlichen Dimension wird ausD eine ska-
lare Größe, der L¨angsdispersionskoeffizientDL. Für
den dispersiv-diffusiven Massenfluß gilt dann:

JkD(i) = �ne �DL �
@cw(i)

@x
(3.21)

Zwischen der L¨angsdispersion und der mittleren Ab-
standsgeschwindigkeit besteht dabei in Lockergestei-
nen ein näherungsweise linearer Zusammenhang (z. B.
KLOTZ, 1973; BERTSCH, 1978). FürDL gilt dement-
sprechend:

DL = �L � va (3.22)

mit �L als Längsdispersivit¨at, deren Gr¨oße allein von
den Eigenschaften des por¨osen Mediums (Kornform,
Porosität, Korngrößenverteilung) abh¨angt.

Prinzipiell können auch makroskopische Dispersions-
effekte infolge großskaliger Inhomogenit¨aten, wie
Tonlinsen oder nat¨urliche Schichtenstrukturen, durch
Gl. (3.18) beschrieben werden. In diesen F¨allen be-
schreibt die Längsdispersivit¨at jedoch nicht mehr
kleinskalige Eigenschaften des Kornger¨usts sondern
vielmehr die makroskopischen hydraulischen Variabi-
lit äten des Aquifers. Sie verliert dadurch ihre Eigen-
schaft eines konstanten (meßbaren) Parameters und
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wird zu einer Art Eichparameter, der nur f¨ur die je-
weilige zeitliche und r¨aumliche Skala der Beobach-
tung bzw. Berechnung G¨ultigkeit hat. Mit zunehmen-
dem Fließweg beeinflussen neue und gr¨oßere Inho-
mogenitäten den Stofftransport, so daß die makro-
skopische L¨angsdispersivit¨at (Makrodispersivit¨at) mit
zunehmenden Fließweg ebenfalls zunimmt (GELHAR

et al., 1985). Es wird davon ausgegangen, daß die
Makrodispersivität einer “asymptotischen Dispersi-
vität” zustrebt, welche die Gesamtheit der vorhande-
nen hydraulischen Aquiferheterogenit¨aten wiedergibt
(z. B. GELHAR et al., 1979; DAGAN, 1988). Dar-
aus folgt, daß sowohl f¨ur den kleinskaligen Bereich
als auch makroskopisch ein geeignetes Mittelungs-
volumen (repr¨asentatives Elementarvolumen – REV)
existiert, in dem konstante Dispersivit¨aten angesetzt
werden können. Im mittleren bzw. pr¨aasymptotischen
Skalenbereich, dem die Mehrzahl der Problemstellun-
gen in der Praxis, wie auch die in dieser Arbeit be-
handelten Sanierungsszenarien zuzuordnen sind, ist
der Fick'sche Ansatz (Gl. 3.18) zur Beschreibung der
Dispersion ungeeignet bzw. nur mit den vorgenann-
ten Einschr¨ankungen (Transportstrecke� Heteroge-
nitätsskala) anwendbar.

Die Skalenproblematik der Dispersion war in den
letzten zwei Jahrzehnten (und ist immer noch) ei-
nes der am intensivsten untersuchten Ph¨anomene des
Stofftransports im Grundwasser. Der Bedarf an allge-
meingültigeren bzw. skalenunabh¨angigen Konzepten
führte zur Entwicklung verschiedener neuer Berech-
nungsmethoden. Hierzu z¨ahlen u. a. stochastische Mo-
dellansätze (siehe auch Kap. 3.3), fließwegabh¨angige
(z. B. MATHERON & DE MARSILY, 1980; PICKENS

& GRISAK, 1981) und zeitabh¨angige Dispersions-
ansätze (BASHIA & EL-HABEL, 1993) sowie Mehr-
schichtenkonzepte (z. B. G̈UVEN et al., 1984).

3.1.2 Sorption

Im Grundwasser gel¨oste organische Substanzen nei-
gen dazu, sich an das Aquifermaterial anzulagern. Die-
ser als Sorption bezeichnete Prozeß ist als Wechsel-
wirkung zwischen der mobilen w¨aßrigen Phase und
der immobilen Festphase zu verstehen und bestimmt
dementsprechend die Massenverteilung der organi-
schen Substanzen innerhalb beider Phasen. Die Sorp-
tion bestimmt dadurch einerseits die Retardation des
Stofftransports im Grundwasser und steuert anderer-
seits weitere, von der Konzentration in der w¨aßrigen
Phase abh¨angige Prozesse (z. B. Bioabbau und L¨osung
in Tensid-Mizellen).

Mit dem Oberbegriff Sorption werden verschiedene
Prozesse und Bindungsformen zusammengefaßt. F¨ur
Art und Stärke der Bindungskr¨afte ist entscheidend,
ob eine polare oder unpolare Verbindung betrachtet

wird. Während bei polaren Verbindungen die Sorption
in der Regel durch chemische Prozesse (Chemosorp-
tion oder spezifische Adsorption) zu starken, teilweise
irreversiblen Bindungen zwischen Sorbat und Sorbent
führt (z. B. SCHACHTSCHABELet al., 1989), resultiert
die Sorption unpolarer oder schwach polarer organi-
scher Verbindungen aus schwachen elektrostatischen
zwischenmolekularen Kr¨aften (z. B. VOICE & W E-
BER, 1983; WEBER et al., 1991). Diese Art der Sorp-
tion wird als Physisorption oder auch als unspezifische
Sorption bezeichnet.

3.1.2.1 “Hydrophobe” Sorption

Im Falle stark hydrophober (wasserunl¨oslicher) Ver-
bindungen wie den PAK ist die Sorption jedoch we-
niger den zwischenmolekularen Kr¨aften als vielmehr
der “Vertreibung” der Molek¨ule aus der L¨osung zuzu-
schreiben (“hydrophobe” Sorption). Dies ist in der be-
sonderen Art der L¨osung der hydrophoben Molek¨ule
begründet, die nur durch Einschluß in eine H¨ulle
aus strukturierten Wassermolek¨ulen ('iceberg forma-
tion') in Lösung gehalten werden (FRANK & EVANS,
1945). Die Sorption der hydrophoben Molek¨ule führt
zur Auflösung dieser H¨ullen und zu einer Erh¨ohung
der Systementropie (z. B. HASSETT & BANWART,
1989). Die Physisorption bzw. “hydrophobe” Sorption
ist nachgewiesenermaßen reversibel (z. B. KARICK-
HOFF et al., 1979; SCHWARZENBACH & W ESTALL,
1981; MERKEL, 1996) und ist bei Reaktionszeiten im
Sekundenbereich (WEBER et al., 1991) als “schnel-
ler” Prozeß (Kap. 3.2.2) aufzufassen. Die von einigen
Autoren beobachteten irreversiblen Effekte (z. B. DI-
TORO & H ORZEMPA, 1982) sind vermutlich Artifakte
bzw. Fehlinterpretationen infolge nicht ber¨ucksichtig-
ter Sorptionspl¨atze in Form von gel¨osten Schwebstoff-
partikeln (GSCHWEND AND WU, 1985).

3.1.2.2 Gleichgewichtsorption

Zur Beschreibung des Gleichgewichts zwischen der
Konzentration einer Verbindung in der w¨aßrigen Pha-
se cw und der Konzentration der an der Kornmatrix
sorbierten Fraktioncs wurden verschiedene Beziehun-
gen aufgestellt, die auf empirische Betrachtungen oder
theoretischeÜberlegungen basieren. Im einfachsten
Fall kann ein VerteilungskoeffizientKd herangezogen
werden (Gl. 3.23). Da in diesem Fallcs von cw linear
abhängig ist, spricht man auch von einer linearen bzw.
Henry-SorptionsisothermeIh.

cs = Ih(cw) = Kdcw (3.23)

Der Retardationsfaktor f¨ur den Transport einer linear
retardierten Substanz im Grundwasser ergibt sich dann



18 Kapitel 3

zu

R =
next + �bKd

ne
(3.24)

mit next als Interpartikel- bzw. ¨außere Porosit¨at und�b
als Trockenlagerungsdichte.

Die Sorption im Grundwasser gel¨oster hydrophober
organischer Verbindungen wird im wesentlichen vom
Gehalt des Aquifermaterials an organischem Materi-
al fom bestimmt. Das nat¨urliche organische Material
gilt als Lösemittel für die ebenfalls unpolaren orga-
nischen Verbindungen, w¨ahrend die polaren minerali-
schen Oberfl¨achen eine wenig attraktive Phase darstel-
len (KARICKHOFF et al., 1979; SCHWARZENBACH &
WESTALL, 1981; CHIOU et al., 1983; KARICKHOFF,
1984). Entsprechend kann mit

Kom =
Kd

fom
(3.25)

ein Verteilungskoeffizient bestimmt werden, der idea-
lerweise unabh¨angig vom Sorbenten bzw. ein sorbat-
spezifischer Parameter ist. H¨aufig wird auch der Ge-
halt an organisch gebundenem Kohlenstofffoc als
Bezugsgr¨oße herangezogen. Analog Gl. (3.25) ergibt
sich:

Koc =
Kd

foc
(3.26)

Damit ist für die hydrophobe Sorption organi-
scher Verbindungen eine Art L¨osemittel-Wasser-
Verteilungskoeffizient definiert. Dieser kann aus
dem Oktanol-Wasser-VerteilungskoeffizientenKow,
der üblicherweise zur Charakterisierung der Hydro-
phobizität organischer Verbindungen verwendet wird
und tabellarisch vorliegt, ¨uber eine lineare Beziehung
('linear free-energy relationship') berechnet werden
(z. B. KARICKHOFF, 1981; CHIOU et al., 1983):

logKoc = a � logKow + b (3.27)

mit a und b als empirische Konstanten. Der Vorteil
dieser, h¨aufig auch als “Koc-Konzept” bezeichneten
Vorgehensweise ist, daß nur der Gehalt des Bodens
an organisch gebundenem Kohlenstoff bestimmt wer-
den muß, um das Sorptionsverhalten einer organischen
Verbindung zu charakterisieren. Hierbei ist jedoch zu
beachten, daß die dem Konzept zugrundeliegenden
Annahmen (lineare Sorptionsisotherme, Sorption nur
am organischen Material, Eigenschaften des organi-
schen Materials unabh¨angig von Herkunft und geolo-
gischer Geschichte) in den meisten F¨allen nur bedingt
gültig sind (KARICKHOFF et al., 1979; GRATHWOHL,
1990; RUTHERFORD et al., 1992; KILE et al., 1995),

weshalb die in verschiedenen Untersuchungen (KA-
RICKHOFF et al., 1979; KARICKHOFF, 1981; CHIOU

et al., 1983; SONTHEIMER et al., 1983) bestimm-
ten Werte für a und b zum Teil erheblich differieren.
Aufgrund der Einfachheit des Verfahrens, wird das
“Koc-Konzept” dennoch h¨aufig für eine Absch¨atzung
des Verhaltens unpolarer organischer Substanzen im
Grundwasser verwendet.

Eine lineare Sorptionsisotherme (Gl. 3.23) impliziert,
daß die Verteilung eines Stoffes zwischen w¨aßriger
Phase und Festphase konzentrationsunabh¨angig ist. Es
ist offensichtlich, daß dieses Modell nur f¨ur einen
bestimmten Konzentrationsbereich g¨ultig sein kann,
da zumindest im Bereich der L¨oslichkeit eines Stof-
fes ein vom linearen Modell abweichendes Verhal-
ten zu erwarten ist. Wie die Untersuchungen von
BALL & ROBERTS (1991a) zur Sorption von Tetra-
chlorethen und Tetrachlorbenzol an Sandproben aus
Borden (Ontario, Kanada) zeigten, ist bereits bei sehr
viel geringeren L¨osungskonzentrationen (cw � 1%
der Wasserl¨oslichkeit) ein nichtlineares (konzentra-
tionsabhängiges) Sorptionsverhalten zu beobachten.
In zahlreichen weiteren Untersuchungen wurden eben-
falls konzentrationsabh¨angige Verteilungskoeffizien-
ten beobachtet (z. B. WEBER & M ILLER, 1988; HER-
BERT, 1992; SCHÜTH, 1994).

Zur Beschreibung der Konzentrationsabh¨angigkeit
wurden zahlreiche nichtlineare Isothermenmodelle
vorgeschlagen. F¨ur eine ausf¨uhrlicheÜbersicht sei auf
die Arbeit von WEBER et al. (1991) verwiesen. Die
Frage der Wahl der geeignetsten Isotherme zur Be-
schreibung experimentell bestimmter Verteilungsda-
ten wird in KINNIBURGH (1986) diskutiert, die Be-
deutung der gew¨ahlten Isotherme im Hinblick auf die
mathematische Beschreibung des Stofftransports wur-
de von HINZ et al. (1994) untersucht.

Die wahrscheinlich am h¨aufigsten verwendete Sorp-
tionsisotherme ist dieFreundlich-IsothermeIfr:

cs = Ifr(cw) = Kfr c
nfr
w (3.28)

Hierbei ist Kfr der sogenannte Freundlich-
Sorptionskoeffizient und nfr der Freundlich-
Exponent. F¨ur nfr=1 ist die Freundlich-Isotherme
linear (vgl. Gl. 3.23). EinenÜberblick zu weite-
ren, häufig angewendeten Isothermenmodellen gibt
HERBERT(1992).

3.1.2.3 Sorptionskinetik

Im vorangegangen Kapitel wurde die Sorption bzw.
die Verteilung einer Substanz zwischen w¨aßriger Pha-
se und Festphase unter Gleichgewichtsbedingungen
betrachtet. Entscheidend im Hinblick auf den Trans-
port eines im Grundwasser gel¨osten Stoffes ist je-
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doch, inwieweit die unter den gegebenen Rahmen-
bedingungen (Grundwasserfließgeschwindigkeit, Ei-
genschaften des Aquifermaterials) g¨ultige “charak-
teristische” Zeitskala des advektiv-dispersiven Trans-
ports der betrachteten Substanz f¨ur eine Einstellung
des Sorptionsgleichgewichts ausreichend ist (BAHR &
RUBIN, 1987). Für hydrophobe organische Substan-
zen kann davon ausgegangen werden, daß in der Regel
bei Laborexperimenten keine Gleichgewichtseinstel-
lung erfolgt und die Sorption als zeitabh¨angiger (ki-
netischer) Prozeß zu beschreiben ist.

Ein ausführlicherÜberblick über beobachtete Ph¨ano-
mene bei der Sorption von organischen Chemika-
lien an nat¨urliches Aquifermaterial und zu den f¨ur
die Sorptionskinetik verantwortlichen Mechanismen
wurde jüngst von PIGNATELLO & X ING (1996)
veröffentlicht. Danach ist im wesentlichen der diffu-
sive Massentransfer von der mobilen w¨aßrigen Pha-
se zu den Sorptionspl¨atzen im Innern der Gesteinspar-
tikel (Körner) für das zeitabh¨angige Sorptionsverhal-
ten hydrophober organischer Schadstoffe verantwort-
lich (Abb. 3.2). Dies wird belegt durch die Resulta-
te zahlreicher experimenteller Untersuchungen (z. B.
COONEY et al., 1983; HUTZLER et al., 1986; GOLTZ

& ROBERTS, 1986; ROBERTS et al., 1986; MILLER

& PEDIT, 1992; GRATHWOHL et al., 1994; HAR-
MON AND ROBERTS, 1994; PEDIT & M ILLER, 1994;
SCHÜTH & GRATHWOHL, 1994; GRATHWOHL &
KLEINEIDAM , 1995). Umgekehrt w¨urde eine Limitie-
rung durch den Sorptionsprozeß selbst den theoreti-
schenÜberlegungen zur Sorption hydrophober organi-
scher Substanzen widersprechen (Kap. 3.1.2.1). Einen
umfassenden̈Uberblick zur Bedeutung der Diffusion
bei der Sorption organischer Schadstoffe gibt GRATH-
WOHL (1998).

Im wesentlichen sind drei Prozesse am diffusiven
Massentransfer beteiligt (Abb. 3.2):j1 – die Dif-
fusion durch einen die K¨orner umgebenden Wasser-
film ('stagnant layer'), j2 – die Intrapartikelporen-
diffusion und j3 – die Diffusion (“Quasi-Lösung”)
in das organische Material, ¨ublicherweise als Intra-
sorbentdiffusion bezeichnet. Nach BRUSSEAU et al.
(1991) kann die Filmdiffusion jedoch als unbedeu-
tend im Vergleich zu den anderen Prozessen ange-
sehen werden. Welcher der beiden anderen Prozes-
se, ob Intrapartikelporendiffusion oder Intrasorbent-
diffusion den diffusiven Massentransfer limitiert, l¨aßt
sich aufgrund der nur mit einer gewissen Unsicherheit
bestimmbaren Einflußgr¨oßen (z. B. Intrapartikelporo-
sitätnip und Tortuositätsfaktor�f der Intrapartikelpo-
ren) und der zwangsl¨aufig zu treffenden vereinfachen-
den Modellannahmen nicht grunds¨atzlich klären. In
derüberwiegenden Mehrzahl der Untersuchungen zur
mathematisch-physikalischen Beschreibung des Pro-
blems konnte die Sorptionskinetik mit einem “rei-
nen” Intrapartikeldiffusionmodell beschrieben werden

(z. B. WU & GSCHWEND, 1986 und 1988; BALL &
ROBERTS, 1991b). Ein weiterer Ansatz, das sogenann-
te 'dual resistance'-Modell (Filmdiffusion + Intrapar-
tikelporendiffusion) wurde von (MILLER & W EBER,
1986) vorgeschlagen. YIACOUMI & T IEN (1994) und
YIACOUMI & RAO (1997) ber¨ucksichtigen alle drei
Prozesse und fanden, daß die Intrasorbentdiffusion mit
zunehmender Hydrophobizit¨at der organischen Ver-
bindung an Bedeutung gewinnt. Dies wird best¨atigt
durch die Arbeit von BRUSSEAU et al. (1991), nach
der die Intrasorbentdiffusionals dominierender Prozeß
anzusehen ist.

Nach R̈UGNER (1998) und KLEINEIDAM (1998) ist
jedoch aufgrund der geringen Gr¨oße der organischen
Partikel (� � 5 �m) mit einer relativ schnellen In-
trasorbentdiffusion zu rechnen, w¨ahrend der diffusive
Transport zu diesen Sorbentpartikeln (Intrapartikeldif-
fusion)über sehr viel l¨angere Strecken erfolgt und da-
her

Die Beschreibung des diffusiven Massentransfers
durch ein “reines” Intrapartikeldiffusionsmodell ba-
siert auf dem 2. Fick'schen Gesetz (CRANK, 1975):

@cint
@t

= Da r2cint (3.29)

mit cint als Stoffkonzentration in der immobilen
wäßrigen Phase (Intrapartikelporen)und demLaplace-
Operatorr2

= @2=@x2+@2=@y2+@2=@z2. Üblicher-
weise werden kugelf¨ormige Körner und ein radial-
symmetrischer Transport angenommen und Gl. (3.29)
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Abb. 3.2: Schematische Darstellung des diffusiven Massen-
transfers von in der mobilen w¨aßrigen Phase gel¨osten hy-
drophoben organischen Substanzen zu den Sorptionspl¨atzen
(organisches Material) im Innern der Gesteinspartikel (Er-
klärungen zu den Ziffern im Text).
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dementsprechend in Radialkoordinaten geschrieben:

@cint
@t

=
Da

r2
@

@r

�
r2
@cint
@r

�
(3.30)

Da ist der scheinbare Porendiffusionskoeffizient und
ist definiert durch

Da =
De

�
(3.31)

Für den Kapazit¨atsfaktor� gilt hierbei:

� = nip +Kd �p (3.32)

mit nip und�p als Intrapartikelporosit¨at und Partikel-
dichte der immobilen Phase.

Zur Definition vonDe wird hier, im Unterschied zur
Diffusion in der mobilen w¨aßrigen Phase (Gl. 3.12),
eine weitere Gr¨oße eingef¨uhrt, der sogenannte Kon-
striktivitätsfaktor�f :

De =
nip � �f
�f

�Daq (3.33)

Durch �f wird die Behinderung der Diffusion in
Intrapartikel-Mikroporenber¨ucksichtigt, deren Durch-
messer sich in der Gr¨oßenordnung der Molek¨ule der
diffundierenden Substanz bewegt. Anstelle vonne;D
wird in diesem Fall die Intrapartikelporosit¨atnip ver-
wendet.

Für Gl. (3.30) gelten folgende Randbedingungen:

@cint
@r

= 0 für r = 0 (3.34a)

cint = cw für r = RK (3.34b)

D. h., daß kein Transport durch das Kugelzentrum
stattfindet (Gl. 3.34a) und die Konzentrationcint in
den Intrapartikelporen an der Kornoberfl¨ache der Kon-
zentrationcw in der die Gesteinspartikel umgebenden
wäßrigen Phase entspricht (Gl. 3.34b).

Mit der nach Gl. (3.30) bestimmten Konzentrations-
verteilung in der immobilen w¨aßrigen Phase und der
resultierenden mittleren Konzentration

cint =
3

R3
K

RKZ
0

r2 cint dr (3.35)

ergibt sich für den Massentransfer zwischen mobiler
und immobiler Phase:

�
@cw
@t

= �
@ cint
@t

(3.36)

wobei � das Verhältnis zwischen der Stoffmasse in
der immobilen Phase (Intrapartikelporen und Festpha-
se) und der mobilen Phase (Interpartikelporen: w¨aßri-
ge Phase außerhalb der Gesteinspartikel) bei Gleich-
gewicht ist. Für den Fall einer linearen Sorptionsiso-
therme gilt für �:

� =
nip(1� next) + �bKd

next
(3.37)

Aufgrund der Schwierigkeiten bei der Quantifizierung
der einzelnen, am diffusiven Massentransfer zwischen
mobiler und immobiler Phase beteiligten Prozesse,
wird die Sorptionskinetik sehr h¨aufig auch durch einen
empirischen und mathematisch vergleichsweise einfa-
chen Ansatz, den sogenannten Raten-Ansatz 1. Ord-
nung beschrieben (z. B. COATS & SMITH, 1964);VAN

GENUCHTEN & W IERENGA, 1976; NKEDI-KIZZA et
al., 1984; BRUSSEAUet al., 1989 und 1992b). Dieser
Ansatz beschreibt den Massentransfer nach folgender
Beziehung (z. B. HAGGERTY & GORELICK, 1995):

�
@cw
@t

= �
@cint
@t

= � !a
�
cw � cint

�
(3.38)

wobeicw undcint die Stoffkonzentrationen in der mo-
bilen bzw. immobilen w¨aßrigen Phase sind und!a der
scheinbare Massentransferkoeffizient ist.

Für das im Rahmen dieser Arbeit entwickelte Trans-
portmodell wird das Intrapartikeldiffusionsmodell ver-
wendet (Gln. 3.30 bis 3.37), wobei die oben dargestell-
ten Beziehungen erweitert werden, um die physiko-
chemische Heterogenit¨at des Aquifermaterials ber¨uck-
sichtigen zu k¨onnen (Kap. 4.3.3.5).

3.1.3 Mikrobieller Abbau

Der mikrobielle bzw. mikrobiologische Abbau oder
Umbau organischer Substanzen ist insbesondere im
Hinblick auf deren Persistenz und die Gesamtbilanz
der im Untergrund bzw. Grundwasser vorhandenen
Stoffmassen von Bedeutung. Infolge der durch den
mikrobiellen Abbau bewirkten Konzentrations¨ande-
rungen können auch andere, konzentrationsbh¨angige
Prozesse beeinflußt werden, so daß indirekt auch ein
Einfluß auf das Transportverhalten organischer Stoffe
möglich ist.

Bei der in dieser Arbeit angestrebten Quantifizierung
des Transports von PAK oder Tensiden bleiben mi-
krobielle Umsetzungen jedoch noch unber¨ucksichtigt.
Wie im folgenden erl¨autert wird, ist hier ein ¨außerst
komplexes System aus Umbauzwischenschritten und
zahlreichen Einflußgr¨oßen zu ber¨ucksichtigen. F¨ur ei-
ne Behandlung dieser Prozesse durch einen im Sin-
ne der Zielsetzung “mechanistischen”, auf meßbaren
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Parametern basierenden Ansatz fehlen derzeit die not-
wendigen Voraussetzungen. Hierzu m¨ussen noch um-
fassende Laborexperimente durchgef¨uhrt und konzep-
tionelle Modelle entwickelt werden (siehe auch Kap.
10.2). Zur Verdeutlichung der angesprochenen Proble-
matik und aufgrund der Bedeutung der mikrobiologi-
schen Prozesse f¨ur die Gesamtthematik dieser Arbeit
soll im folgenden ein kurzer̈Uberblick gegeben wer-
den.

Die mikrobieller Reinigung des Grundwassers be-
ruht auf der F¨ahigkeit von Mikroorganismen (Pilze,
Bakterien), PAK zu oxidieren, d. h. als N¨ahrstoff-
und Energiequelle zu nutzen. Mikrobielle Aktivit¨at
führt jedoch nicht grunds¨atzlich zu einer Reduzierung
der Grundwasserbelastung insgesamt. Unvollst¨andiger
Abbau kann unter Umst¨anden zu Zwischenprodukten
(Metaboliten) führen, die ¨okotoxikologisch bedenkli-
cher sind als die Ausgangssubstanzen. Wie ein PAK
ab- bzw. umgebaut wird, ist deshalb von großer Be-
deutung. Nach K̈ASTNERet al. (1993) k¨onnen 3 Typen
des PAK-Abbaus unterschieden werden:

. Vollständige Mineraliserung: Der PAK wird
vollständig umgesetzt. Theoretisch bleibt nur CO

2
als Veratmungsprodukt.

. Kometabolischer Abbau: Der PAK wird nur teil-
weise oxidiert. Es entstehen Umbauprodukte.

. Unspezifische radikalische Oxidation (durch
Weißfäulepilze): Dieser Abbau-Typ ist prinzipiell
bei allen PAK auch bei hohen Konzentrationen und
in ungelöster Form m¨oglich. Der Mineralisierungs-
grad ist jedoch meist gering (< 20%), Metabolite
lassen sich kaum vorhersagen.

Generell gelten nur im Grundwasser gel¨oste Stoffe
als mikrobiell abbaubar (bioverf¨ugbar). Aufgrund der
hohen Sorptionsneigung bzw. geringen Wasserl¨oslich-
keit der PAK und der daraus folgenden ¨außerst gerin-
gen Bioverfügbarkeit ist die biologische Umsetzung
von PAK im Grundwasser a priori streng limitiert.
Mineralisierungsgrad und Abbauraten sind von den
vorhandenen Bakterien- und Pilz-Spezies, der Exi-
stenz anderer Kohlenstoffquellen sowie den nat¨urli-
chen Umweltbedingungen abh¨angig (z. B. Tempe-
ratur, Sauerstoff- und Wassergehalt sowie pH-Wert).
Allgemein läßt sich sagen, daß der Mineralisierungs-
grad mit zunehmendem Molekulargewicht bzw. der
Anzahl der aromatischen Ringe abnimmt, wobei je-
doch auch die gegenseitige Anordnung der aroma-
tischen Ringe von Bedeutung ist (KÄSTNER et al.,
1993).

Der genaue Verlauf der vollst¨andigen Abbauwege ist
bisher nur für einige niedermolekulare PAK bekannt,
z. B. für Naphthalin (GIBSON & SUBRAMANIAN ,
1984), Anthracen und Phenanthren (CERNIGLIA &

HEITKAMP, 1989). Die Abbauwege folgen dabei im
wesentlichen dem gleichen Grundmuster: 1. Einbau
eines Sauerstoffmolek¨uls in einen aromatischen Ring,
2. Dehydrierung des entstandenen Derivats, 3. Spal-
tung des Rings und 4. Elimination des Ringrestes. Die
Fähigkeit, PAK mit zwei oder drei Ringen abzubau-
en, ist für eine große Anzahl von Mikroorganismen
nachgewiesen. Eine vollst¨andige Mineralisierung ist
für einzelne PAK normalerweise leichter zu erreichen
als für Gemische. Der Abbau von PAK-Gemischen,
aber auch von einzelnen h¨oher kondensierten Verbin-
dungen, erfordert Mischkulturen von Mikroorganis-
men (ALEF, 1994).

Für einen Überblick zur mathematischen Beschrei-
bung von mikrobiellen Ab- und Umbauprozessen
sei auf die Arbeiten von KINZELBACH (1992) und
SCHÄFER (1992) verwiesen.

3.1.4 Interaktion mit organischen Kosol-
venten/Kolloiden

Ein weiterer Prozeß, der den Transport gel¨oster or-
ganischer Verbindungen beeinflußt, ist die Interak-
tion mit anderen, im Grundwasser vorhandenen or-
ganischen Stoffen. Diese im Grundwasser gel¨osten,
sogenannten organischen Kolloide ('dissolved orga-
nic matter', DOM) bzw. Makromolek¨ule stellen mo-
bile Sorbenten (organische Pseudophasen) dar und
können durch ihre Anwesenheit die L¨oslichkeit orga-
nischer Schadstoffe scheinbar erh¨ohen (ENFIELD et
al., 1989; MCCARTHY & Z ACHARA, 1989; CHIOU,
1989; CHIN & W EBER, 1989; CHIN et al., 1990; PY-
KA, 1994).

Zu diesen Makromolek¨ulen sind auch die in dieser Ar-
beit behandelten Tenside bzw. die Tensidmizellen zu
zählen, wenngleich sie aufgrund ihrer speziellen Ei-
genschaften (siehe auch Kap. 1.1.5 und 1.2.1.1) eine
gewisse Sonderstellung einnehmen. Hinsichtlich der
theoretischen Modellvorstellung (siehe unten) besteht
jedoch kein Unterschied.

Ebenfalls lösungsvermittelnd sind mit Wasser misch-
bare organische L¨osemittel, sogenannte Kosolventen
(z. B. NKEDI-KIZZA et al., 1987; LEE et al., 1993;
BRUSSEAUet al., 1994; NZENGUNGet al., 1996). Ein
merklicher transportvermittelnder Effekt tritt jedoch
in der Regel erst bei hohen Kosolventkonzentratio-
nen (> 10 Volumen-%) auf (SCHWARZENBACH et al.,
1993). Aus diesem Grund kann auch die gegenseitige
Beeinflussung hydrophober, in geringer Konzentration
vorliegender organischer Schadstoffe ausgeschlossen
werden.

Die Wechselwirkungen zwischen unpolaren organi-
schen Schadstoffen und organischen Kosolventen und
Kolloiden werden meist durch Gleichgewichtsbezie-
hungen (lineare Verteilungskoeffizienten) beschrieben
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(CHIN & W EBER, 1989; MAGEE et al., 1989; EN-
FIELD et al., 1989; BRUSSEAUet al., 1994; EDWARDS

et al., 1994b und c; YEOM et al., 1995). Beispielsweise
kann die DOM-Transportvermittlung durch einen mo-
difizierten RetardationsfaktorR0 (Gl. ??) beschrieben
werden (MAGEE et al., 1989):

R0 = 1 +
Kd �b=ne

1 +Kd;om cw(DOM)

(3.39)

wobei Kd und Kd;om die Verteilungskoeffizienten
zwischen der Festphase bzw. der mobilen organischen
Phase (DOM) und der w¨aßrigen Phase sind.cw(DOM)

ist die DOM-Konzentration in der w¨aßrigen Phase.

Zu beachten ist, daß organische Kosolventen/Kolloide
ebenfalls der Sorption an die Festphase (Bodenmatrix)
unterliegen, wodurch ihr transportvermittelnder Effekt
gemindert wird (z. B. DUNNIVANT et al., 1992). Wird
also zus¨atzlich die Sorption von DOM an die Festpha-
se ber¨ucksichtigt, ergibt sich ein im Vergleich zuR0

größerer RetardationsfaktorR�:

R� =
1 +Kd;om cw(DOM) +Kd �b=ne

1 +
Kd;om cw(DOM)

1 +KDOM

d
�b=ne

(3.40)

mitKDOM

d
als DOM-Sorptionsverteilungskoeffizient.

Modelle, welche die Kinetik der Wechselwirkun-
gen von organischen Schadstoffen und Kosolven-
ten/Kolloiden ber¨ucksichtigen, wurden u. a. von
KNABNER et al. (1996) und L̈UHR & T IX (1998) vor-
gestellt.

3.2 Deterministische Beschrei-
bung des Transports

3.2.1 Konservativer Transport

Der Transport eines konservativen, d. h. idealen nicht-
reaktiven Tracers wird in der klassischen, sogenannten
Euler'schen Betrachtungsweise durch Gl. (3.41) be-
schrieben. Sie l¨aßt sich aus der Bilanzierung des Mas-
senflusses f¨ur ein beliebiges Kontrollvolumen herlei-
ten (BEAR, 1972). Danach m¨ussen sich (i) die Spei-
cherung einer im Grundwasser gel¨osten Substanz, (ii)
deren Stoffflüsse ¨uber die Volumengrenzen und (iii)
die Entnahmen (z. B. durch einen Brunnen) bzw. Zu-
gaben (z. B. Grundwasserneubildung) innerhalb des
Volumens gegenseitig ausgleichen:

n
@cw
@t

= �~r ~J � � (3.41)

mit

~J = ~JA + ~JD (3.42)

und� als Entnahmen (� positiv) oder Zugaben (� ne-
gativ).

Setzt man Gl. (3.10) und Gl. (3.20) in Gl. (3.42) und
diese in Gl. (3.41) ein, so ergibt sich

n
@cw
@t

= ~r(neD~rcw)� ~r(~vanecw)� �

= L(cw) (3.43)

Der besseren Lesbarkeit halber wird die rechte Seite
von Gl. (3.43) für die weiteren Betrachtungen durch
den OperatorL(cw) ersetzt.

In einer räumlichen Dimension (semi-infinite S¨aule)
kann Gl. (3.43) f¨ur �=0 und homogene Verh¨altnis-
se (va(x)=va, DL(x)=DL) sowiecw(0; t)=co=const.
undcw(x; 0)=0 nach OGATA & BANKS (1961) analy-
tisch gelöst werden:

cw(x; t) =
c0
2

"
erfc

� x� va t

2
p
DL t

�

+ e
va x

DL erfc
� x+ va t

2
p
DL t

�#
(3.44)

Eine weitere analytische L¨osung, die im Rahmen die-
ser Arbeit Verwendung finden wird, ist der Transport
einer punktuell und instantan eingegeben Stoffmasse
M in einer infiniten (unendlich ausgedehnten) S¨aule
mit der Querschnittsfl¨acheA (Voraussetzungen wie
oben). Mit den Randbedingungen

cw(x; 0) =
M=A

ne
�(x); (3.45a)

�(x) = lim
m!0

�m(x) (3.45b)

=

�
1=m falls �m=2< x< m=2; m>0

0 andernfalls

lim cw(i)(x; t) = 0 ; jxj ! 1 (3.46)

gilt dann nach CRANK (1975) für die Konzentration
cw(i)(x; t) am Ortx zum Zeitpunktt:

cw(x; t) =
M=(A � ne)p

4�DL t
� e�

(x�vat)
2

4DL t (3.47)

Auch für mehrdimensionale Probleme wurden f¨ur be-
stimmte Sonderf¨alle analytische L¨osungen entwickelt
(z. B. WILSON & M ILLER, 1978; BEAR, 1979;
SAUTY, 1980; DOMENICO & PALCIAUSKAS, 1982;
KINZELBACH, 1992). Für allgemeinere Problemstel-
lungen ist Gl. (3.43) numerisch zu l¨osen (siehe z. B.
BEAR & V ERRUIJT, 1987).
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3.2.2 Reaktiver Transport

Bei der mathematischen Beschreibung des Transports
reaktiver Wasserinhaltsstoffe m¨ussen in der Bilanzie-
rung des Massenflusses (Gl. 3.43) f¨ur jeden Prozeß
P : cw *) cp zwischen der w¨aßrigen Phase (w)
und einer zweiten anP beteiligten Phase (p) zusätz-
liche Terme der FormBp � @cp=@t zur Beschreibung
der Massen¨anderung in Phasep berücksichtigt wer-
den. Durch den ParameterBp wird die Konzentration
cp in Phasep mit dem Gesamtvolumen (Einheitsvo-
lumen) in Beziehung gesetzt. Je nach Einheit voncp
([Mc=L

3
] oder [Mc=M ]) ist Bp dimensionslos (“Vo-

lumen der Phasep pro Einheitsvolumen”) oder eine
Dichte[M=L3

] (“Masse der Phasep pro Einheitsvolu-
men”).

Generell können die Modellkonzepte danach unter-
schieden werden, welcher Art die zu ber¨ucksichti-
genden Prozesse bzw. Reaktionen sind. Nach RUBIN

(1983) ist insbesondere zu unterscheiden, ob eine Re-
aktion “langsam” oder “schnell” abl¨auft. Des weiteren
ist zu beachten, ob eine Reaktion bzw. ein Prozeß re-
versibel ist oder nicht. Im folgenden wird von rever-
siblen Prozessen ausgegangen.

Eine Reaktion gilt dann als “langsam”, wenn der Zeit-
maßstab des advektiven TransportsTm;A und des di-
spersiven TransportsTm;D kleiner als der charakteris-
tische ZeitmaßstabTm;R der Reaktion ist. In diesem
Fall sind die Aufenthaltszeiten der gel¨osten Stoffe in-
nerhalb eines bestimmten Kontroll- bzw. Mittelungs-
volumens für einen vollständigen Ablauf der Reak-
tion nicht ausreichend (siehe auch Kap. 3.1.2.3). Mit
lc als charakteristische Transportl¨ange, beispielswei-
se die Laufstrecke eines Partikels in einer Modellzel-
le, gilt im eindimensionalen Fall:Tm;A= lc=va sowie
Tm;D= l2

c
=DL.

Umgekehrt gilt ein Prozeß als “schnell”, wenn die Re-
aktionszeit ausreichend klein ist, damit sich ein Reak-
tionsgleichgewicht einstellen kann ('local equilibrium
assumption – LEA').

3.2.2.1 Gleichgewichtsmodelle

Die Berücksichtigung von Gleichgewichtsprozessen
soll im folgenden am Beispiel der Gleichgewichts-
sorption erläutert werden. Durch den Sorptionsprozeß
ist als zweite Phase, in der sich die betrachtete reak-
tive Komponente aufhalten kann, die sorbierte Kon-
zentrationcs zu berücksichtigen. Mit deren zeitlicher
Änderung (durch den Faktor�b bezogen auf das Ein-
heitsvolumen) ergibt sich aus Gl. (3.43) f¨ur die Mas-
senbilanzgleichung der reaktiven Substanz:

ne
@cw
@t

+ �b
@cs
@t

= L(cw) (3.48)

Ersetzt man weitercs durch die g¨ultige Sorptionsiso-
therme, z. B. durchKd cw (Gl. 3.23), dann ergibt sich:

�
ne + �bKd

�@cw
@t

= L(cw) (3.49a)

bzw. mit Gl. (3.24)

Rne
@cw
@t

= L(cw) (3.49b)

Zur Lösung von Gl. (3.49b) k¨onnen die gleichen ana-
lytischen Modelle wie f¨ur den konservativen Trans-
port angewendet werden (Gln. 3.44 und 3.47), indem
die Abstandsgeschwindigkeitva durch die retardierte
Transportgeschwindigkeitvret = va=R ersetzt wird.

Sollen mehrere Prozesse ber¨ucksichtigt werden, wer-
den dementsprechend weitere Terme der linken Seite
von Gl. (3.48) hinzugef¨ugt.

3.2.2.2 Kinetische Prozesse

Bei der Berücksichtigung kinetischer Prozesse besteht
formal kein Unterschied zu der zuvor beschriebenen
Vorgehensweise f¨ur Gleichgewichtsprozesse, wenn-
gleich die resultierenden Transportgleichungen un-
gleich schwerer zu l¨osen sind. Als Beispiel soll hier
der zeitabh¨angige Sorptionsprozeß, der f¨ur die vor-
liegende Arbeit von besonderer Bedeutung ist (Kap.
3.1.2.3), behandelt werden. F¨ur den eindimensiona-
len Transport unter Ber¨ucksichtigung der Sorption als
“rein” kinetischer Prozeß existieren verschiedene ana-
lytische Modelle, die sich durch die Beschreibung
der Sorptionskinetik (Intrapartikeldiffusion oder Ra-
tenansatz) und die Annahmen hinsichtlich des phy-
sikalischen Transports (reine Advektion oder Advek-
tion und Dispersion) unterscheiden: ROSEN, (1952
und 1954)! Intrapartikeldiffusion + Advektion, PEL-
LETT (1966) und RASMUSON & N ERETNIEKS(1980)
! Intrapartikeldiffusion + Advektion und Dispersi-
on, LINDSTROEM & NARASIMHAN (1973) undVAN

GENUCHTEN & W IERENGA (1976)! Ratenansatz +
Advektion und Dispersion.

Die Sorptionskinetik wird jedoch ¨ublicherweise nicht
als Ersatz f¨ur das Gleichgewichtsmodell verwendet,
sondern zus¨atzlich eingef¨uhrt. D. h. man geht da-
von aus, daß der Sorptionsprozeß durch zwei paralle-
le Prozesse, einer “schnellen” Gleichgewichtssorption
an leicht zug¨angliche Sorptionspl¨atze und einer “lang-
samen” (kinetischen) Sorption an schwer zug¨angli-
che Sorptionspl¨atze, am ehesten der Realit¨at entspre-
chend beschrieben werden kann. Dieses, gemeinhin
als 'Two-region'-Ansatz bezeichnete Modell geht auf
die Arbeit von VAN GENUCHTEN & W IERENGA

(1976) zurück und wurde von zahlreichen Autoren
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verwendet (siehe Kap. 3.1.2.3). Neben den analyti-
schen Lösungen f¨ur den eindimensionalen Fall (siehe
oben) wurden auch L¨osungen f¨ur mehrdimensionale
Sonderfälle entwickelt, z. B. f¨ur den Fall der horizon-
tal ebenen Radialstr¨omung (GOLTZ & OXLEY, 1991).

Zur Unterscheidung zwischen “schnellen” und “lang-
samen” Sorptionspl¨atzen wird die Festphase in zwei
Fraktionen (Phasen) unterteilt:

�b;s = feq � �b (3.50a)

�b;l = (1� feq) � �b (3.50b)

mit �b;s und �b;s als Trockenlagerungsdichten der
beiden Festphasen (s: “schnell”, l: “langsam”) sowie
feq als Gewichtsanteil der “schnellen” Phase (Gleich-
gewichtsphase). Die Massenbilanzgleichung f¨ur den
'Two-region'-Ansatz unter Verwendung des Ratenan-
satzes 1. Ordnung (Gl. 3.38) lautet dann:

�
ne + �b;sKd

�@cw
@t

+

�
nip + �b;lKd

�
!a
�
cw � cint

�
= L(cw) (3.51)

Weitere, neben der Sorption f¨ur den Transport orga-
nischer Verbindungen relevante Prozesse, die durch
einen kinetischen Ansatz beschrieben werden, sind
beispielsweise mikrobielle Umbau- und Abbauprozes-
se, die n¨aherungsweise mit einem Ratenansatz 1. Ord-
nung, aber auch mit Hilfe sogenannterMonod-Terme
quantifiziert werden k¨onnen (SCHÄFER, 1992).

3.3 Stochastische Beschreibung
des reaktiven Transports
in natürlichen heterogenen
Aquiferen

3.3.1 Vorbemerkungen

Hintergrund und Anlaß f¨ur die Verwendung statisti-
scher Ans¨atze ist die unzureichende Kenntnis ¨uber die
Prozesse und deren Wechselwirkungen, die der Ver-
teilung einer Variable bzw. eines Parameters zugrun-
deliegen. Dies trifft nahezu auf alle im Bereich der
Geowissenschaften relevanten Variablen zu. Sie sind
das Resultat vieler mehr oder weniger unbekannter,
in jedem Fall nicht genau quantifizierbarer Einzelpro-
zesse, so daß eine deterministische Beschreibung der
räumlichen Verteilung der Variablen/Parameter nicht
möglich ist. Sozusagen als Ausweg aus diesem Di-
lemma wird angenommen, daß die r¨aumliche Vertei-
lung einer Variablen bzw. eines Parameters die Folge
eines zufallsabh¨angigen (stochastischen) Prozesses ist

und daher gewissen statistischen Gesetzm¨aßigkeiten
folgt. Da der Wert eines Parameters nur an den Erkun-
dungsmeßstellen, also nur an einigen wenigen Stel-
len innerhalb des UntersuchungsraumsU exakt be-
stimmt (gemessen) werden kann, besteht f¨ur den Un-
tersuchungsraum insgesamt eine Parameterunsicher-
heit. Diese Unsicherheit wird ber¨ucksichtigt, indem
der Wert eines Parameters f¨ur jeden Ortx 2 U durch
eine Zufallsvariable ('random variable',RV )Z(x) be-
schrieben wird. Die Gesamtheit allerRV wird als Zu-
fallsfunktion ('random function',RF) fZ(x);x 2 Ug
oder kurzZ(x) bezeichnet.

Die Methoden der Geostatistik basieren auf der Theo-
rie der regionalisierten Variablen (ReV), die auf MA-
THERON (1963, 1971) zur¨uckgeht. Ziel ist die Be-
schreibung der Abh¨angigkeitsstruktur bzw. der r¨aum-
lichen Verteilung von Variablen oder Parametern, wie
z. B. Permeabilit¨at, Potentialh¨ohe, Fließgeschwindig-
keit oder Niederschlagsmenge. D. h., es gilt ein Modell
zu definieren, welches auf der Basis weniger lokaler
Meßwerte eine Beschreibung bzw. Absch¨atzung der
untersuchten Variable bzw. Parameters zwischen den
Meßpunkten liefert. Erste Anwendungen und umfang-
reiche Untersuchungen zur Theorie derReV wurden
im Bereich der Lagerst¨attenerkundung durchgef¨uhrt
(JOURNEL & H UIJBREGTS, 1978). Es zeigte sich,
daß die räumliche Verteilung der untersuchten Gr¨oßen
(Variablen) in der Regel einem Trend ('drift') folgt,
um welchen die Einzeldaten unregelm¨aßig schwan-
ken. Der Trend repr¨asentiert dabei die generellen
bzw. strukturellen Gegebenheiten des Aquifers (hy-
draulische Randbedingungen, Art des Aquifersystems,
Liefergebiet, etc.) in Bezug auf die untersuchte Va-
riable und kann im allgemeinen durch deterministi-
sche Ans¨atze beschrieben werden. Die beobachte-
ten Fluktuationen sind Folge lokaler Variationen, bei-
spielsweise der Aquiferlithologie, von denen ange-
nommen wird, daß sie in Form einer Zufallsgr¨oße
(-variable) wahrscheinlichkeitstheoretisch (probabili-
stisch) beschrieben werden k¨onnen. Im folgenden Ab-
schnitt soll auf einige Grundlagen eingegangen wer-
den, die für das Verst¨andnis des darauffolgenden Ka-
pitels 3.3.3 von Bedeutung sind. F¨ur eine ausf¨uhr-
liche Beschreibung und Diskussion geostatistischer
Methoden sei an dieser Stelle auf die zahlreich vor-
handenen Publikationen zu diesem Thema verwie-
sen (z. B. JOURNEL & H UIJBREGTS, 1978; DAGAN,
1989; ISAAKS & SRIVASTAVA , 1989; DEUTSCH &
JOURNEL, 1992).

3.3.2 Grundlagen

3.3.2.1 Zufallsvariablen und -funktionen

Der Wertz einerRV Z(x) bzw. die Wahrscheinlich-
keit ('probability',Prob), daß der Wertz vonZ(x) in



Transport gel̈oster organischer Stoffe in porösen Aquiferen 25

einem bestimmten Wertebereich (Intervall) liegt, wird
von der zugeh¨origen Wahrscheinlichkeitsverteilungs-
funktion ('probability or cumulative distribution func-
tion', cdf) F (x; z) bestimmt:

F (x; z) = Prob
�
Z(x) � z

�
(3.52a)

bzw.

F (x; z) =

zZ
�1

f(x; z
0

) dz
0

(3.52b)

mit f(x; z) als Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion
('probability density function',pdf) derRV Z(x). Da-
bei gilt:

lim
z!�1

F (x; z) = 0 und lim
z!1

F (x; z) = 1 (3.53)

und für diepdf:

f(x; z) =
dF (x; z)

dz
(3.54)

mit f(x; z) dz als Wahrscheinlichkeit, daßZ(x) im
Interval [z : z+dz] liegt.

Um eine RV Z(x) beschreiben zu k¨onnen, werden
üblicherweise statistische Parameter der zugeh¨origen
cdf bzw. pdf bestimmt, die eine unmittelbare Aussa-
ge erlauben, welcher Wertz im Mittel zu erwarten ist
und wie stark die Einzelwerte um diesen Mittelwert
schwanken. Ganz allgemein gilt f¨ur den Erwartungs-
wert einer Funktiong

�
Z(x)

�
:

E
h
g
�
Z(x)

�i
=

1Z
�1

g(z)f(x; z) dz (3.55)

Für g
�
Z(x)

�
=Z(x) erhält man den Mittel- bzw. Er-

wartungswert�x=E[Z(x)] derRV (gleichbedeutend
mit dem ersten Moment vonZ(x)):

�x = E
�
Z(x)

�
=

1Z
�1

zf(x; z) dz (3.56)

Die Varianz�2
x

als Maß der Fluktuation um�x erhält
man für g

�
Z(x)

�
=(Z(x)��x)

2 als zweites zentrales
Moment vonZ(x)

�2x = V AR
�
Z(x)

�
=

1Z
�1

�
z � �x

�2
f(x; z) dz

= E
h�
Z(x)� �x

�2i
(3.57)

Eine häufig verwendetecdf ist dieGauss'sche Normal-
verteilungsfunktion:

F (x; z) =
1

p
2��x

zZ
�1

exp
�
�

(z
0

� �x)
2

2�2
x

�
dz

0

=
1

2

�
1 + erf(

z � �xp
2�x

)

�
(3.58)

Mit Gl. (3.54) ergibt sich f¨ur diepdf:

f(x; z) =
1

p
2��x

exp
�
�

�
z � �x

�2
2�2

x

�
(3.59)

Ersetzt manz durch ln(z�) in Gl. (3.58), ergibt sich
direkt diecdf einer log-normal verteiltenRV Z�

(x).

Während eineRV durch jeweils einecdf (Gl. 3.52a)
charakterisiert wird, wird eineRF durch einecdf-
Schar bestimmt. Diese wird auch als gemeinsa-
me Wahrscheinlichkeitsverteilung ('joint probability
function') bezeichnet, daß heißt, es wird die Wahr-
scheinlichkeitsverteilung mehrererRV an beliebigen
Ortenx 2 U gemeinsam betrachtet. Dadurch l¨aßt sich
die statistische Abh¨angigkeit derRV und damit die
räumliche Verteilung der zugeh¨origenRF charakteri-
sieren. In der Regel werden dabei jeweils nur zweiRV
betrachtet:

F (x1;x2; z1; z2)

= Prob
�
Z(x1) � z1; Z(x2) � z2

�
(3.60)

Die statistische Abh¨angigkeit (Korrelation) zweier
RV Z(x) und Z(x+h) an unterschiedlichen Orten
kann, mith als Abstandsvektor, durch die Autokova-
rianz formuliert werden:

COV
�
Z(x); Z(x+h)

�
= COV

�
x;x+h

�
=

E

��
Z(x)� �x

�
�
�
Z(x+h)� �x+h

��
=

E

�
Z(x) � Z(x+h)

�
� �x � �x+h (3.61)

Anstelle der Autokovarianz wird h¨aufig auch der Kor-
relationskoeffizient�(x+h) verwendet.

�(x;x+h) =

COV
�
x;x+h

�
q
V AR

�
Z(x)

�
� V AR

�
Z(x+h)

� (3.62)

Im Gegensatz zur Autokovarianz ist der Korrelations-
koeffizient unabh¨angig von der Gr¨oßenordnung der
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Variablenwerte und damit von den verwendeten Ein-
heiten. Es gilt:�1 � � � +1, wobei für �=0 die bei-
den betrachtetenRV nicht korreliert bzw. unabh¨angig
sind. Für �<0 spricht man von einer negativen Korre-
lation beiderRV (kleine Werte der einenRV fallen mit
großen Werten der anderenRV zusammen und umge-
kehrt). Dieser Fall ergibt sich in der Regel nur dann,
wenn die Abhängigkeit zweierRV unterschiedlicher
Parameter (z. B. Permeabilit¨at und Sorptionskapazit¨at)
untersucht wird. F¨ur � > 0 sind dieRV positiv kor-
reliert (kleine Werte der einenRV fallen mit kleinen
Werten der anderenRV, große Werte mit großen Wer-
ten zusammen).

3.3.2.2 Stationariẗat und Ergodizit ät

Um die statistischen Parameter Mittelwert und Varianz
einer ZufallsvariablenZ(x) bestimmen zu k¨onnen,
ist es, der vorgestellten Theorie folgend, erforderlich,
die Größe der Variablen mehrfach durch unabh¨angige
Messungen zu bestimmen, um auf ihre Wahrschein-
lichkeitsverteilung schließen zu k¨onnen. In der Rea-
lit ät ist jedoch in der Regel je Meßstelle nur jeweils ein
Meßwertz(x) verfügbar. Es wird daher angenommen,
daß die cdf einerRV auch aus an verschiedenen Orten
xi gemessenen Wertenz(xi) ermittelt werden kann.
Diese Annahme impliziert, daß alleRV einerRFdurch
ein und diesselbecdf definiert sind (Gl. 3.63), diese
also unver¨anderlich im UntersuchungsraumU ist. Die
RV wird dementsprechend als station¨ar bezeichnet.

F (x; z) = F (z); 8x 2 U (3.63)

Die statistischen Parameter Mittelwert und Varianz
(vgl. Gl. 3.56 und 3.57) sind dann ebenfalls konstante
Größen im UntersuchungsraumU:

�x = E
h
Z(x)

i
= � (3.64)

�2x = E
h�
Z(x)� �x

�2i
= �2 (3.65)

Entsprechend Gl. (3.63) gilt f¨ur die 'joint probability
function':

F (x1;x2; z1; z2) = F (x1+h;x2+h; z1; z2);

8 Verschiebungsvektorenh (3.66)

Die Autokovarianz (vgl. Gl. 3.61) ist damit nur noch
vom Abstandsvektorh abhängig:

COV
�
x;x+h

�
=

E
h
Z(x) � Z(x+h)

i
� �2 = C(h) (3.67)

Da einepdf meist nurüber ihre ersten beiden Momen-
te (Mittelwert und Varianz) definiert wird, wird in der
Regel nur deren Stationarit¨at gefordert. Man spricht
dann von einer Stationarit¨at zweiter Ordnung bzw. von
einer sogenannten “schwachen Stationarit¨at”.

Eine weitere, f¨ur die Anwendung des Konzepts der
Zufallsfunktionen notwendige, fundamentale Hypo-
these ist die Forderung nach Ergodizit¨at. Durch die
Annahme ergodischer Verh¨altnisse wird sichergestellt,
daß die räumliche Verteilung der Variable, die durch
die RF beschrieben werden soll, die gleichen statisti-
schen Eigenschaften (Parameter) aufweist, wie dieRF
selbst. D. h. insbesondere, daß das Ensemble-Mittel al-
ler möglichen Realisationen derRF dem räumlichen
Mittel einer einzigen Realisation entspricht, also auch
der tatsächlichen (realen) Verteilung der zu beschrei-
benden Variable.

3.3.3 Lagrange'scher Ansatz nachDA-
GAN & CVETKOVIC

Das im Rahmen dieser Arbeit entwickelte Simulati-
onsmodell basiert auf dem von CVETKOVIC & DA-
GAN (1994) bzw. DAGAN & CVETKOVIC (1996)
vorgestelltenLagrange'schen Ansatz zur Beschreibung
des Transports reaktiver Grundwasserinhaltsstoffe in
heterogenen por¨osen Aquiferen (siehe Kap. 5.2). Im
folgenden soll daher auf die Grundgedanken sowie auf
die Anwendungsbedingungen dieses Ansatzes einge-
gangen werden.

Der Ansatz beruht auf derLagrange'schen Betrach-
tungsweise von Transportvorg¨angen in heterogenen
Medien bei zeitunabh¨angiger Str¨omung und stellt ei-
ne Weiterentwicklung fr¨uherer Arbeiten zur Berech-
nung des Transports konservativer Tracer dar (DA-
GAN, 1984; DAGAN et al., 1992). Im Unterschied zum
Euler'schen Ansatz (Kap. 3.2.1) wird bei demLa-
grange'schen Konzept die Bewegung einzelner Was-
serpartikel bzw. Partikel eines konservativen Wasse-
rinhaltsstoffes imEuler'schen Fließfeld betrachtet. Je-
der Teilchenpfad im Aquifer kann als Stromr¨ohre
('stream tube') mit infinitesimalen Querschnitt auf-
gefaßt werden (Abb. 3.3). Die zeitabh¨angigen Par-
tikelkoordinaten erh¨alt man als L¨osungen der Be-
wegungsgleichungen (dx=dt = va(x)). Der Ver-
lauf der Teilchenpfade (Fließwege) h¨angt zum einen
von den Randbedingungen, zum anderen von der
Heterogenit¨at des Aquifers in Bezug auf die hy-
draulische Durchl¨assigkeit ab. Die eindimensionalen
Stromröhren werden dabei nicht mittels einer Orts-
koordinate entlang der Stromr¨ohre, sondern mittels
Laufzeiten parametrisiert. Die Behandlung des kon-
servativen Transports f¨uhrt schlußendlich zu einer pdf
g(�; x1) der Lauf- bzw. Verweilzeiten� zwischen
einer Eingabe- und einer Kontrollebene (Abb. 3.4).
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Abb. 3.3: Generelles Schema des Stromr¨ohren-Ansatzes
nach DAGAN & CVETKOVIC (1996): Betrachtung einer
Stromröhre zwischen parallelen, senkrecht zur mittleren
Strömungsrichtung orientierten Ebenen.

Dabei wird vorausgesetzt, daß folgende Annahmen
erfüllt bzw. zutreffend sind:

� Die Aquiferdurchlässigkeit kann als station¨are Zu-
fallsfunktion RF aufgefaßt werden, deren statistische
Momente bekannt sind (Kap. 3.3.2.1).

� Das Fließfeld, d. h. die Lage der Fließpfade ist zeit-
unabhängig.

� Die hydraulische Heterogenit¨at des Aquifers kann
durch die Variabilität der Fließgeschwindigkeit und
diese als schwach (zweiter Ordnung) station¨are Zu-
fallsfunktion beschrieben werden (Kap. 3.3.2.2).

� Es liegen in Bezug auf den Stofftransport ergodi-
sche Verh¨altnisse vor, d. h. die Korrelationsl¨angen sind
klein gegen¨uber der lateralen Ausdehnung des Scha-
densherdes bzw. der Schadstoffahne (Kap. 3.3.2.2).

� Dispersionseffekte infolge makroskopischer Va-
riationen des Geschwindigkeitsfelds dominieren ge-
genüber der molekularen Diffusion und kornger¨ustbe-
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Abb. 3.4: Beispiel einer 'probability density function' (pdf)
g mit �max als maximaler Verweilzeit eines inerten Tra-
cerpartikels zwischen Eingabe- und Kontrollebene (hier:
�max � 400 s).

dingter Dispersion, so daß letztere vernachl¨assigt wer-
den können. Daraus ergibt sich, daß die einzelnen
Stromröhren unabh¨angig betrachtet werden k¨onnen
bzw. kein Massenaustausch zwischen benachbarten
Stromröhren stattfindet.

Der Einfluß der reaktiven Prozesse wird in Form ei-
ner Reaktionsfunktion�(�; t) berücksichtigt, welche,
wenngleich dies von den Autoren nicht erw¨ahnt wird,
mit der von JURY & ROTH (1990) bzw. ROTH & JURY

(1993) vorgestellten Transferfunktion vergleichbar ist.
Die Funktion�(�; t) wird durch Lösung der Massen-
bilanzgleichung entlang einer Stromlinie bestimmt:

@cw
@t

+
@cw
@�

= �(cw ; cs) ;
@cs
@t

= ��(cw; cs) (3.68)

wobei� und�� Quellterme für cw bzw. cs sind. Bei
der Berechnung des reaktiven Transports werden bei
DAGAN & CVETKOVIC (1996) nur solche Prozesse
berücksichtigt, die zu einer analytisch l¨osbaren Mas-
senbilanzierung gem¨aß Gl. (3.68) f¨uhren, weshalb sich
die Anwendung des Verfahrens bisher auf die Ber¨uck-
sichtigung einzelner Prozesse (z. B. nichtlineare Sorp-
tion und ratenlimitierter Massentransfer) beschr¨ankt
(CVETKOVIC & DAGAN, 1996).

� repräsentiert f¨ur jeden Zeitpunktt ein normiertes
Konzentrationsprofil des reaktiven Wasserinhaltsstoffs
über die Verweilzeit� eines inerten Tracers (Abb. 3.5).

Die Verwendung einer einzigen Reaktionsfunktion
entspricht der Annahme, daß alle Stoffpartikel zwi-
schen Eingabe- und Kontrollebene den gleichen Pro-
zessen (in Art und Ausmaß) unterworfen sind und da-
mit jedes Partikel in Bezug auf die reaktiven Prozes-
se repräsentativ f¨ur die Gesamtheit aller Partikel ist
(“Prinzip der repräsentativen Stromr¨ohre”).

Bei der Behandlung der reaktiven Prozesse wird al-
so vorausgesetzt, daß die Prozeßparameter im deter-
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Abb. 3.5: Reaktionsfunktion� als unendliche Schar (f¨ur alle
Zeitpunktet) normierter Konzentrationsprofile ¨uber� : Bei-
spiel für �max � 400 s.
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Abb. 3.6: Durchbruchskurve der reaktiven Substanz im Ver-
gleich zur Durchbruchskurve eines inerten Tracers (beispiel-
haft).

ministischen Sinn aufgefaßt werden k¨onnen. Das be-
deutet, daß der betrachtete Aquifer entweder homo-
gen ist in Bezug auf seine physiko-chemischen Eigen-
schaften oder effektive Parameter angenommen wer-
den können. Dies ist dann m¨oglich, wenn die Hetero-
genitätsskala bez¨uglich der physiko-chemischen Para-

meter wesentlich kleiner ist als die L¨ange der Trans-
portwege, d. h. die Korrelationsl¨angen der reaktiven
Parameter klein gegen¨uber der Längenskala des Un-
tersuchungsraums sind (Kap. 3.3.2.2).

Sind g und � bekannt, kann die normierte Durch-
bruchskurve der reaktiven Substanz (Abb. 3.6) berech-
net werden durch

c(x; t) =

1Z
0

g(�; x) �(�; t) d� (3.69)

Ein numerisches Modell, das in ¨ahnlicher Weise
auf Laufzeit-parametrisierte Stromlinien oder -r¨ohren
zur Beschreibung des advektiven Transports in he-
terogenen Medien zur¨uckgreift, und zur Simulation
des nicht-reaktiven Mehrphasentransports im Bereich
der Erkundung und Nutzbarmachung von Erd¨ol-
Lagerstätten entwickelt wird, wurde j¨ungst von BA-
TYCKY et al. (1997) vorgestellt.
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4 Gekoppelter Transport im Grundwasser gel̈oster
PAK und Tenside

In diesem Abschnitt wird auf die reaktiven Prozesse
und Wechselwirkungen eingegangen, die den gemein-
samen Transport von PAK und Tensiden im Grund-
wasser bestimmen. Neben den Prozessen selbst sind
hierbei insbesondere die auf diese Prozesse Einfluß
nehmenden spezifischen PAK-, Tensid- und Aquifer-
materialeigenschaften von Interesse. Vorgestellt wird
die hierzu erarbeitete Modellvorstellung, welche auf
der Grundlage der Erkenntnisse experimenteller Un-
tersuchungen, insbesondere von DANZER (1998),
KLEINEIDAM (1998) und R̈UGNER (1998a) erarbeitet
wurde, sowie deren modelltechnische Umsetzung.

4.1 Konzeptionelles Modell der
Prozesse und Wechselwirkun-
gen

4.1.1 Beschreibung des Konzepts

Die für die reaktiven Prozesse von im Grundwas-
ser gelösten PAK und Tensiden maßgebende Situation
veranschaulicht Abb. 4.1.

Tenside k¨onnen in Lösung (wäßrige Phase) als einzel-
ne Moleküle (Monomere) oder als Konglomerate vie-
ler Monomere (Mizellen) vorliegen. Die im Grund-
wasser gel¨osten Tensidmonomere unterliegen der
Sorption an die mineralische Oberfl¨ache des Aquifer-
materials. Sorbierte Monomere bilden bei zunehmen-
der Konzentration zun¨achst eine Tensid-Monolage
aus, die als Hemimizelle bezeichnet wird (WEST

& H ARWELL, 1992). Auf dieser Monolage k¨onnen
sich weitere Tensidmolek¨ule anlagern und es bildet
sich ein mizellen¨ahnliches Monomer-Konglomerat in
Form einer Monomer-Doppellage, sogenannte Admi-
zellen, aus (NAYYAR et al., 1994).

Für die PAK ergeben sich in Anwesenheit von Tensi-
den insgesamt vier m¨ogliche “Aufenthaltsphasen”: die
wäßrige Phase, die mizell¨are Phase, die admizell¨are
Phase und die Festphase. Zur Beschreibung der Wech-
selwirkungen zwischen den einzelnen Phasen werden
insgesamt 6 Prozesse eingef¨uhrt (Abb. 4.1):

i. die Bildung bzw. Formierung von Tensidmizellen
aus einzelnen Monomeren, falls die Tensidkon-
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Abb. 4.1: Schematische Darstellung der f¨ur den gekoppel-
ten Transport von PAK und Tensiden als relevant erachteten
reaktiven Prozesse und Wechselwirkungen.

zentration in Lösung die effektiveCMCe im be-
trachteten System ¨uberschreitet,

ii. die lineare Gleichgewichtssorption von Tensid-
monomeren an die Kornmatrix bzw. Festphase,

iii. die nichtlineare Gleichgewichtssorption von PAK-
Molekülen an die Kornmatrix bzw. Festphase,

iv. die PAK-Intrapartikelporendiffusion in die Ge-
steinspartikel (K¨orner),

v. die PAK-Lösung in die Tensidmizellen in der
wäßrigen Phase, wobei ein “schnell” ablaufender
und von der PAK-Konzentration unabh¨angiger (li-
nearer) Prozeß angenommen wird, sowie

vi. die (ebenfalls “schnelle” und lineare) PAK-
Lösung (-Sorption) in an der Festphase sorbierte
Tensidadmizellen und -hemimizellen, wobei zwi-
schen Ad- und Hemimizellen nicht unterschieden
wird.

Mit Ausnahme der Intrapartikelporendiffusion (iv)
werden alle Wechselwirkungen als “schnelle” Prozes-
se aufgefaßt.

Neben den eingangs erw¨ahnten Arbeiten st¨utzt sich
diese Modellvorstellung auf weitere Forschungsergeb-
nisse, u. a. von KILE & CHIOU (1989), KAN & T OM-
SON(1990), EDWARDS et al. (1991), BURRIS & A NT-
WORTH (1992), WAGNER et al. (1994), EDWARDS et
al. (1994c) und GRIMBERG et al. (1995).
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In den von EDWARDS et al. (1994a) und ADEEL et
al. (1995) vorgestellten Transportmodellen wird ein
im wesentlichen mit dem hier vorgestellten ¨uberein-
stimmendes Modellkonzept verwendet. Unterschiede
bestehen in der Beschreibung der PAK- und Tensid-
Sorption. Während EDWARDS et al. (1994a) und
ADEEL et al. (1995) jeweils einen 'Two-region'-
Ansatz in Verbindung mit einem Ratenansatz zur
Beschreibung der Kinetik verwenden, wird hier auf
die Berücksichtigung der Tensid-Sorptionskinetik ver-
zichtet und für die “langsame” PAK-Sorption ein Dif-
fusionsansatz verwendet. Auch die f¨ur den durch orga-
nische Kosolventen bzw. Kolloide beeinflußten Trans-
port entwickelten numerischen Modelle verwenden
ähnliche Ans¨atze (KNABNER ET AL., 1996; siehe auch
Kap. 3.1.4).

4.1.2 Begründung der geẅahlten An-
sätze

Die Annahme, daß dieBildung von Mizellen dann er-
folgt, wenn die Tensidkonzentration dieCMCe über-
schreitet, bzw. daß dieCMCe mit der maximal m¨ogli-
chen Monomerkonzentration in L¨osung gleichzuset-
zen ist entspricht dem Stand der Wissenschaft (z. B.
KILE & CHIOU, 1989; WEST & H ARWELL, 1992;
GRIMBERG et al., 1995).

Die Beschreibung derTensid-Sorption durch einen
Gleichgewichtsansatz bzw. der Verzicht auf einen ki-
netischen Ansatz begr¨undet sich wie folgt:

� Das entscheidende Kriterium bei der Wahl bzw. der
Entwicklung der Formulierungen zur Beschreibung
der einzelnen Prozesse ist im Sinne der Zielsetzung die
ausschließliche Verwendung meßbarer Parameter (sie-
he Kap. 1.2.2 und 5.1). Tensid-Sorptionskinetik wur-
de zwar beobachtet (z. B. ADEEL & L UTHY, 1995),
über die zugrundeliegenden Mechanismen liegen je-
doch keine genauen Erkenntnisse vor. Vermutet wird,
daß die Anordnung der sorbierten Monomere zu einer
vollständige Mono- bzw. Doppellage limitierend wirkt
(CHEN et al., 1992). Eine Quantifizierung des Ph¨ano-
mens durch meßbare Parameter erscheint in jedem Fall
bislang nicht m¨oglich.

� Die beobachteten Zeiten bis zur Gleichgewichtsein-
stellung sind relativ kurz (�1h, siehe z. B. VALORAS

et al., 1969), so daß insbesondere im Hinblick auf die
Beschreibung des Tensidtransports auf der Feldskala
von Gleichgewichtsbedingungen ausgegangen werden
kann.

Die Annahme eines linearen Verteilungskoeffizienten
Kds für die Tensid-Sorption basiert auf von DANZER

(1998) durchgef¨uhrten Batch-Sorptionsexperimenten,

in welchen sich nur eine geringe Konzentrations-
abhängigkeit zeigte. Die in anderen Untersuchungen
gefundenenFreundlich-Beziehungen sind m¨oglicher-
weise auf die relativ hohenfoc-Werte der verwende-
ten Böden zur¨uckzuführen (URANO et al., 1984; LIU
et al., 1992; EDWARDS et al., 1992).

Die Gesetzm¨aßigkeiten derSorption von PAK bzw.
hydrophober organischer Schadstoffe im allgemeinen
wurde bereits in Kap. 3.1.2 ausf¨uhrlich behandelt,
so daß der gew¨ahlte “Two-region”-Ansatz (Gleichge-
wichtssorption + Intrapartikeldiffusion) an dieser Stel-
le nicht weiter zu er¨ortern ist.

Ein “schneller” Ablauf derPAK-L ösung in die mi-
zelläre Tensid-Phasegilt als nachgewiesen (z. B.
GRIMBERG et al., 1995; ROUSEet al., 1996). Die An-
nahme einer “schnellen” L¨osung der PAK-Molek¨ule
in die admizelläre Phase erfolgt sinngem¨aß und in
Entsprechung der Annahme einer schnellen Tensid-
Sorption und demzufolge leicht zug¨anglichen Ten-
sidadmizellen bzw. -Hemimizellen. Daß die PAK-
Lösung in die (ad-)mizell¨are Tensidphase durch einen
von der PAK-Konzentration unabh¨angigen Vertei-
lungskoeffizienten (K�

mi
bzw.K�

ad
) beschrieben wer-

den kann, zeigten SUN & B OYD (1993) und DAN-
ZER (1998). Die Solubilisierung von PAK durch eine
Wechselwirkung mit in der w¨aßrigen Phase gel¨osten
Monomeren wird vernachl¨assigt, da hier von einem
um Größenordnungen geringeren Effekt ausgegangen
werden kann (KILE & CHIOU, 1989).

4.2 Prozeßrelevante Eigen-
schaften

4.2.1 PAK

Die spezifischen physiko-chemischen Eigenschaften
der PAK beeinflussen grunds¨atzlich alle für den PAK-
Transport relevanten Prozesse, die Wechselwirkungen
mit den Tensiden eingeschlossen.

Mit den direkt meßbaren Eigenschaften Was-
serlöslichkeit und Kow lassen sich die Prozesse
jedoch nur absch¨atzungsweise quantifizieren (z. B.
HERBERT, 1992; SCHÜTH, 1994; DANZER, 1998).
Beispielsweise muß zur Beschreibung des Sorptions-
gleichgewichts von PAK an nat¨urliches Aquifermate-
rial über größere Konzentrationsbereiche generell die
Nichtlinearität der Sorptionsisothermen ber¨ucksichtigt
werden (Kap. 3.1.2.2). Zudem sind die Isothermen
nicht allein vom betrachteten PAK, sondern auch von
den Eigenschaften des Aquifermaterials abh¨angig
(Kap. 4.2.3). Auch die Wechselwirkungen mit den
Tensidphasen werden durch Parameter (Verteilungs-
koeffizienten) bestimmt, die nicht allein von den
Eigenschaften des PAK abh¨angen. Der einzige rein
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PAK-spezifische Parameter, der auf einen f¨ur die
PAK relevanten Prozeß (Intrapartikeldiffusion) direkt
Einfluß nimmt, ist der molekulare Diffusionskoeffi-
zient Daq, der nach Gl. (3.13) in Abh¨angigkeit von
der Temperatur berechnet werden kann. F¨ur PHE
(molares VolumenVm � 230 cm3/mol) ergeben sich
Werte für Daq zwischen 3.3�10-6 (0 �C) und 7.8�10-6

cm2/s (30�C).

Das bedeutet, daß zur Beschreibung aller Prozes-
se, an denen PAK beteiligt sind, entweder PAK-und-
Aquifermaterial- oder PAK-und-tensidspezifische Pa-
rameter im Experiment bestimmt werden m¨ussen.

4.2.2 Tenside

Die einzige tensidspezifische Einflußgr¨oße, die ex-
plizit in der Beschreibung der Prozesse mit Ten-
sidbeteiligung ber¨ucksichtigt werden kann, ist die
CMCe. Sie steuert die Mizellenbildung und nimmt
dadurch auch indirekt Einfluß auf die PAK-Tensid-
Wechselwirkungen. DieCMCe ist abhängig von Io-
nenstärke der Lösung, Temperatur und Anwesenheit
anderer organischer Stoffe bzw. Materialien (ROSEN,
1989), so daß die effektive kritische Mizellenkonzen-
tration CMCe im Labor-Experiment, aber auch in
natürlichen Aquifersystemen meist niedriger ist als die
CMC in deionisiertem Wasser. F¨ur das in dieser Ar-
beit betrachtete Tensid Terrasurf G50 (TG50) wurde
für die verwendeten Labors¨aulensysteme von DAN-
ZER (1998) einCMCe-Wert von� 100 mg/l expe-
rimentell bestimmt (CMC(tg50)� 500 mg/l). Als Al-
ternative zur experimentellen Bestimmung derCMCe

wurden auch semi-empirische Modelle vorgeschlagen
(z. B. DI TORO et al., 1990).

Eine weitere charakteristische Tensid-Eigenschaft, die
vor allem für die Effizienz der Tensidadmizellen und
-mizellen in ihrer Eigenschaft als L¨osemittel für die
PAK von Bedeutung ist, ist die 'hydrophilic lipophilic
balance' (HLB), ein Maß f¨ur das Verh¨altnis von hy-
drophiler zu hydrophober Gruppe eines Tensids. Ge-
nerell kann von einer mit abnehmendem HLB-Wert
steigenden Effizienz ausgegangen werden (z. B. SUN

& JAFFE, 1996). Der Einfluß des HLB-Werts l¨aßt sich
jedoch nicht in Form einer allgemein g¨ultigen Bezie-
hung quantifizieren, so daß die Verteilungskoeffizien-
tenK�

mi(i;m) undK�

ad(i;m) des PAKi zwischen mi-
zellärer bzw. admizell¨arer Phase des Tensidsm und
der wäßrigen Phase experimentell bestimmt werden
müssen.

4.2.3 Aquifermaterial

Die physiko-chemischen Eigenschaften des nat¨urli-
chen Aquifermaterials beeinflussen sowohl die Sorp-
tion der PAK (z. B. SCHÜTH, 1994; GRATHWOHL &

KLEINEIDAM , 1995; KLEINEIDAM , 1998) als auch
der Tenside (z. B. DI TORO et al., 1990; DANZER,
1998).

Natürliches Aquifermaterial ist generell als heteroge-
nes Medium aufzufassen, das aus Gesteinspartikeln
unterschiedlicher Gr¨oße und lithologischer Herkunft
zusammengesetzt ist (BALL et al., 1990; KLEINEI-
DAM, 1998; R̈UGNER, 1998a). Grunds¨atzlich kann
davon ausgegangen werden, daß jedes Gesteinsparti-
kel in Bezug auf die Sorption von PAK und Tensi-
den unterschiedliche physiko-chemische Eigenschaf-
ten besitzt. Da die Ber¨ucksichtigung einzelner Parti-
kel bei der quantitativen Beschreibung der Sorptions-
prozesse aus verst¨andlichen Gr¨unden nicht m¨oglich
ist, wird versucht, “ähnliche” Gesteinspartikel zu
größeren Fraktionen zusammenzufassen, die in gu-
ter Näherung als homogen bez¨uglich ihrer Sorptions-
eigenschaften angesehen werden k¨onnen. F¨ur die-
se quasi-homogenen Einzelfraktionen bestimmte Pa-
rameter (z. B. Sorptionsisothermen-Parameter, Intra-
partikelporosität, usw.) sollten dann von allgemeiner
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Abb. 4.2: Aufteilung einer heterogenen Gesamtprobe durch
Siebung und Sortierung in homogene Einzelfraktionen.
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Gültigkeit, d. h. auf alle aus diesen Einzelfraktio-
nen zusammengesetzte Aquifere bzw. Aquifermate-
rialien übertragbar sein. Als Kriterien f¨ur die Auftei-
lung des Aquifermaterials in homogene Einzelkompo-
nenten kommen dabei aus methodischen Gr¨unden nur
sichtbare Merkmale in Betracht: die Gr¨oße der einzel-
nen Gesteinspartikel (Korngr¨oßenverteilung) und de-
ren makroskopische Merkmale (z. B. F¨arbung), wel-
che eine lithologische Einordnung der Partikel und
damit die Bestimmung der lithologischen (bzw. se-
dimentpetrographischen) Zusammensetzung der hete-
rogenen Gesamtprobe des Aquifermaterials erlauben.
Das Aquifermaterial wird dementsprechend in ver-
schiedene Korngr¨oßenklassen (Kornfraktionen) und
lithologische Subkomponenten (kurz: Lithokompo-
nenten) unterteilt (Abb. 4.2).

4.2.3.1 Lithologische Zusammensetzung

Der Einfluß der lithologischen Herkunft der Gesteins-
partikel auf die Sorption von Phenanthren wurde in
den Arbeiten von KLEINEIDAM (1998) und R̈UGNER

(1998a) anhand von Neckarkiesproben aus T¨ubin-
gen (Kieswerk Hirschau) und aus dem Naturmeßfeld
Horkheimer Insel (siehe z. B. KERNFORSCHUNGS-
ZENTRUM KARLSRUHE, 1991) experimentell unter-
sucht. Mit dem gleichen Aquifermaterial f¨uhrte DAN-
ZER (1998) Batch-Sorptionsexperimente zur Sorption
von Terrasurf G50 an einzelne Lithokomponenten
durch. Die Ergebnisse der erw¨ahnten Arbeiten werden
im folgenden, soweit sie f¨ur die vorliegende Arbeit re-
levant sind, zusammengefaßt:

� Bei der Trennung der heterogenen Neckarkiespro-
ben zeigte sich, daß eine Unterscheidung von insge-
samt vier lithologischen Subkomponenten f¨ur die Be-
schreibung der lithologischen Zusammensetzung des
Aquifermaterials ausreichend ist. Unterschieden wird
zwischen Quarz (q), helle Kalke (hK), dunkle Kalke
(dK) und Sandstein (T¨ubinger Proben: Keupersand-
stein (Ks), Horkheimer Proben: Stubensandstein (Ss)).
Andere Komponenten waren nur in untergeordneten
Gewichtsanteilen in den Proben enthalten.

� Die Lithokomponenten k¨onnen durch vier Parame-
ter charakterisiert werden: durch (i) die Feststoffdich-
te �s, (ii) die Intrapartikelporosit¨atnip, (iii) den Tor-
tuositätsfaktor�f der Intrapartikelporen und durch (iv)
die spezifische Gesamtoberfl¨acheAs. Alle Parameter,
mit Ausnahme von�s, weisen für die einzelnen Litho-
komponenten sehr unterschiedliche Werte auf (siehe
auch Tab. 7.1 und 7.4).

� Die lithologische Zusammensetzung der T¨ubinger
und Horkheimer Proben ist unterschiedlich. Zudem
variiert sie zwischen den untersuchten Korngr¨oßen-
fraktionen. Beispielsweise ist Quarz in nennenswerten

Anteilen nur in den Korngr¨oßendK <4 mm vertreten
(siehe auch Tab. 8.5).

� Quarz bildet innerhalb der betrachteten lithologi-
schen Einzelfraktionen aufgrund seiner Bildungsbe-
dingungen eine Ausnahme. Er liegt kristallin vor und
ist in reinster Form frei von organischem Kohlenstoff
(Corg=0) und besitzt keine Intrapartikelporen, so daß
keine nennenswerte Sorption organischer Schadstoffe
wie PHE zu beobachten sein sollte. Infolge von Fehl-
stellen im Kristallgitter oder Mikro-Rissen sowie der
Ablagerung von organischen Substanzen (z. B. Hu-
minstoffe) ist Quarz dennoch als relevanter Sorbent
zu betrachten. Die Sorptionsparameter k¨onnen dabei
jedoch nur bedingt als quarzspezifische ¨ubertragbare
Größen angesehen werden. Weiter kann davon ausge-
gangen werden, daß die durch Mikro-Risse und Trenn-
flächen gebildeten Intrapartikel-”Poren” von Quarz ei-
ne relativ geringe Tortuosit¨at aufweisen (R̈UGNER,
1998c).

� Die Sorption von PHE unter Gleichgewichtsbedin-
gungen läßt sich für alle Lithokomponenten durch
Freundlich-Isothermen mit Werten f¨ur Kfr zwischen
ca. 1 L/kg (q) und 150 L/kg (dK) und f¨ur nfr um
ca. 0.7 (mit Ausnahme von q:nfr � 1) beschreiben.
Mehrfachversuche zeigen, daß die Isothermenparame-
ter dabei von Probe zu Probe moderat variieren (siehe
auch Tab. 7.5).

� Langzeit-Batchexperimente zeigen, daß der zeitli-
che Verlauf der PHE-Aufnahme f¨ur die einzelnen Li-
thokomponenten sehr unterschiedlich ist und im we-
sentlichen vonnip und den Sorptionsisothermenpara-
metern gesteuert wird. Die Lithokomponenten k¨onnen
wie folgt eingeordnet werden: q> Ss> Ks > hK >
dK (>: “Sorptionskinetik schneller als”).

� Die TG50-Sorption ist ebenfalls abh¨angig von der
lithologischen Herkunft des betrachteten Sorbenten.
Für die Lithokomponenten einer T¨ubinger Neckar-
kiesprobe (Korngr¨oße: 2 mm< dK < 4 mm) wur-
den maximale Belegungskonzentrationensmax

ad
von

rd. 200 mg/kg (q) bis 900 mg/kg (Ks) gemessen.

4.2.3.2 Korngrößenverteilung

Der Einfluß der Gr¨oße der Gesteinspartikel (Korn-
radien bzw. -durchmesser) auf die Sorptionskinetik
organischer Schadstoffe ist bekannt (z. B. WU &
GSCHWEND, 1986 und 1988, BALL & ROBERTS,
1991b; GRATHWOHL, 1998) und wird mit dem In-
trapartikeldiffusionsmodell durch den KornradiusRK

explizit berücksichtigt (Kap. 4.3.3.5).

Die Gleichgewichtssorption von PAK ist dagegen
weitgehend unabh¨angig von der Korngr¨oße, d. h. die
Sorptionsisothermenparameter sind f¨ur unterschiedli-
che Kornfraktionen einer Lithokomponente ann¨ahernd
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gleich (KLEINEIDAM , 1998). Die in verschiedenen
Untersuchungen (z. B. BALL & ROBERTS, 1991a) be-
obachtete Korngr¨oßenabh¨angigkeit der Sorption orga-
nischer Schadstoffe ist darauf zur¨uckzuführen, daß die
Trennung des Probenmaterials nur in Bezug auf die
Korngröße erfolgte und die unterschiedliche lithologi-
sche Zusammensetzung der einzelnen Kornfraktionen
unberücksichtigt blieb.

Da die Korngröße das Verh¨altnis vonäußerer Korn-
oberfläche zur Masse der betrachteten Gesteinsparti-
kel bestimmt (für kugelförmige Partikel: 6=(dK �s))
ist es denkbar, daß der Anteil der leicht zug¨anglichen
Sorptionsplätzefeq für nicht oder gering por¨ose Par-
tikel ein von der Korngr¨oße abh¨angiger Parameter ist
(siehe auch Kap. 7.3.1).

Wie die Untersuchungen von DANZER (1998) zeigen,
beeinflußt die Korngr¨oße auch die Tensid-Sorption.
Die für die verschiedenen Lithokomponenten f¨ur
TG50 ermitteltensmax

ad
-Werte nehmen mit abnehmen-

der Korngröße zu. Eine plausible Erkl¨arung hierfür ist,
daß die zur Verf¨ugung stehende spezifische Kornober-
fläche (pro Volumen bzw. Masse) mit abnehmender
Korngröße ebenfalls zunimmt (siehe oben). F¨ur die
einzelnen Lithokomponenten wurden jedoch sehr un-
terschiedliche Korngr¨oßenabh¨angigkeiten beobachtet,
so daß hier noch weitere Faktoren von Bedeutung sein
müssen. Die Korngr¨oße wird deshalb zur Beschrei-
bung der Tensid-Sorption nicht explizit als Parameter,
sondern durch Verwendung gemessener korngr¨oßen-
spezifischersmax

ad
-Werte ber¨ucksichtigt (Kap. 4.3.2).

4.3 Modelltechnische Umsetzung
des Konzepts

4.3.1 Definition von Porosiẗaten und
Dichten

Durch die beschriebene Aufteilung des nat¨urlichen
Aquifermaterials in homogene Einzelfraktionen so-
wie durch die Einbeziehung der Intrapartikelporosit¨at
müssen verschiedene Definitionen f¨ur Dichten und Po-
rositäten, welche die Umrechnung von Konzentratio-
nen in ein einheitliches Bezugssystem erm¨oglichen,
erweitert werden. Die hierzu entwickelten Beziehun-
gen sollen im folgenden vorgestellt werden.

Ausgehend von einem EinheitsvolumenV eines hete-
rogenen Aquifers mit einer GesamtfeststoffmasseMs,
sowie den an einer entsprechenden Bodenprobe be-
stimmten MassenMs(j) der einzelnen Lithokompo-
nenten ist der Massenanteilfm(j) der Lithokomponen-
te j ist definiert durch

fm(j) =
Ms(j)

Ms

(4.1)

Das von der Lithokomponentej eingenommene Volu-
menV(j) ist gegeben durch

V(j) =
Ms(j)

�s(j)
=
fm(j) �Ms

�s(j)
(4.2)

mit �s(j) als Feststoffdichte der Lithokomponentej.
Entsprechend Gl. (4.2) bestimmt sich der Volumenan-
teil fv(j) der Lithokomponentej nach folgender Be-
ziehung

fv(j) =
V(j)

V
=
fm(j) �Ms

�s(j) � V
=
fm(j)

�s(j)
� �b (4.3)

Für die Gesamtheit aller Lithokomponenten gilt dann:

X
j

fv(j) = �b �
X
j

fm(j)

�s(j)
= 1� n (4.4)

Aus Gl. (4.4) folgt damit f¨ur die Trockenlagerungs-
dichte:

�b =
1� nP
j

fm(j)

�s(j)

(4.5)

Die Partikeldichte�p(j) (Gewicht eines Partikels pro
Partikelvolumen) der Lithokomponentej kann über
die Feststoffdichte berechnet werden mit

�p(j) = (1� nip(j)) � �s(j) (4.6)

Mit Gl. (4.6) und

n = next + �b
X
j

nip(j)
fm(j)

�p(j)
(4.7)

wobei next die “externe” Porosit¨at ist (siehe Abb.
4.3), läßt sich die Lagerungsdichte auch wie folgt aus-
drücken:

�b =
1� nextP
j

fm(j)

�p(j)

(4.8)

Bei den zur Verifizierung und Validierung des Sorp-
tionsmodells betrachteten Batch-Experimenten (Kap.
6.1 und 7.2.1) entspricht das EinheitsvolumenV dem
von dem heterogenen Bodengemisch und der L¨osung
eingenommenen Volumen. Jedes Experiment ist durch
die jeweils verwendete Feststoff-EinwaageMs und
das LösungsvolumenVw bzw. durch das Feststoff-
Lösungs-Verh¨altnis ('solid-to-solution ratio')r s;w

charakterisiert:

rs;w =
Ms

Vw
=

�b
next

(4.9)
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Abb. 4.3: Schematische Darstellung der Porosit¨aten.

Mit Gl. (4.9) sowie den Gln. (4.5) und (4.8) erh¨alt man
für die Gesamtporosit¨atn im betrachteten Einheitsvo-
lumen:

n = 1�
rs;w �

P
j

fm(j)

�s(j)

1 + rs;w �
P
j

fm(j)

�p(j)

(4.10)

4.3.2 Stoff-Fraktionen und Prozeßpara-
meter

Durch die Aufteilung der heterogenen Festphase in
verschiedene Lithokomponentenj und Korngrößen-
klassenk sowie die Möglichkeit, den Transport meh-
rerer PAK und Tenside gleichzeitig zu betrachten, ist
bei der mathematischen Beschreibung der reaktiven
Prozesse ein komplexes System von Stoff-Fraktionen
(Konzentrationen) zu ber¨ucksichtigen. Die Verteilung
der Stoff-Fraktionen und deren Abh¨angigkeiten veran-
schaulicht Abb. 4.4 anhand eines Beispiels f¨ur jeweils
zwei PAK, Tenside, Lithokomponenten und Korn-
größenklassen.

Des weiteren sind die meisten Prozeßparameter stoff-
und/oder phasenspezifische Gr¨oßen, d. h. sie bezie-
hen sich auf eine oder mehrere der beteiligten Kompo-
nenten (PAKi, Tensidm, Lithokomponentej, Korn-
größenklassek). In Tab. 4.1 werden alle verwendeten
Parameter im̈Uberblick zusammengefaßt.

4.3.3 Mathematische Beschreibung der
Prozesse

4.3.3.1 Bildung von Tensidmizellen

Die Bildung von Tensidmizellen wird durch die vor-
handene Tensid-Gesamtkonzentrationstot(m), bezo-
gen auf das Porenvolumen, und die im betrachteten
System g¨ultige CMCe(m) gesteuert (Abb. 4.5). Mi-
zellen formieren sich, wenn die Tensidmasse bezogen
auf das Volumen der w¨aßrigen Phase den Konzentrati-
onsschwellenwertscrit(m) übersteigt. Mit

scrit(m) = CMCe(m) +
�b

n

X
j;k

smax

ad(m;j;k) (4.11)

gilt f ür die Mizellenkonzentration

smi(m) =

8>>><
>>>:

0 falls stot(m) � scrit(m)

stot(m) � scrit(m)

falls stot(m) > scrit(m)

(4.12)

4.3.3.2 Tensid-Sorption

Die Sorption von Tensidmonomeren an die mine-
ralische Oberfl¨ache der Bodenpartikel in Form von
Tensidadmizellen und -hemimizellen wird als Gleich-
gewichtsbeziehung durch eine lineare Isotherme be-
schrieben. Die Konzentrationsad(m;j;k) eines an Fest-
stoffpartikeln der Lithokomponentej und der Korn-
größenklassek sorbierten Tensids vom Typm wird
berechnet durch

sad(m;j;k) = Kds(m;j;k) � smo(m) (4.13)

mit Kds(m;j;k) als Sorptionsverteilungskoeffizient und
smo(m) als Konzentration der Tensidmonomere in der
wäßrigen Phase. Dasmo(m) � CMCe(m) (Abb. 4.5),
gilt:

sad(m;j;k) � smax

ad(m;j;k) (4.14)

mit

smax

ad(m;j;k) = Kds(m;j;k) � CMCe(m) (4.15)

4.3.3.3 L̈osung von PAK in Tensidadmizellen und
-mizellen

Die Lösung von PAK-Molek¨ulen in Tensidmizellen
und -admizellen wird durch eine lineare Gleichge-
wichtsbeziehung beschrieben. F¨ur die PAK-Lösung in
Tensidadmizellen gilt:

c�
ad(i;m) = cw(i) K

�

ad(i;m) (4.16)



Gekoppelter Transport im Grundwasser gelöster PAK und Tenside 35
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Abb. 4.4: Schematische Darstellung der f¨ur den Fall des gekoppelten Transports von PAK und Tensiden zu ber¨ucksichtigenden
Stoff-Fraktionen (Konzentrationen) und deren gegenseitige Abh¨angigkeiten.

Tab. 4.1: Übersicht der Prozeßparameter und deren spezifische Abh¨angigkeiten.

spezifisch bez¨uglich
Bezeichnung des Parameters Formelzeichen

PAK i Tensidm Lithomponente j Korngr ößek

Mizellenbildung
Effektive krit. Mizellenkonzentration CMCe �

Tensid-Sorption
Tensid-Sorptionsverteilungskoeffizient Kds � � �

PAK-L ösung in Tensidmizellen bzw. -admizellen
PAK-Verteilungskoeffizient zwischen
wäßriger und mizell¨arer Tensidphase K

�

mi
� �

PAK-Verteilungskoeffizient zwischen
wäßriger und admizell¨arer Tensidphase K�

ad
� �

PAK-Gleichgewichtssorption
Gleichgewichtsfraktion feq � �

PAK-Sorptionsisothermenparameter, z. B. Kfr � �

nfr � �

Feststoffdichte �s �

PAK-Intrapartikeldiffusion (zus ätzlich)
Intrapartikelporosit¨at nip �

Kornradius R �

Tortuositätsfaktor �f �

PAK-Diffusionskoeffizient Daq �
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Abb. 4.5: Tensidkonzentrationen innerhalb der einzelnen
Tensidphasen in Abh¨angigkeit von der effektiven “kritischen
Mizellenkonzentration”CMCe.

mit c�
ad(i;m)

als Konzentration der in Admizel-
len des Tensidsm gelösten Molek¨ule des PAK i,
bezogen auf die Admizellenmasse sowieK�

ad(i;m)

als PAK-Verteilungskoeffizienten zwischen der admi-
zellären und der w¨aßrigen Phase. Als Konzentrati-
on cad(i;m;j;k) der in Admizellen sorbierten PAK-
Moleküle bezogen auf die Feststoffmasse der Einzel-
fraktion(j; k) ergibt sich dann:

cad(i;m;j;k) = c�
ad(i;m) sad(m;j;k)

= cw(i) K
�

ad(i;m) sad(m;j;k)

= cw(i) Kad(i;m;j;k) (4.17)

Zu beachten ist, daß der PAK-Verteilungskoeffizient
Kad(i;m;j;k) zwischen der Festphase und der w¨aßrigen
Phase abh¨angig ist von der Konzentrationsad(m;k) der
sorbierten Tensidadmizellen.

In Entsprechung zu Gl. (4.16) gilt f¨ur die PAK-Lösung
in Tensidmizellen:

c�
mi(i;m) = cw(i) K

�

mi(i;m) (4.18)

mit c�
mi(i;m;k)

als Konzentration der in Mizellen des
Tensidsm gelösten PAK-Molek¨ule des Typsi, bezo-
gen auf die Mizellenmasse sowieK�

mi(i;m) als PAK-
Verteilungskoeffizienten zwischen der mizell¨aren und
der wäßrigen Phase. Als Konzentrationcmi(i;m) der in
Mizellen gelösten PAK-Molek¨ule bezogen auf das Vo-
lumen der wäßrigen Phase ergibt sich:

cmi(i;m) = c�
mi(i;m) smi(m)

= cw(i) K
�

mi(i;m) smi(m)

= cw(i) Kmi(i;m) (4.19)

mit Kmi(i;m) als dimensionslosem Verteilungskoeffi-
zienten zwischen in Mizellen und frei gel¨osten PAK-
Molekülen.Kmi(i;m) ist eine Funktion vonsmi(m).

4.3.3.4 PAK-Gleichgewichtssorption

Die PAK-Sorption an (in) die Festphase wird durch
einen 'Two-region'-Ansatz beschrieben (siehe auch
Kap. 3.2.2.2). F¨ur die schnelle PAK-Sorption an die
Fraktion der leicht bzw. direkt zug¨anglichen Sorpti-
onsplätze wird dementsprechend ein Gleichgewichts-
ansatz herangezogen. Es gilt:

cs(i;j;k) = feq(j;k) I(i;j)(cw(i)) (4.20)

mit cs(i;j;k) als Konzentration der sorbierten Molek¨ule
des PAK i bezogen auf die Feststoffmasse der Ein-
zelfraktion(j; k), feq;j als Gleichgewichtsfraktion der
Einzelfraktion(j; k) undI(i;j)(cw(i)) als Sorptionsiso-
therme.

4.3.3.5 Intrapartikel-Porendiffusion

Die Berücksichtigung der PAK-Diffusion in das In-
nere der Gesteinsfragmente (K¨orner) innerhalb des
advektiv-reaktiven Transportmodells erfordert ein Dif-
fusionsmodell f¨ur instationäre Randbedingungen, da
die Konzentrationen im Porenwasser infolge des ad-
vektiven Transports zeitlich variieren. Die bisher pub-
lizierten analytischen L¨osungen f¨ur die Intrapartikel-
diffusion gelten für Sonderfälle im Zusammenhang
mit realen Batchsystemen (z. B. CRANK, 1975) und
sind hier nicht anwendbar. Die Verwendung eines
numerischen Modells wurde von vornherein ausge-
schlossen. F¨ur eine numerische Berechnung h¨atte für
jede homogene Einzelfraktion der Gesteinsfragmen-
te eine räumliche (radiale) Diskretisierung eingef¨uhrt
werden m¨ussen, so daß mit einem numerischen Mo-
dell ein extremer Rechenaufwand zu erwarten ist.

Von LIEDL (1997a) wurde daher bereits im Vorfeld
dieser Arbeit ein neues analytisches Modellkonzept
entwickelt, das die genannten Anforderungen erf¨ullt.
Das Modell basiert auf dem 2. Fick'schen Gesetz
für den diffusiven Stofftransport bei zeitlich varianten
Konzentrationen (Gl. 3.30) und legt folgende Annah-
men zugrunde:

� Die Gesteinsfragmente (K¨orner) können nähe-
rungsweise als kugelf¨ormig betrachtet werden.

� Die Sorptionspl¨atze sind innerhalb des Korns
gleichmäßig verteilt.

� Der Sorptionsvorgang selbst, zwischen w¨aßriger
Phase (Intrapartikelporen) und Festphase im Innern
der Körner, ist “schnell” (Kap. 3.2.2) und kann als
Gleichgewichtsprozeß aufgefaßt werden.

� Das Sorptionsgleichgewicht kann durch einen
räumlich und zeitlich konstanten effektiven Vertei-
lungskoeffizienten beschrieben werden.
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� Der Sorptionsprozeß ist vollst¨andig reversibel.

Die Beschreibung der nat¨urlichen Gesteinspartikel
durch hinsichtlich ihrer Sorptionseigenschaften ho-
mogene Kugeln ist eine g¨angige Annahme bei der
mathematischen Beschreibung der massentransfer-
limitierten Sorption (z. B. MILLER & W EBER, 1986;
WU & GSCHWEND, 1986UND 1988; PEDIT & M IL -
LER, 1995).

Die Reversibilität der Sorption hydrophober organi-
scher Schadstoffe an nat¨urliches Aquifermaterial gilt
in den meisten F¨allen als gegeben (Kap. 3.1.2.1).

Die physiko-chemische Heterogenit¨at des Aquiferma-
terials erfordert eine separate Ber¨ucksichtigung aller
homogenen Einzelfraktionen. Aus der allgemein for-
mulierten Gl. (3.30) ergibt sich f¨ur den diffusiven Mas-
senfluß einer gel¨osten Substanzi in ein Korn der Ein-
zelfraktion(j; k) folgende Beziehung:

@cint(i;j;k)

@t
=
Da(i;j)

r2
@

@r

�
r2
@cint(i;j;k)

@r

�
(4.21)

wobei cint(i;j;k) die gelöste Konzentration in den In-
trapartikelporen,r die Radialkoordinate undDa(i;j)

der scheinbare Diffusionskoeffizient ist.Da(i;j) kann
aus dem effektiven DiffusionskoeffizientenDe(i;j)

und dem Kapazit¨atsfaktor�(i;j) berechnet werden
durch (vgl. mit Gl. 3.31):

Da(i;j) =
De(i;j)

�(i;j)
(4.22)

wobeiDe(i;j) (vgl. mit Gl. 3.33) mitnip(j) als diffu-
sionswirksame Porosit¨at in den Intrapartikelporen der
Lithokomponentej zu einer auch von der Lithokom-
ponente abh¨angigen Gr¨oße wird:

De(i;j) =
nip(j) � �f(i;j)

�f(j)
�Daq(i)

=
nip(j)

�f(j)
�Daq(i) (4.23)

wobei �(j) die Tortuosität der Intrapartikelporen ist.
Der Konstriktivitätsfaktor�f(i;j) liegt nach GRATH-
WOHL & RÜGNER(1996) nahe bei 1 und wird deshalb
vernachlässigt.

Der Quotientnip(j)=�f(j) wird auch als Diffusivität
D0

(j)
bezeichnet. Nach R̈UGNER et al. (1997) ist

D0

(j)
, in Analogie zu den Untersuchungen von AR-

CHIE (1942) zur elektrischen Leitf¨ahigkeit in porösen
Medien, näherungsweise quadratisch abh¨angig von
nip(j), so daßDe(i;j) abgesch¨atzt werden kann durch

De(i;j) = nip(j)
m(j) �Daq(i) mit m(j) � 2 (4.24)

wobeim eine empirische Hochzahl ist, die im weite-
ren auch als Tortuosit¨atsexponent bezeichnet wird.

Für�(i;j) (vgl. mit 3.32) gilt:

�(i;j) = nip(j)

+ (1� feq(i;j)) K
0

d(i;j) �p(j) (4.25)

wobei �p(j) die Aggregats- oder Partikeldichte
der Lithokomponentej ist (Gl. 4.6). Der Ersatz-
SorptionsverteilungskoeffizientKe

d(i;j) beschreibt die
Sorption der Substanzi an den Feststoffj. Kann
die Sorption durch eine lineare Isotherme beschrie-
ben werden, dann gilt:K 0

d(i;j) = Kd(i;j). Folgt die
Sorption einer nichtlinearen Isotherme, wie es ge-
nerell für die Sorption von PHE der Fall ist (Kap.
4.2.3.1), muß die Isotherme n¨aherungsweise lineari-
siert werden (Kap. 7.2.1). Die Annahme eines Ersatz-
Verteilungskoeffizienten ist notwendig, da die ana-
lytische Lösung nur f¨ur konzentrationsunabh¨angige
scheinbare Diffusionskoeffizienten g¨ultig ist (zur Be-
deutung dieser Einschr¨ankung siehe Kap. 7.2.1).

Die instationäre Randbedingung der Konzentration an
der Kornoberfläche (radiale Koordinater =R(k)) wird
durch eine Stufenfunktion angen¨ahert:

cint(i;j;k)(RK(k); t) = cw(i) l
(4.26)

falls tl�1 < t � tl

wobeiRK(k) der Kornradius der Korngr¨oßenklassek
und cw(i) l

die Konzentration in der das Korn umge-
benden w¨aßrigen Phase ist (Abb. 4.6).

Mit den Gln. (4.21) und (4.26) sowie der Annahme
einer anfänglich gleichförmigen Konzentrationsvertei-
lung cint(i;j;k)(r; t = 0) = cw;0(i) erhält man unter
Verwendung der expliziten L¨osung für das sogenann-
te “offene” System bei konstanter Randkonzentration
(CARSLAW & JAEGER, 1959; CRANK, 1975) für die
MasseMe

(i;j;k)
einer Substanzi in einem Korn des

Typs (j; k) als Funktion der Zeit:

cw(i)

cw(i) 1

w(i) 2

cw(i) 3

w(i) 4
c

c

t0 t t t t1 2 3 4

Abb. 4.6: Approximation der zeitlich varianten Konzentra-
tion cw(i) in der wäßrigen Phase durch eine Stufenfunktion
mit konstanter Konzentration innerhalb eines Zeitschritts.
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Me

(i;j;k)(t) =

4R3
K(k)

�
�(i;j) �

�
cw(i) l

(4.27)

�
6

�2
�

lX
m=1

(cw(i) m
� cw(i) m�1

)

�
1X
n=1

1

n
2
e�D

e
a(i;j)

n
2
�
2(t�tm�1)=R

2
(k)

�

für tl�1 < t � tl

Mit Gl. (4.27) wird die Intrapartikeldiffusion durch
eine lineare Superposition der vorausgegangen Zeit-
schritte beschrieben.

Mit Me(i;j;k) und der spezifischen Partikelanzahl
np(j;k) (Anzahl der Gesteinspartikel pro Volumen)

np(j;k) =
fm(j;k) �b

4=3� R3
K(k)

�p(j)
(4.28)

kann die diffusiv gebundene Masse einer Substanzi
als Konzentrationcd(i), bezogen auf die Gesamtfest-
stoffmasse, berechnet werden:

cd(i) =
X
j;k

np(j;k) Me(i;j;k)(t)

�b
(4.29)
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5 Simulationsmodell SMART

5.1 Zielsetzung und Strategie der
Modellentwicklung

Die meisten der existierenden Modelle zur Simula-
tion des Schadstofftransports im Grundwasser verwen-
den relativ einfache Ans¨atze zur Beschreibung der
Reaktionen, denen die betrachteteten Grundwasserin-
haltsstoffe unterliegen. H¨aufig werden dabei mehre-
re Prozesse zusammengefaßt und/oder mathematische
Formulierungen gew¨ahlt, die zwar den quantitativen
Charakter der zu beschreibenden Reaktion, nicht je-
doch die zugrundeliegenden physikalischen oder che-
mischen Prozesse wiedergeben. Als Beispiel hierzu sei
der häufig verwendete Ratenansatz f¨ur die Beschrei-
bung der Sorptionskinetik (Kap. 3.1.2.3) erw¨ahnt, bei
dem kein direkter Bezug zwischen gew¨ahlter Raten-
konstante und den physiko-chemischen Eigenschaften
von Grundwasserinhaltsstoff oder Boden hergestellt
werden kann (WU & GSCHWEND, 1986; GAMER-
DINGER et al., 1994; GABER et al., 1995; GRIFFIOEN

et al., 1998).

Auch die Verwendung von makroskopischen N¨ahe-
rungen für die in der Realit¨at auf sehr viel kleineren
Skalen ablaufenden Prozesse, beispielsweise die An-
nahme von Gleichgewichtsbedingungen ('local equili-
brium assumption', LEA) oder die Beschreibung der
Dispersion durch eine skalenabh¨angige Dispersivit¨at
(Kap. 3.1.1.3) kann zu Modellparametern f¨uhren, die
nicht oder nur schwer aus den zur Verf¨ugung stehen-
den Informationen (Schadstoff- und Bodenparameter,
hydraulische Randbedingungen, usw.) abgeleitet wer-
den können. Dementsprechend m¨ussen diese Parame-
ter für jeden Anwendungsfall neu ermittelt bzw. ange-
paßt (geeicht) werden.

Eine verläßliche Eichung (Kalibrierung) solcher Mo-
delle - unabdingbare Voraussetzung f¨ur spätere Prog-
noserechnungen - ist zumeist nur in außerordentlich
gut erkundeten und meßtechnisch kontrollierten For-
schungstestfeldern m¨oglich. Um zu einem in der Pra-
xis anwendbaren Prognosemodell zu gelangen, wurde
deshalb ein anderer Weg der Modellentwicklung be-
schritten. Ziel war es, ein sogenanntes Vorw¨artsmo-
dell, d. h. ein reines Prognosemodell zu entwickeln,
das nicht geeicht werden muß und das

a) alle Reaktionen auf deren “eigener”, prozeßspe-
zifischer Größenskala und nach M¨oglichkeit den
tatsächlich ablaufenden physikalischen Prozessen ent-

sprechend beschreibt und des weiteren

b) ausschließlich meßbare Parameter als Eingangs-
größen ben¨otigt.

Auf der Grundlage einer engen Kooperation zwischen
Labor- und Entwicklungsgruppe am Lehrstuhl im Ver-
lauf der Arbeit (siehe Kap. 4) sollten dabei

a) nur diejenigen Prozesse in das Modell implemen-
tiert werden, die im Rahmen von Laborexperimenten
identifiziert und quantifiziert werden konnten und

b) Prozeßbeschreibungen entwickelt werden, die all-
gemein verwendbar, d. h. f¨ur unterschiedliche gel¨oste
Wasserinhaltsstoffe und Aquifermaterialien g¨ultig
sind.

Aus der Zielsetzung ergeben sich insbesondere zwei
Forderungen an das Simulationsprogramm: zum einen
sollte es durch eine m¨oglichst “offene” bzw. modu-
lare Struktur leicht modifizier- und erweiterbar sein,
um Prozesse bzw. Prozeßbeschreibungen ¨andern oder
hinzufügen zu k¨onnen und zum anderen auf allen
Größenskalen anwendbar sein. D. h., die Konzeption
des Modelles sollte sowohl die Simulation kleinska-
liger Laborexperimente (Modellvalidierung) als auch
Berechnungen im Feldmaßstab (Prognoserechnungen)
erlauben. F¨ur die Feldanwendung war daher ein ge-
eigneter Ansatz f¨ur die Beschreibung sowohl der hy-
draulischen als auch der physiko-chemischen Hetero-
genität natürlicher Aquifere zu finden.

5.2 Modellkonzeption

Die Grundlage f¨ur die Konzeption des numeri-
schen Transportmodells SMART ('StreamtubeModel
for Advective andReactive Transport') liefert der
von DAGAN & CVETKOVIC (1996) vorgestellteLa-
grange'sche Ansatz zur Berechnung des reaktiven
Schadstofftransports im Grundwasser (Kap. 3.3.3).
Durch die Möglichkeit der separaten Behandlung
von konservativem Transport und reaktiven Prozessen
kann den im vorherigen Abschnitt genannten Anfor-
derungen in idealer Weise entsprochen werden:

a) Es besteht bei der Berechnung des konservati-
ven Transports hinsichtlich des anzuwendenden Ver-
fahrens (Modells) Wahlfreiheit. D. h., je nach Art
und Größenskala der Problemstellung, kann unter den
zur Verfügung stehenden Verfahren auf das jeweils
passendste Verfahren bzw. Modell zur Berechnung
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der Grundwasserstr¨omung und des Tracer-Transports
zurückgegriffen werden (Kap. 5.4). Daher muß nur
die nachfolgende Kopplung mit der Reaktionsfunktion
programmtechnisch realisiert werden (Kap. 5.5).

b) Zur Bestimmung der Reaktionsfunktion ist nur eine
eindimensionale Betrachtung des advektiv-reaktiven
Transports erforderlich (Kap. 5.3), da der dispersive
Transport in der Berechnung des konservativen Trans-
ports ber¨ucksichtigt wird. Daraus ergeben sich zum
einen wesentliche Vereinfachungen im Hinblick auf
die Entwicklung eines, im Sinne der Zielsetzung, f¨ur
Weiterentwicklungen “offenen” und leicht handhab-
baren Programmsystems. Zum anderen stellt sich bei
der Beschreibung des reaktiven Transports nicht das
Problem der numerischen Dispersion (HUYAKORN &
PINDER, 1983), da auf die Anwendung der ¨ublichen
numerischen Verfahren (Finite Differenzen oder Finite
Elemente) und die L¨osung komplexer Differentialglei-
chungssysteme verzichtet werden kann (Kap. 5.3.3).

Während sich analytische L¨osungen auf der Grund-
lage der Methode nach DAGAN & CVETKOVIC

(1996) bisher auf den reaktiven Transport bei einfa-
chen Grundwasserstr¨omungssituationen (BERGLUND

& CVETKOVIC, 1995; DAGAN & CVETKOVIC, 1996;
CVETKOVIC & DAGAN, 1996) beschr¨anken, lassen
sich mit einem numerischen Modell auch komplexere
Strömungsverh¨altnisse und physiko-chemische Pro-
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Abb. 5.1: Schematische Darstellung der Erweiterung des
Stromröhren-Ansatzes nachDAGAN & CVETKOVIC (1996):
Einführung von Eingabe- und Kontrollfl¨achen und Ber¨uck-
sichtigung von komplexen Systemen reaktiver Prozesse.
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Abb. 5.2: Beispiele für die Definition von Eingabe- und
Kontrollflächen für Feldanwendungen von SMART: (a)
Brunnen-Doublette, (b) Sanierungsbrunnen, (c) 'Funnel-
and-gate'-System.

zesse behandeln (Abb. 5.1). F¨ur die Berechnung der
reaktiven Prozesse werden die Stromr¨ohren durch Mo-
dellzellen diskretisiert. Des weiteren k¨onnen durch
die Einführung gekr¨ummter Eingabe- bzw. Kon-
trollfl ächen (EF bzw. KF ) senkrecht zur mittle-
ren Strömungsrichtung (anstatt der von DAGAN &
CVETKOVIC (1996) verwendeten Ebenen) auch un-
gleichförmige Strömungsfelder ber¨ucksichtigt wer-
den. Abbildung 5.2 zeigt hierzu einige Beispiele. F¨ur
Zugabe- bzw. Entnahmebrunnen wird beispielswei-
se der Brunnenrand alsEF bzw.KF definiert. We-
sentlich ist, daß alle durch dieEF erfaßten Stromli-
nien bzw. -röhren auch durch dieKF erfaßt werden
und umgekehrt. Falls erforderlich, ist auch eine Zo-
nierung des Modellgebiets m¨oglich, indem mehrere
EF -KF -Bereiche “hintereinandergeschaltet” werden
(Abb. 5.2c).

5.3 1D-Modell des advektiv-reak-
tiven Transports

Die Entwicklung des advektiv-reaktiven 1D-
Transportmodells erfolgte anhand des konkreten
Problems des gekoppelten Transports im Grundwas-
ser gelöster PAK und Tenside und der f¨ur diesen
konkreten Fall zu ber¨ucksichtigenden Prozesse
(Kap. 4). Der Anschaulichkeit halber orientiert sich
die folgende Beschreibung des Transportmoduls
von SMART an diesem Beispiel. Da einerseits so-
wohl nichtlineare Gleichgewichtsprozesse als auch
zeitabhängige Prozesse zu ber¨ucksichtigen sind und
andererseits sowohl Wechselwirkungen zwischen
wäßriger Phase und Festphase als auch innerhalb
einer Phase, wird nahezu das gesamte Spektrum
möglicher Prozesse behandelt.
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Grundsätzlich können auch andere Prozesse in das
Modell implementiert und damit ebenso andere Fra-
gestellungen behandelt werden. Hinsichtlich der Sorp-
tionsisothermenI(i;j) ist das Modell bereits allge-
mein formuliert. Neben der linearenHenry-Isotherme
sind die nichtlineareFreundlich-, die Langmuir-
und dieBET-Isotherme (siehe HERBERT, 1992) im-
plementiert. Um Sorptionisothermen ber¨ucksichtigen
zu können, die keinem der genannten Isothermen-
Modelle folgen, besteht zus¨atzlich die Möglichkeit ei-
ne “zusammengesetzte”, st¨uckweise lineare Isother-
me in Form einer Wertetabelle zu definieren. D. h.,
es können verschiedene Konzentrationsbereiche f¨ur
cw(i) mit jeweils unterschiedlichen Sorptionsvertei-
lungskoeffizientenKd(i;j) definiert werden.

5.3.1 Reaktiver Berechnungsschritt

Bei der Berechnung der reaktiven Prozesse werden die
Modellzellen als voneinander unabh¨angige Reaktoren
aufgefaßt. Ausgangspunkt f¨ur den reaktiven Berech-
nungsschritt ist die nach dem vorangegangenen Trans-
portschritt in der Modellzelle enthaltene Gesamtmasse
der PAKMc(i) bzw. der TensideMt(m). Im Fall der
Tenside, für die ausschließlich Gleichgewichtsprozes-
se definiert sind, entsprichtMt(m) der MasseMt;eq(m)

in den Gleichgewichtsphasen (siehe auch Kap. 5.3.4).
Für die PAK ergibt sichMc(i) als Summe vonMc;eq(i)

und der in der Modellzelle “gespeicherten”, durch In-
trapartikeldiffusion dauerhaft in der Festphase immo-
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Abb. 5.3: Schematische Darstellung der Teilschritte bei der
Berechnung eines Reaktionsschritts.

bilisierten MasseMc;d(i).

Der reaktive Berechnungsschritt erfolgt in drei Teil-
schritten (Abb. 5.3):

1. Zunächst werden die Konzentrationen der Tenside
in den einzelnen Tensidphasen “Monomere” (smo(m)),
“Admizellen” (sad(m;j;k)) und “Mizellen” (smi(m))
berechnet. Mitstot(m) = Mt;eq(m)=Vw als auf das
Volumen der wäßrigen PhaseVw bezogene Tensid-
Gesamtmasse gilt:

stot(m) = smo(m) + smi(m) +
�b

n
sad(m)

= smo(m) + smi(m)

+
�b
n

X
j;k

fm(j;k) sad(m;j;k) (5.1)

wobei fm(j;k) der Massenanteil der homogenen Ein-
zelfraktion(j; k) ist. smi(m) wird nach Gl. (4.12) be-
rechnet. F¨ur smo(m) ergibt sich dann durch Umstel-
lung von Gl. (5.1) und unter Verwendung von Gl.
(4.13) folgende Beziehung:

smo(m) =

8>>>>>>>><
>>>>>>>>:

stot(m)

1 +
�b

n

P
jk

fm(j;k) Kds(m;j;k)

falls stot(m) < scrit(m)

CMCe(m)

falls stot(m) � scrit(m)

(5.2)

2. Mit den berechneten Tensidkonzentrationen
smi(m) und sad(m;j;k) kann anschließend die PAK-
Verteilung in den Gleichgewichtsphasen “w¨aßrige
Phase” (cw(i)), “schnelle Sorptionspl¨atze” (cs(i;j;k)),
“Mizellen” (cmi(i;m)) und “Admizellen” (cad(i;m;j;k))
berechnet werden. Mitctot(i) = Mc;eq(i)=Vw als
PAK-Gesamtkonzentration der Gleichgewichtsphasen
gilt:

ctot(i) = cw(i) +
X
m

cmi(i;m)

+
�b
n

�
cs(i) +

X
m

cad(i;m)

�
(5.3)

Mit den Gln. (4.17), (4.19) und (4.20) sind alle Terme
der rechten Seite von Gl. (5.3) Funktionen voncw(i),
so daß sie zu einer FunktionF (cw(i)) zusammenge-
faßt werden k¨onnen. Zur Berechnung voncw(i) ist da-
mit folgende Gleichung zu l¨osen:

F (cw(i))� ctot(i) = 0 (5.4)

Die FunktionF ist infolge der nichtlinearen PAK-
Sorptionsisothermen ebenfalls nichtlinear. Zur L¨osung
von Gl. (5.4) wird daher ein iteratives Verfahren, eine
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Kombination der Bisektionsmethode und des Newton-
Raphson-Verfahrens verwendet (PRESSet al., 1989).

Die Bisektionsmethode f¨uhrt in jedem Fall zur
Lösung, konvergiert jedoch relativ langsam (linear).
Das Newton-Raphson-Verfahren konvergiert wesent-
lich schneller (quadratisch), kann jedoch zu Pro-
blemen führen, wenn lokale Extrema innerhalb der
vorgegebenen Grenzen liegen oder sich ein nicht
weiter konvergierender Kreislauf einstellt (“Hin-und-
Herspringen” um die gesuchte L¨osung). Innerhalb des
hier eingesetzten hybriden Algorithmus wird generell
das Newton-Raphson-Verfahren angewendet. Treten
während der Iteration die genannten Konvergenzpro-
bleme auf, wird für ein oder - falls erforderlich - auch
mehrere Iterationsschritte zur Bisektionsmethode um-
geschaltet. Das Newton-Raphson-Verfahren verwen-
det die Ableitung vonF , setzt also die Differenzier-
barkeit dieser Funktion voraus. Im Falle einer “st¨uck-
weise” linearen Isotherme wird an den “Knicken” die
mittlere Steigung der zugeh¨origen linearenÄste als
Ableitung angesetzt.

Ist cw(i) berechnet, k¨onnen die Konzentrationen in den
übrigen Gleichgewichtsphasen durch Einsetzen in die
Gleichungen (4.17), (4.19) und (4.20) berechnet wer-
den.

3. Nach der Berechnung der Gleichgewichtsprozes-
se wird die PAK-Massen¨anderung in der w¨aßrigen
Phase infolge der Diffusion in die Intrapartikelpo-
ren der Kornmatrix bestimmt. Ausgehend von der zu-
vor berechneten Konzentrationcw(i) wird mit dem in
Kap. 4.3.3.5 beschriebenen Intrapartikeldiffusionsmo-
dell die Konzentrationcd(i) bestimmt (Gl. 4.29). Da
das Modell auf der analytischen L¨osung für ein “of-
fenes” Batchsystem beruht bzw.cw(i) innerhalb eines
Zeitschritts konstant ist (Gl. 4.26 und Abb. 4.6), wird
die aus dem diffusiven Massentransfer in die Fest-
phase resultierende Massen¨anderung in der mobilen
wäßrigen Phase nicht automatisch durch eine entspre-
chendeÄnderung voncw(i) berücksichtigt, sondern
muß anschließend ausgeglichen werden. Mit

�Mc;d(i) = Mc;d(i);neu �Mc;d(i)

= cd(i) � Vw � �b=n�Mc;d(i) (5.5)

als Massen¨anderung ergibt sich f¨ur die korrigierte
Konzentrationcw(i);neu in der wäßrigen Phase:

cw(i);neu = cw(i) �
�Mc;d(i)

Vw
(5.6)

Da dieÄnderung voncw(i) wiederum eineÄnderung
derübrigen Gleichgewichtskonzentrationen zur Folge
hat (! Teilschritt 2), wird zwischen den Teilschritten
2 und 3 iteriert, bis die relativëAnderung voncw(i)
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Abb. 5.4: Zusammenfassung einzelner Gleichgewichtsbe-
ziehungen durch effektive Isothermen.

eine bestimmte Schranke�cw;min (Programmeinga-
beparameter) unterschreitet (Abb. 5.3).

Abschließend werden f¨ur jede Modellzelle aus den be-
rechneten Konzentrationen der Gleichgewichtsphasen
die RetardationsfaktorenR zur Berechnung der Trans-
portgeschwindigkeitvret aller betrachteten Stoffe im
nächsten Transportschritt bestimmt (siehe auch Kap.
5.3.4).R ergibt sich aus der Verteilung der Stoffmas-
se zwischen Festphase und w¨aßriger Phase. Da hier-
bei alle für die PAK- bzw. Tensid-Verteilung relevan-
ten Prozesse zusammengefaßt werden, kann man auch
von effektiven IsothermenIe;c(i) bzw.Ie;t(m) der PAK
i bzw. Tensidem sprechen (Abb. 5.4). Es gelten fol-
gende Beziehungen:

Ie;t(m) =

P
jk

sad(m;j;k)

smo(m) + smi(m)

(5.7a)

Ie;c(i) =

P
jk

�
cs(i;j;k) +

P
m

cad(i;m;j;k)

�
cw(i) +

P
m

cmi(i;m)

(5.7b)

und für die effektiven RetardationsfaktorenRe;c und
Re;t:

Re;c = 1 +
�b
ne
� Ie;c ; Re;t = 1 +

�b
ne
� Ie;t (5.8)

5.3.2 Vorüberlegungen zur Kopplung
von Advektion und Gleichge-
wichtsprozessen

Zur Beschreibung der Wirkung schneller Prozesse auf
den Transport reaktiver Substanzen im Grundwasser
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liegen zwei alternative Modellvorstellungen vor, deren
Unterschiede und Konsequenzen f¨ur ein entsprechen-
des mathematisches Modell am Beispiel der schnellen
linearen (Gleichgewichts-)Sorption an die Festphase
(Korngerüst) für den eindimensionalen Fall erl¨autert
werden soll:

Alternative I: Die Stoffmassen in der immobilen (sor-
bierten) und mobilen (gel¨osten) Phase werden getrennt
behandelt. D. h., die entsprechend dem Sorptions-
verteilungskoeffizientenKd sorbierte bzw. immobi-
le MasseMimm der GesamtmasseM innerhalb ei-
nes EinheitsvolumensVE wird nicht mit dem Grund-
wasser transportiert, w¨ahrend die gel¨oste bzw. mobi-
le MasseMmob ohne Retardation, also wie ein inerter
Tracer, mit der Abstandsgeschwindigkeitva transpor-
tiert wird. Die Retardation ergibt sich also allein aus
der Trennung zwischen mobiler und immobiler Mas-
se. Dies entspricht der Vorstellung einer langfristigen
sorptiven Festlegung von Molek¨ulen, welche die Sorp-
tion weiterer Molek¨ule ver- bzw. behindert, so daß ein
bestimmter Anteil der Molek¨ule des reaktiven Tracers
immer von der Sorption unbeeinflußt bleibt.

Alternative II: Hier wird die gesamte StoffmasseM
in der immobilen und mobilen Phase retardiert trans-
portiert, wobei die Retardation durch den Sorptions-
verteilungskoeffizientenKd bestimmt wird. Die Sorp-
tion wird hier als dynamisches Gleichgewicht betrach-
tet. Das bedeutet, daß alle Molek¨ule in gleicher Weise
der Sorption unterliegen und sich innerhalb eines Zeit-
raums�t im ständigen Wechsel sowohl in der w¨aßri-
gen Phase als auch in der Festphase aufhalten.

Das Gesagte l¨aßt sich auf andere Gleichgewichtspro-
zesse bzw. auf die aus allen ber¨ucksichtigten Gleichge-
wichtsprozessen resultierenden effektive Isothermen
Ie übertragen.

Im Hinblick auf die Modellierung von Gleichge-
wichtsprozessen bzw. deren Einbeziehung in Trans-
portmodelle führt Alternative I zu wesentlich einfa-
cheren Algorithmen. Insbesondere Multikomponen-
tensysteme lassen sich bequemer behandeln, da auch
bei mehreren unterschiedlich reaktiven Substanzen
nur eine Transportgeschwindigkeit (die Abstandsge-
schwindigkeitva) zu beachten ist. Folgt man Alterna-
tive II, muß für jede Substanz eine retardierte Trans-
portgeschwindigkeitvret berechnet werden.

Die modelltechnische Umsetzung von Alternative I
veranschaulicht Abb. 5.5. Das Beispiel zeigt den
Transport eines linear retardierten Tracers (R=3) . Für
Abstandsgeschwindigkeitva, Zeitschrittlänge�t und
Zellenlänge�L gilt: �L = va ��t. Der Retardations-
faktorR bestimmt die Aufteilung der in jeder Modell-
zelle enthaltenen Gesamtmasse zwischen mobiler und
immobiler Phase:Mmob=M=R;Mimm=M�M=R.
Im advektiven Schritt wird der Tracer als konservativ
betrachtet undMmob in die nächste Zelle transportiert.

Zur Berechnung vonMmob wurde für den Fall der
linearen Sorption eine analytisch L¨osung entwickelt
(Gl. 5.9). Für Mmob[i; j] als mobile Masse in Zellei
nachj Zeitschritten gilt:

Mmob[i; j] =M0 �

"
1

Ri
+

j�iX
k=1

�
i� 1 + k

i� 1

�
�
(R� 1)

k

Ri+k

#
(5.9)

mit

�
i� 1 + k

i� 1

�
=

(i� 1 + k)!

(i� 1)! � k!

mitM0=cw;0 �Vw als die in jeder Zelle enthaltene Mas-
se nach Erreichen station¨arer Verhältnisse, wobeicw;0
die konstante Zugabekonzentration undVw das Poren-
volumen innerhalb einer Modellzelle ist.

Es ist offensichtlich, daß dieses Verfahren zu einer
sowohl von der r¨aumlichen Modelldiskretisierung als
auch vonR abhängigen numerischen Dispersion der
Tracerfront führt, da immer ein gewisser Massenanteil
“konservativ” weiter transportiert wird (Mmob[i; j] 6=
0 8 i � j). Derartige Probleme sind typisch f¨ur sol-
che “diskreten” Modelle, die u. a. als 'mixing cell
models' bekannt sind (z. B. SCHWEICH & SARDIN,
1981;VAN OMMEN, 1985; APPELO& W ILLEMSEN,
1987). Den “Fehler” des Modells macht man sich nor-
malerweise zu Nutze, indem mit der durch das Ver-
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Abb. 5.5: Schematische Darstellung der Beschreibung des
Transports eines linear retardierten Tracers durch Advektion
der mobilen Masse (Alternative I).
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Abb. 5.6: Schematische Darstellung der Beschreibung des
Transports eines linear retardierten Tracers durch retardierte
Advektion der Gesamtmasse (Alternative II).

fahren induzierten Dispersion die tats¨achlich vorhan-
dene hydrodynamische Dispersion beschrieben wird,
wobei die Anpassung durch Wahl eines geeigneten
�x-Werts erfolgt (SARDIN et al., 1991; BAJRACHAR-
YA & BARRY, 1994). Für das 1D-Transportmodul von
SMART zur Beschreibung des rein advektiven Trans-
ports in den Stromr¨ohren ist dies nicht m¨oglich, wes-
halb bei der Entwicklung des Transportmodells ein
Ansatz gem¨aß Alternative I nicht geeignet erscheint.

Wie Abb. 5.6 zeigt, kann Alternative II ebenfalls zu
numerischen Dispersionseffekten f¨uhren. Im Unter-
schied zu Alternative I ist jedoch auch eine exakte
Beschreibung des Transports eines linear retardierten
Tracers m¨oglich, wenn die Modelldiskretisierung ent-
sprechend gew¨ahlt ist (�L = �t va=R: Courant-Zahl
= 1). Werden mehrere, sich unterschiedlich verhalten-
de Komponenten (Rkomp1 6= Rkomp2) betrachtet, l¨aßt
sich jedoch keine “ideale” r¨aumliche Diskretisierung
mehr finden. Unabh¨angig von der gew¨ahlten Modell-
vorstellung führt also die Beschreibung des Transports
anhand einer festen r¨aumlichen Diskretisierung des
Modell zu numerischen Fehlern. Daher wurde f¨ur die
Beschreibung des reaktiv-advektiven Transports eine
neue, von der r¨aumlichen Modelldiskretisierung un-
abhängige Methode, die Methode des 'parcel tracking'
(siehe folgendes Kapitel) entwickelt. F¨ur die Einbe-
ziehung der Gleichgewichtsprozesse wurde die gem¨aß
den Vorüberlegungen zu bevorzugende Modellvorstel-
lung “Alternative II” gewählt.

5.3.3 Methode des 'parcel tracking'

Die Methode des 'parcel tracking' beruht auf der Be-
schreibung von im por¨osen Medium verteilten Stoff-
massen durch diskrete Volumina bzw. 'parcels'. Ih-
re räumliche Abgrenzung ist durch den Umfang der
betrachteten Stromr¨ohre sowie eine bestimmte L¨ange
�l[k] = l2[k] � l1[k] gegeben (Indexk für die lfd.
Nummer des 'parcel'). Die Verteilung der Stoffmasse
innerhalb der Stromr¨ohre wird für jede der betrachte-
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Abb. 5.7: Schematische Darstellung der Verschiebung eines
'parcel'.

ten Substanzen durch eine kontinuierliche Kette auf-
einanderfolgender 'parcels' beschrieben. Die in den
'parcels' enthaltene Masse entspricht dabei der gesam-
ten Stoffmasse innerhalb der im System der Gleichge-
wichtsbeziehungen ber¨ucksichtigten Phasen. Die Be-
schreibung des Transports erfolgt durch Verschiebung
der einzelnen 'parcels' entsprechend der f¨ur den ak-
tuellen Zeitschritt g¨ultigen räumlichen Verteilung der
stoffspezifischen retardierten Transportgeschwindig-
keit vret. Diese ist jeweils innerhalb einer der zur Be-
rechnung der reaktiven Prozesse definierten Modell-
zellen konstant und wird im Rahmen des reaktiven Be-
rechnungsschritts nach jedem Zeitschritt neu bestimmt
(Kap. 5.3.4). Die Verschiebung der 'parcels' erfolgt
durch die Verschiebung der Anfangs- und Endpunkte:
l1 ! l1;neu undl2 ! l2;neu (Abb. 5.7). Wird ein 'par-
cel' von einer “Start”-Modellzelle[i] ganz oder teil-
weise in die “Nachbar”-Modellzelle[i+1] verschoben
und gilt vret[i] 6= vret[i + 1], dann ver¨andert sich die
Länge des 'parcel' und die Gesamtkonzentrationc tot

innerhalb des 'parcel'. Die Vorgehensweise im einzel-
nen:

1. Verschiebung vonl1[k] und l2[k] für alle 'parcels'
k: Zunächst werden die Transportzeitent1[i] undt2[i]
in der “Start”-Zelle[i] bestimmt. Mitx[i+1] als Orts-
koordinate der Grenze zur “Nachbar”-Zelle gilt:

t1[i] =
x[i+1]� l1
vret[i]

; t2[i] =
x[i+1]� l2
vret[i]

(5.10)

Die neue Längenkoordinatel1;neu kann dann berech-
net werden durch (Berechnung vonl2;neu sinngemäß):

l1;neu =

8>>>>>>>><
>>>>>>>>:

l1 + vret[i] ��t

falls t1[i] � �t

l1 + vret[i] � t1[i]
+vret[i+1] �

�
�t�t1[i]

�
falls t1[i] < �t

(5.11)
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Abb. 5.8: Veranschaulichung der Methode des 'parcel tracking' anhand des vereinfachten Beispiels einer S¨aule der dimensi-
onslosen L¨ange 16, diskretisiert durch vier ¨aquidistante Modellzellen. Ausgehend von einer anf¨anglichen, durch 4 'parcels'
(abwechselnd hell und dunkel schattiert) repr¨asentierten Konzentrationsverteilung (a), ist der Transport ('tracking') der 'parcel'
und das sich daraus ergebende Konzentrationsprofil f¨ur 3 aufeinanderfolgende Zeitschritte der dimensionslosen L¨ange 1 darge-
stellt (b, d und f). Die Abbildungen c und e zeigen jeweils Zwischenschritte, in denen das Einsetzen eines neuen 'parcel' zur
Erfüllung der Randbedingung (konstanter Zustrom) vorgenommen wird und 'parcel partitions' innerhalb einer Modellzelle zu-
sammengefaßt werden. Zur Verdeutlichung derÄnderung von Länge und Konzentration der 'parcels' wird in jedem Zeitschritt
eine andere, willk¨urlich gewählte Verteilung vonvret angenommen.

Wird das 'parcel' nach Gl. (5.11) ganz oder teilwei-
se in die “Nachbar”-Zelle[i + 1] verschoben, wird
'parcel'-intern eine Aufteilung vorgenommen, es ent-
steht eine neue Unterteilung des 'parcel', eine soge-
nannte 'parcel partition' (Abb. 5.7).

2. Bestimmung der neuen Gesamtkonzentration
ctot;neu für die neu enstandene 'parcel partition'
(falls vorhanden): dieÄnderung der 'parcel'-L¨ange
insgesamt (�lneu = l2;neu � l1;neu 6= �l) bedingt
diese Konzentrations¨anderung, da die im 'parcel'
enthaltene Gesamtmasse konstant ist:

Mtot = �l � ctot =Mtot;neu

= Mtot;1;neu +Mtot;2;neu (5.12)

Für die MasseMtot;1;neu der in der “Start”-Zelle ver-
bliebenen 'parcel partition' gilt:

Mtot;1;neu = ctot ��l1 � Aq

= ctot
�
x[i+1]� l1;neu

�
�Aq (5.13a)

und für die neue 'parcel partition' in der “Nachbar”-
Zelle:

Mtot;2;neu = ctot;neu ��l2 �Aq

= ctot;neu �
�
l2;neu�x[i+1]

�
�Aq (5.13b)
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Gleichsetzen von Gl. (5.13a) und Gl. (5.13b) und Ein-
setzen von Gl. (5.11) ergibt:

ctot;neu = ctot �
vret[i]

vret[i+ 1]
(5.14)

Abbildung 5.8 veranschaulicht das Verfahren an ei-
nem Beispiel. Zur Verdeutlichung der m¨oglichen Ef-
fekte wird in jedem Zeitschritt eine andere, willk¨urlich
gewählte räumliche Verteilung vonvret angenommen.
Alle 'parcels' bestehen zu Beginn der Berechnung aus
je einer 'parcel partition'. Im Verlauf der Berechnung
wird die Verschiebung der 'parcel' durch die Verschie-
bung ihrer Partitionen gem¨aß der oben beschriebenen
Vorgehensweise vorgenommen.

3. Um die Anzahl der 'parcel partitions' einzu-
schränken (maximal entsteht eine neue Partition je
'parcel' und Zeitschritt), k¨onnen optional 'parcel parti-
tions' eines 'parcel', die in derselben Modellzelle lie-
gen, zusammengefaßt werden, d. h. durch eine Parti-
tion ersetzt werden. Dieser Partition wird die l¨angen-
gewichtete mittlere Konzentration der Einzelpartitio-
nen zugewiesen (Abb. 5.8).

4. Zur Wahrung der kontinuierlichen 'parcel'-Kette
wird am oberstromigen Rand der Stromr¨ohre (x=0)
zum Ende des Transportschritts ein neues 'parcel' ein-
gesetzt. Die L¨ange dieses neuen, sozusagen “nullten”
'parcel'�l[0] ergibt sich aus der Position des im Zeit-
schritt zuvor eingesetzten, also “ersten” 'parcel':

�l[0] = l2[0]� l1[0] = l1[1]� 0 = l1[1] (5.15)

Die Konzentration ctot[0] des neuen 'parcel' ist
abhängig vom Masseneintrag im aktuellen Zeitschritt:

ctot[0] = �t
Q

A
cw;0

1

�l[0]
(5.16)

mit �t als Länge des aktuellen Zeitschritts,Q=A als
Volumenstrom pro Fl¨ache (=vf ) undcw;0 als Konzen-
tration der betrachteten Substanz im Zustrom.

5.3.4 Berechnung eines Transport-
schritts

Die Berechnung des advektiv-reaktiven Transports er-
folgt innerhalb eines Zeitschritts durch vier aufein-
anderfolgende Teilschritte (Abb. 5.9): In Schrittj1
wird der stoffspezifische reaktiv-advektive Transport
mit dem 'Parcel-tracking'-Verfahren berechnet (siehe
oben). In Schritt j2 wird jeder Modellzelle die Stoff-
masse zugeordnet, die in den innerhalb der Modellzel-
le liegenden 'parcel partitions'j enthalten sind (siehe
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Abb. 5.9: Schematische Darstellung des Programmablaufs
bei der Berechnung eines Transportschritts.

auch Kap. 5.3.1). F¨ur die in den Modellzellen (Reakto-
ren) vor dem Reaktionsschritt in den Gleichgewichts-
phasen enthaltene GesamtmasseMc;eq der PAK (und
sinngemäß für die Tensid-GesamtmasseMt;eq) gilt:

Mc;eq =

nX
j=1

Mtot[j] =

nX
j=1

ctot[j] �l[j] (5.17)

mit Mtot[j], ctot[j] und l[j] als Masse, Konzentration
und Länge der 'parcel partition'j sowien als Anzahl
der 'parcel partitions' in der betrachteten Modellzelle.

Anschließend wird in Schrittj3 in jeder Modellzelle
die Berechnung der Reaktionen durchgef¨uhrt und die
im nächsten Transportschritt g¨ultige retardierte Trans-
portgeschwindigkeit bestimmt (Kap. 5.3.1).

In Schritt j4 wird für jede Modellzelle die aus dem
Reaktionsschritt resultierendeÄnderung der Stoffmas-
se in den Gleichgewichtsphasen�Meq = Meq;neu �
Meq in die betreffenden 'parcel partitions'j rück-
verteilt, indem “neue” Konzentrationenctot;neu[j] be-
rechnet werden:

ctot;neu[j] = ctot[j] �
Meq;neu

Meq

(5.18)

5.4 Beschreibung des konservati-
ven Transports

Wie bereits erl¨autert (Kap. 3.3.3 und 5.2) kann die Be-
schreibung des konservativen Transports unabh¨angig
von den weiteren Betrachtungen zum reaktiven Trans-
port erfolgen. Bez¨uglich der erforderlichen Vorga-
ben, welche die Berechnung des konservativen Trans-
ports für die nachfolgende Berechnung des reakti-
ven Transports zu liefern hat, ist allerdings wichtig,
ob das “Prinzip der repr¨asentativen Stromr¨ohre” (vgl.
Kap. 3.3.3) angewendet werden kann (Fall 1: Kap.
5.5.1) oder ob die Voraussetzungen hierzu nicht erf¨ullt
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sind, beispielsweise wenn nicht-ergodische Verh¨alt-
nisse vorliegen, so daß die einzelnen Stromr¨ohren se-
parat zu betrachten sind (Fall 2: Kap. 5.5.2).

In Fall 1 ist zur Berechnung des reaktiven Transports
lediglich die pdf der Verweilzeiten zwischenEF und
KF erforderlich, wobei die pdf prinzipiell auch de-
terministisch als Verteilung der Lauf- bzw. Verweil-
zeiten einer bestimmten Anzahl von Wasserteilchen
aufgefaßt werden kann. Entsprechend vielf¨altig sind
die Möglichkeiten zur Beschreibung des konservativen
Transports:

. Anwendung von Standard-Programmen zur Grund-
wasserstr¨omungsmodellierung, wie z. B. MOD-
FLOW (MCDONALD & H ARBAUGH, 1988) und
anschließende Berechnung von Verweilzeiten mit
der 'Particle-tracking'-Methode, z. B. MODPATH
(POLLOCK, 1988 und 1994).

. Direkte Messung der pdf im Rahmen eines Markie-
rungsversuchs.

. Verwendung einer analytischen L¨osung (für homo-
gene hydraulische Parameter und bestimmte Rand-
bedingungen vorhanden, siehe z. B. WILSON &
MILLER, 1978; BEAR, 1979; SAUTY, 1980).

. Anwendung einer “geschlossenen” stochastischen
Lösung (z. B. DAGAN, 1988 und 1989).

Für die im Rahmen dieser Arbeit durchgef¨uhrten Be-
rechnungen von Labors¨aulenversuchen (Kap. 6 und
7) wird zur Berechnung des konservativen Transports
(Berücksichtigung der L¨angsdispersion) die analyti-
sche Lösung für eine instantane Tracerzugabe nach
CRANK (1975) verwendet (Gl. 3.47). Ein Beispiel
für die Verwendung der Programme MODFLOW und
MODPATH zeigt (Kap. 8.2).

Wenn der reaktive Transport f¨ur einzelne Stromr¨ohren
(Bahnlinien) zu berechnen ist (Fall 2), muß die Be-
rechnung des konservativen Transports zur Beschrei-
bung des Verlaufs einer ausreichend großen Schar
von Stromröhren führen. In diesem Fall ist daher eine
Kombination aus Str¨omungs- und Stromlinienberech-
nung notwendig (siehe oben und Kap. 8.1).

5.5 Berechnung der Durch-
bruchskurve reaktiver Tra-
cer: Kopplung von konserva-
tivem Transport und reakti-
ven Prozessen

Wie in Kap. 3.3.3 bereits dargestellt wurde, ist die
Möglichkeit, die reaktiven Prozesse durch eine ein-

zige Reaktionsfunktion zu beschreiben, an die Forde-
rung gekn¨upft, daß die reaktionsspezifischen Parame-
ter des betrachteten por¨osen Mediums r¨aumlich homo-
gen verteilt sind bzw. durch effektive Parameter be-
schrieben werden k¨onnen. Kann also davon ausgegan-
gen werden, daß jedes Schadstoffpartikel unabh¨angig
vom Verlauf seines Fließpfades von derEF zurKF
in Art und Ausmaß den gleichen reaktiven Prozessen
unterliegt, läßt sich der Einfluß der reaktiven Prozes-
se anhand einer repr¨asentativen Stromr¨ohre ermitteln
(Kap. 5.5.1). Andernfalls muß der reaktive Transport
für jede Stromr¨ohre separat berechnet werden (Kap.
5.5.2).

5.5.1 Annahme einer repr̈asentativen
Stromröhre

In diesem Fall wird zur Berechnung der Reaktions-
funktion der advektiv-reaktive Transport durch ei-
ne repräsentative homogene (! effektive Parameter)
Röhre mit dem 1D-Transportmodell simuliert. Die
räumliche Ausdehnung des Modells wird hierbei um-
gerechnet in die maximale Verweilzeit eines konserva-
tiven Tracers�max zwischenEF undKF . Dement-
sprechend repr¨asentieren die einzelnen Modellzellen
Zeitabschnitte�� . Da programm-intern L¨angen als
räumliche Diskretisierung erwartet werden, sind ent-
sprechend skalierte Modellzellenl¨angen�xscal zu de-
finieren:

�xscal = va ��� (5.19)

Alternativ wäre auch die Annahme einer Einheits-
Abstandsgeschwindigkeitva;E = 1 möglich, so daß
gilt: �x = va;E ��� = �� .

Die für die einzelnen Zeitschritte berechneten Konzen-
trationsprofile repr¨asentieren die Reaktionsfunktion�,
d. h. die bei der analytischen Berechnung kontinuier-
liche Funktion� wird durch eine endliche Schar nor-
mierter Konzentrationsprofile ersetzt.

Dementsprechend wird das Integral in Gl. (3.69) durch
eine Summe ersetzt und die Durchbruchskurve nach
Gl. (5.20) berechnet (siehe auch Abb. 5.10). F¨ur die
relative Konzentration der reaktiven Substanz an der
KF nachi Zeitschritten ergibt sich:

c(ti)

c0
=

nX
j=1

g(�j) �(�j ; ti) ��j (5.20)

mit �j als “Länge” derj-ten von insgesamtn Modell-
zellen und

nX
j=1

��j = �max (5.21)

Ein Beispiel hierzu zeigt Kap. 8.2.
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Abb. 5.10: Veranschaulichung der Vorgehensweise bei der
Berechnung der Durchbruchskurve eines reaktiven Tra-
cers aus der Wahrscheinlichkeitsverteilung (pdf: 'probability
density function') der Verweilzeiteng und der Reaktions-
funktion�.

5.5.2 Separate Behandlung einzelner
Stromröhren

Sind aufgrund der gegebenen Verh¨altnisse (siehe
oben) die Stromr¨ohren (Fließwege) des inerten Tra-
cers einzeln zu betrachten, unterscheidet sich die Vor-
gehensweise gegen¨uber dem zuvor behandelten Fall in
einigen Punkten:

� Die pdf gs der Ankunftszeiten eines reaktiven Tra-
cers kann f¨ur jede Stromr¨ohre durch dieDirac-Delta-
Funktion� (Einheitsimpuls-Funktion)

gs(t) = �(t� �max;s) (5.22)

beschrieben werden (Dirac-Delta-Funktion: siehe Gl.
3.45a). D. h., die Verteilung der Ankunftszeiten
“schrumpft” auf einen Punkt�max;s zusammen.
Dementsprechend ist bei der Berechnung der Kon-
zentrationsfunktion nur der Wert der letzten Modell-
zelle (j = n; �n = �max;s) von Interesse. Alle an-
deren Werte liefern in Gl. (5.20) keinen Beitrag, da
gs(�j) = 0 8 �j < �max;s.

� Für jede Stromr¨ohre muß eine Reaktionfunktion�s
berechnet werden.

� Der Bereich zwischenEF und KF ist hinsicht-
lich der physiko-chemischen Parameter heterogen.
Dementsprechend wird zur Berechnung von�s der
advektiv-reaktiven Transport durch eine heterogene
Stromröhre betrachtet. Die Verteilung der physiko-
chemischen Parameter orientiert sich dabei an den
AufenthaltszeitenTC;i des konservativen Tracers in
den homogenen Teilzoneni der Röhre (Abb. 5.11, sie-
he auch Kap. 8.1).

: � ��>7�

� ?71 � ?72 � ?70 � ?7. � ?7/

������C���
"����������
����<����� ��

Abb. 5.11: Berechnung des reaktiven Transports f¨ur ei-
ne Stromröhre: zeitlich heterogene Modelldiskretisierung in
Abhängigkeit der Verweilzeiten�C;i eines konservativen
Tracers in den einzelnen Teilzoneni.
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6 Modellverifizierung

Zur Überprüfung des 1D-Transportmoduls von
SMART werden verschiedene Sonderf¨alle betrachtet,
für die analytische und numerische L¨osungen bzw.
Modelle als Vergleich zur Verf¨ugung stehen. Neben
der Überprüfung des Programm-Codes stehen im
einzelnen folgende Fragen im Vordergrund:

. Führt die entkoppelte Betrachtung von konserva-
tivem Transport und reaktiven Prozessen bei Ver-
wendung einer analytischen L¨osung für den kon-
servativen Transport zu einer exakten Beschreibung
des Transports eines reaktiven Tracers?

. Ist das 'Parcel-tracking'-Verfahren unter Ber¨uck-
sichtigung der f¨ur den gekoppelten Transport von
Tensiden und PAK relevanten Prozesse numerisch
exakt?

. Ist das analytische Modell der Intrapartikelporen-
diffusion, insbesondere die n¨aherungsweise Be-
schreibung der zeitlich varianten Randbedingung
durch eine Stufenfunktion korrekt?

6.1 Sorptionskinetik in einem
Batchsystem

Wie in Kap. 4.3.3.5 beschrieben, basiert das in
SMART implementierte Modul zur Beschreibung der
retardierten Intrapartikeldiffusion auf einer exakten
analytischen L¨osung für die Diffusion in kugelförmi-
ge Körper. Aufgrund der numerischen Berechnung der
unendlichen Reihe in Gl. (4.27) und der zur Ber¨uck-
sichtigung der zeitlich varianten Konzentration an der
Kugeloberfläche eingef¨uhrten Stufenfunktion (Abb.
4.6) ist das Modul jedoch strenggenommen ein semi-
analytisches Modell. Das Modul wurde daher anhand
der analytischen L¨osung nach CRANK (1975) für den
Sonderfall des “geschlossenen” Batchsystems ('finite
bath') sowie im Vergleich mit dem numerischen Mo-
dell von WU & GSCHWEND(1986)überprüft.

6.1.1 Vergleich mit der analytischen L̈o-
sung für das “geschlossene” Batch-
system

Der Sonderfall des sogenannten geschlossenen Sy-
stems entspricht einem Batch-Experiment im Labor.

D. h., die Gesamtmasse der diffundierenden Substanz
im betrachteten System (Batch-Reaktor) ist ¨uber die
Dauer der Berechnung (des Experiments) konstant.
Die analytische L¨osung des 2.Fick'schen Gesetzes
(Gl. 3.29) lautet dann (CRANK, 1975):

Mc;d(t)

Mc;d;1

= 1�
1X
n=1

6  ( + 1) e�Daq
2
nt=R

2

9 + 9  + q2
n
2

(6.1)

mit Mc;d(t) undMc;d;1 als in die Festphase diffun-
dierte Stoffmasse zum Zeitpunktt bzw. im Gleichge-
wicht. qn ist die n-te positive L¨osung der Gleichung

tan qn =
3 qn

3 +  q2
n

(6.2)

wobei  das Verhältnis der in der w¨aßrigen Pha-
se außerhalb der Feststoffpartikel gel¨osten Masse
Mc;w;1 zur in die Feststoffpartikel diffundierten Mas-
seMc;d;1 nach Erreichen des Gleichgewichts ist:

 =
Mc;w;1

Mc;d;1

=
Vw � cw;1

Ms �K�

d
� cw;1

(6.3)

Vw ist das Volumen der L¨osung außerhalb der Fest-
stoffpartikel,Ms das Feststoffgewicht undK�

d
der ma-

kroskopische Verteilungskoeffizient. F¨urK�

d
gilt:

K�

d = Kd +
nip

(1� nip)�s
(6.4)

Mit rsw als Verhältnis von Feststoffmasse zu L¨osungs-
volumen (Gl. 4.9) ergibt sich aus Gl. (6.3)

 =
1

K�

d
� rsw

(6.5)

Alternativ kann auch zum Anteilfs der sorbierten
MasseMc;d;1 an der GesamtmasseM nach Erreichen
des Gleichgewichts ('final fractional uptake') in Be-
ziehung gesetzt werden:

fs =
Mc;d;1

M
=

Mc;d;1

Mc;d;1 +Mc;w;1

=
1

1 +
Mc;w;1

Mc;d;1

=
1

1 + 
(6.6)
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Für fs ! 0 bzw.  ! 1 geht das “geschlosse-
ne System” in ein “offenes” System ¨uber. D. h., die
im Gleichgewicht in der Feststoffphase sorbierte Mas-
se ist sehr klein gegen¨uber der in Lösung verbleiben-
den Masse. Die Konzentration in der die Feststoffpar-
tikel umgebenden L¨osung ist somit ¨uber die Dauer
des Sorptionsvorgangs konstant. Gleichung (6.1) kann
in diesem Grenzfall durch folgende Gleichung ersetzt
werden:

Mc;d(t)

Mc;d;1

= 1�
6

�2

1X
n=1

1

n2
e�Dan

2
�
2
t=R

2

(6.7)

Je höherfs ist, desto schneller stellt sich im Batchsys-
tem Gleichgewicht ein. Zur̈Uberprüfung des Diffu-
sionsmoduls wurden verschiedene Berechnungen mit
fs-Werten zwischen 0 und 0.9 durchgef¨uhrt (Tab. 6.1).

Tab. 6.1: Verwendete Parameter f¨ur die Berechnungen zur
Verifizierung des analytischen Modells f¨ur die Intrapartikel-
Diffusion für den Fall eines geschlossenen Batch-Systems.

fs rsw next �

0.0 0.0 1.0 1

0.1 0.01106195 0.99510763 9.

0.2 0.02488938 0.98905908 4.

0.3 0.04266751 0.98138958 2.3333

0.4 0.06637168 0.97134670 1.5

0.5 0.09955752 0.95762712 1.

0.6 0.14933628 0.93775934 0.6667

0.7 0.23230088 0.90641711 0.4286

0.8 0.39823009 0.84962406 0.25

0.9 0.89601770 0.71518987 0.1111

Nach Gl. (6.6) istfs von  abhängig, das wiederum
nach Gl. (6.5) vonrsw undK�

d
bzw. mit Gl. (6.4) von

Kd, �s und nip abhängig ist. Für die Berechnungen
wurden folgende Werte gew¨ahlt:Kd = 10 L/kg,nip =
0.1 und�s = 2.5 kg/L. Das Verh¨altnis von Feststoff-
masse zu L¨osungsvolumen wird im Programm-Modul
für die Diffusion durch die Feststoffdichte und die Po-
rosität bestimmt. Letztere kann ¨uber folgende Bezie-
hung berechnet werden:

next =
Vw
V

=
Vw

Vw + Vp

=
Vw

Vw +
Vs

(1�nip)

=
Vw

Vw +
Ms

�s (1�nip)

=
1

1 +
rsw

�s (1�nip)

(6.8)

mit Vs und Vp als vom Feststoff bzw. von den
Gesteinspartikeln (einschl. Intrapartikelporen) einge-
nommenes Volumen.
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Abb. 6.1: Vergleich des Ergebnisse des analytischen Mo-
dells für die Intrapartikeldiffusion mit der analytischen
Lösung nachCRANK (1975): Zeitlicher Verlauf der Schad-
stoffaufnahme in Feststoffpartikel f¨ur den Sonderfall eines
geschlossenen Batchsystems ('finite bath').

Ein Vergleich der berechneten zeitlichen Verl¨aufe des
Sorptionsvorgangs mit den Ergebnissen der jeweils
gültigen analytischen L¨osung (Abb. 6.1) zeigt, daß in
allen Fällen die mit dem Diffusionsmodul berechneten
Kurven sich mit den Kurven der analytischen Berech-
nung decken. Die Approximation der zeitlich varian-
ten Randbedingung (variable Konzentration in der die
Feststoffpartikel umgebenden L¨osung im Verlauf der
Berechnung) durch eine Stufenfunktion (Gl. 4.26 und
Abb. 4.6) kann demnach als zul¨assig bzw. als ausrei-
chend exakte N¨aherung angesehen werden.

6.1.2 Vergleich mit einem numerischen
Modell

Wie in Kap. 4.2.3.2 erl¨autert wurde, ist die Korn-
größenverteilung des Aquifermaterials f¨ur die Kine-
tik der PAK-Sorption von großer Bedeutung. Das ana-
lytische Modell für die Intrapartikeldiffusion wurde
daher so konzipiert, daß verschiedene Korngr¨oßen-
klassen separat ber¨ucksichtigt werden k¨onnen (Kap.
4.3.3.5). Um das Modell auch in dieser Hinsicht ¨uber-
prüfen zu können, wurden, da analytische L¨osun-
gen in diesem Fall nicht existieren, die von WU &
GSCHWEND (1988) veröffentlichten Berechnungser-
gebnisse als Vergleich herangezogen. In diesem nume-
rischen Experiment wird die diffusive Stoffaufnahme
in ein aus vier unterschiedlichen Korngr¨oßen (fm(k)

= 0.258 Korngrößenk) zusammengesetztes Aquifer-
material berechnet, wobei zwei verschiedene Korn-
größenverteilungen betrachtet werden (Abb. 6.2). Ver-
glichen werden eine “eng” (20�m� dK � 200�m)
und eine “weit” gestaffelte Verteilung (6�m� dK �
660�m), mit einem geometrischen Mittelwert von je-
weils 63�m. Weitere Parameter der Berechnung sind:
Daq = 6 � 10-6 cm2/s,nip = 13%,�s = 2.5 kg/l,Kd =
1233 L/kg,rsw = 8.11� 10-4, next = 0.99963.
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Abb. 6.2: Vergleich des Ergebnisse des analytischen Mo-
dells für die Intrapartikeldiffusion mit dem numerischen Mo-
dell von WU & GSCHWEND (1988): Zeitlicher Verlauf der
Schadstoffaufnahme in die Feststoffpartikel in einem ge-
schlossenen Batchsystem (oben) f¨ur zwei unterschiedliche,
durch je 4 Klassen repr¨asentierte Korngr¨oßenverteilungen
(unten).

Wie in Abb. 6.2 zu sehen ist, stimmen die berechneten
zeitlichen Verläufe der diffusionslimitierten Sorption
in die Festphase f¨ur beide Korngr¨oßenverteilungenmit
den Ergebnissen von WU & GSCHWEND(1988)über-
ein. Es kann daher davon ausgegangen werden, daß
die Behandlung des Aquifermaterials in Form von ver-
schiedenen homogenen Einzelfraktionen im Modell
fehlerlos funktioniert. Auf einëUberprüfung des Mo-
dell hinsichtlich der Ber¨ucksichtigung mehrerer litho-
logischer Einzelfraktionen wurde verzichtet, da hier
modelltechnisch kein Unterschied zu der Behandlung
verschiedener Korngr¨oßen besteht.

6.2 1D-Transport

6.2.1 Lineare Retardation

Nachdem die Problematik der Ber¨ucksichtigung re-
aktiver Gleichgewichtsprozesse bereits ausf¨uhrlich am
Beispiel eines linear retardierten Tracers erl¨autert wur-
de (Kap. 5.3.2), ist es naheliegend, die Tauglich-
keit des 'Parcel-tracking'-Verfahrens zun¨achst für die-
sen Fall zu ¨uberprüfen. Betrachtet wird der Trans-
port durch eine Labors¨aule (�s=2 kg/l, ne=0.3). Es
wird angenommen, daß der Sorptionsverteilungskoef-
fizient Kd des reaktiven Tracers im Mittel 0.15 L/kg
beträgt. Nach Gl. (3.24) ergibt sich ein Retardations-
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Abb. 6.3: Dispersionsfreier Transport einer linear retardier-
ten Tracers: Vergleich der berechneten Durchbruchskurven
für eine bzgl. der Durchl¨assigkeit heterogene S¨aule und eine
effektive homogene (mittlere Durchl¨assigkeit) S¨aule.

faktor von 1.7. Wie Abb. 6.3 zeigt, stimmt die berech-
nete Durchbruchskurve (BTC) sowohl f¨ur den Fall ei-
ner homogenen S¨aule als auch bei einer heterogenen
Kd-Wert-Verteilung mit dem berechneten Wert nahe-
zu exaktüberein - ein exakter, d. h. vollkommen pl¨otz-
licher (“senkrechter”) Durchbruch ist mit dem numeri-
schen Modell verst¨andlicherweise (Zeitschritte!) nicht
zu erreichen. Aufgrund der Ergebnisse f¨ur dieses Bei-
spiel kann also davon ausgegangen werden, daß das
'Parcel-tracking'-Verfahrenprinzipiell tauglich ist und
die Zielsetzung in Bezug auf eine von numerischer
Dispersion freie Berechnung des reaktiven Transports
erfüllt.

In einem weiteren Beispiel zum linear retardierten

:
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Abb. 6.4: Berechnete Verteilungen der Verweilzeiten in der
Laborsäule.
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Abb. 6.5: Separate Berechnung des konservativen Trans-
ports und des Einflußes reaktiver Prozesse: Verifizierung des
Verfahrens am Beispiel eines linear retardierten Tracers in
einer Labors¨aule. Dargestellt sind mit SMART berechnete
Durchbruchskurven (BTC) f¨ur verschiedene Dispersivit¨aten
� (oben) und RetardationsfaktorenR (unten) im Vergleich
zu den analytisch berechneten BTC nachOGATA & B ANKS

(1961).

Transport soll das Prinzip der entkoppelten Berech-
nung von konservativem Transport und Reaktion ge-
testet werden. Betrachtet wird wiederum der Trans-
port durch eine Labors¨aule (charakteristische Da-
ten: siehe Abb. 6.5). Zur Berechnung des konserva-
tiven Transports, d. h. zur Bestimmung der Vertei-
lung der Verweilzeiten, wird die analytische L¨osung
nach CRANK (1975) verwendet (Kap. 3.2.1), wobei
drei unterschiedliche L¨angsdispersivit¨aten�L (1, 5,
und 10 mm) ber¨ucksichtigt werden (Abb. 6.4). Die
Berechnung des reaktiven Transports wird, gem¨aß der
in Kap. 5.5.1 beschriebenen Vorgehensweise, anhand
einer über die maximale Verweilzeit des konservati-
ven Tracers�max diskretisierten S¨aule für drei ver-
schiedene RetardationsfaktorenR (2, 5 und 10) mit
dem 1D-Transportmodul von SMART durchgef¨uhrt.
Die Ergebnisse sind in Abb. 6.5 dargestellt. Es zeigt
sich, daß sowohl f¨ur variierendeR-Werte als auch f¨ur
unterschiedliche Dispersivit¨aten die mit SMART be-
rechneten Durchbruchskurven identisch sind mit den
nach OGATA & BANKS (1961) analytisch berechne-
ten Vergleichskurven.

Nachdem die allgemeine Tauglichkeit des 1D-
Transportmoduls am Beispiel eines linear retardierten
Tracers nachgewiesen werden konnte, wird in den fol-
genden beiden Abschnitten auf die speziellen Anfor-
derungen des PAK- und Tensid-Transports eingegan-
gen.

6.2.2 Nichtlineare Retardation

PAK sind generell, auch in Anwesenheit von Tensi-
den (siehe Kap. 5.3.1: effektive Sorptionsisotherme),
als nichtlinear retardierte Tracer anzusehen. Zur Veri-
fizierung des Modells wird der dispersionsfreie Trans-
port durch eine Labors¨aule (L = 9 cm;vf=2.152 m/s;
n=ne=0.3; �b=1.89 kg/l) betrachtet. Als nichtlineare
Sorptionisotherme wird eineFreundlich-Isotherme an-
genommen, wobei zwei F¨alle behandelt werden:nfr
= 1.25 (konkave Isotherme) undnfr = 0.75 (kon-
vexe Isotherme).Kfr ist 2 L1.25�g-0.25/kg bzw. 2
L0.75�g0.25/kg. Im ersten Fall wird von einer zu Be-
ginn der Berechnung “sauberen” S¨aule (cw;in = 0)
und einer konstanten Zugabekonzentrationam S¨aulen-
einlauf (cw;0 = 100 �g/l) ausgegangen. Die f¨ur ver-
schiedene r¨aumliche und zeitliche Modelldiskretisie-
rungen berechneten Durchbruchskurven sind in Abb.
6.6 dargestellt. Vergleichsdaten wurden mit dem 'local
equilibrium model' (LEM) nach CRITTENDEN et al.
(1986) analytisch berechnet. Es ist zu sehen, daß die
Übereinstimmung zwischen Modell und analytischer
Lösung in allen betrachteten Konfigurationen zufrie-
denstellend ist, eine exakte Berechnung jedoch eine
zeitlich wie räumlich sehr feine Diskretisierung erfor-
dert.

In den Berechnungen zum zweiten Fall, der mit
nfr=0.75 eher dem PAK-Transport entspricht (Abb.
6.7), wird die Sp¨ulung (cw;0=0) einer anf¨anglich
equilibrierten S¨aule (cw;in=100�g/l) betrachtet. Die
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Abb. 6.6: Transport eines nichtlinear (Freundlich-
Koeffizient nfr > 1) retardierten Tracers: Mit SMART
bei unterschiedlichen Modelldiskretisierungen berechnete
Durchbruchskurven im Vergleich zum analytischen Modell
LEM (CRITTENDENet al., 1986).
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Koeffizient nfr < 1) retardierten Tracers: Mit SMART
bei unterschiedlichen Modelldiskretisierungen berechnete
Durchbruchskurven im Vergleich zum analytischen Modell
LEM.

berechnete Abnahme der Tracerkonzentration im
Säulenauslauf ist in Abb. 6.7 dargestellt. In diesem
Fall neigt das Modell, auch bei einer relativ feinen Dis-
kretisierung (30 Zellen,�t=1.2 s), zu Oszillationen.
Die Oszillationen lassen sich darauf zur¨uckführen, daß
die retardierte Transportgeschwindigkeitvret inner-
halb der Modellzellen konstant ist und der Retarda-
tionsfaktorR aufgrund gemittelter (je Zelle) Konzen-
trationswerte berechnet wird (Kap. 5.3.1 und 5.3.4).

Bei weiteren numerischen Experimenten mit “Knick”-
Sorptionsisothermen im Hinblick auf die Beschrei-
bung des Tensid-Transports konnten auch bei noch-
mals drastisch verfeinerter zeitlicher und r¨aumlicher
Diskretisierung keine oszillationsfreien Ergebnisse er-
reicht werden. Aus diesem Grund wurden die Vali-
dierungsrechnungen (Kap. 7) auf F¨alle mit konstanter
Tensid-Konzentration beschr¨ankt und weiterëUberle-
gungen zu einer Verbesserung des Modellkonzepts an-
gestellt (Kap. 9).

6.2.3 Transport unter Ungleichgewichts-
bedingungen

Für die Verifizierung des 1D-Transportmodells in Be-
zug auf die Beschreibung des Transports unter Un-
gleichgewichtsbedingungen wird der dispersionsfreie
Transport von Phenanthren durch eine Labors¨aule (L
= 9 cm;n = 0.39;ne = 0.36) betrachtet, welche mit ei-
nem lithologisch heterogen zusammengesetzten Sand
(dK = 0.4 mm) gefüllt ist. Die angenommenen litho-
komponentenspezifischen Parameter sind in Tab. 6.2
aufgeführt.

Zur Berechnung der Vergleichsdaten wird das von
LIEDL (1997b) entwickelte analytische Modell her-
angezogen. Es basiert auf der von ROSEN (1954)
publizierten analytischen L¨osung für ein homogenes
poröses Medium und erweitert diese f¨ur die Anwen-

Tab. 6.2: Eingabeparameter der Modellverifizierung f¨ur den
Transport bei Ungleichgewichtsbedingungen.

Sand- Helle Dunkle
Parameter Einheit Quarz stein Kalke Kalke

fm [%] 70 4 16 10

Kd [L=kg] 1.2 7.9 7.5 50.0

�s [kg=l] 2.65 2.65 2.73 2.73

nip [%] 0.5 8.8 1.2 0.7

m [�] 1.2 2.7 1.9 2.0
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Abb. 6.8: Transport von Phenanthren in einer lithologisch
heterogen gef¨ullten Laborsäule: Vergleich des SMART-
Transportmoduls mit dem Modell vonLIEDL (1997b).

dung auf heterogenes Aquifermaterial.

Wie Abb. 6.8 zeigt, stimmen die numerisch und analy-
tisch berechneten Durchbruchskurven ¨uberein. Damit
ist nachgewiesen, daß einerseits die Kopplung von ad-
vektivem und reaktivem Schritt, d. h. die Verteilung
der Massen von den 'parcel' in die Modellzellen und
zurück fehlerlos funktioniert, und daß andererseits die
Unterscheidung von effektiver und gesamter Porosit¨at
korrekt implementiert ist.

Die Bedeutung der Porosit¨aten zeigt der in Abb. 6.9
dargestellte Vergleich. Wirdn der effektiven Poro-
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Abb. 6.9: Bedeutung von effektiver Porosit¨at ne und Ge-
samtporosit¨atn für die Berechnung des Transports von Phe-
nanthren in einer Labors¨aule.
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sitätne gleichgesetzt, also kleiner angenommen, wird
die Sorption erwartungsgem¨aß übersch¨atzt, da dann
die angenommene Feststoffmasse zu groß ist (�0

b
=

(1� ne) �s > �b = (1� n) �s). Wie aus Abb. 6.9 er-
sichtlich ist, wird die Sorption auch noch bei entspre-
chend angepaßter Lagerungsdichte (�0

b
= �b) überbe-

wertet, was auf die Nichtber¨ucksichtigung der Gleich-
gewichtsphase “n � ne” zurückzuführen ist. Zu be-
achten ist, daß die Abb. 6.9 dargestellten Unterschie-

de von einer Differenz in den Porosit¨aten von weni-
ger als 10% herr¨uhren (siehe oben). Im Hinblick auf
die Modellanwendung auf nat¨urliche Aquifere, wenn
aufgrund einer im allgemeinen makroskopischen Be-
trachtungsweise bzw. Interpretation der Aquiferstruk-
tur größere Differenzen zwischenn undne auftreten,
ist die Problematik von wesentlich gr¨oßerer Bedeu-
tung.
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7 Validierung des Modellkonzepts für den
gekoppelten Transport von PAK und Tensiden

7.1 Vorbemerkungen

Zur Validierung des in Kap. 4 vorgestellten konzeptio-
nellen Modelles der f¨ur den gekoppelten Transport von
PAK und Tensiden relevanten Prozesse und Einfluß-
größen werden Batch- und S¨aulenexperimente heran-
gezogen und mit SMART simuliert. In den betrachte-
ten Experimenten wurden Phenanthren (PHE) und das
nicht-ionische Tensid Terrasurf G50 (TG50) als Ver-
treter der PAK bzw. der Tenside untersucht.

Anhand der Langzeit-Batchexperimente zur Sorp-
tion von PHE läßt sich die Eignung des zur ma-
thematischen Beschreibung gew¨ahlten 'Two-region'-
Sorptionsmoduls, insbesondere des zur Beschreibung
der Sorptionskinetik gew¨ahlten Intrapartikelporen-
diffusionsmodells, ¨uberprüfen.

Durch die Simulation von Labors¨aulenexperimenten
zum Transport von PHE und TG50 sowie zum Trans-
port von PAK in Anwesenheit von TG50 soll un-
tersucht werden, inwieweit sich das postulierte Sys-
tem von Prozessen und Wechselwirkungen (Kap. 4.1)
zur mathematischen Beschreibung des gemeinsamen
Transports von PAK und Tensiden eignet. Hierbei
soll auch gekl¨art werden, ob bei auschließlicher Ver-
wendung gemessener bzw. experimentell bestimmter
lithokomponenten- und/oder substanzspezifischer Pa-
rameter die Ergebnisse der S¨aulenexperimente nach-
vollzogen werden k¨onnen.

Ziel der nachfolgend dargestellten Validierungsrech-
nungen ist daher nicht die Validierung des Transport-
modells SMART, sondern des f¨ur den konkreten An-
wendungsfall des gekoppelten Transport von PAK und
Tensiden entwickelten Prozeßverst¨andnisses. Abwei-
chungen zwischen berechneten und im Experiment ge-
messenen Durchbruchskurven sind dementsprechend
als Anlaß zu nehmen, das konzeptionelle Modell zu
überdenken bzw. zu verbessern.

7.2 Batch-Experimente zur Sorp-
tion organischer Schadstoffe

Für die Simulation der Langzeit-Batchexperimente
wurde das 'Two-region'-Sorptionsmodul (Kap. 4.3.3.4
und 4.3.3.5) mit einem Bilanzierungsmodul zu ei-

nem eigenst¨andigen Programm namens SOSSE ('Si-
mulator Of Solute Sorption Experiments') verkn¨upft.
Mit diesem Modell wurden verschiedene Batch-
Sorptionsexperimente simuliert.

7.2.1 Sorption von Phenanthren an litho-
logisch homogene Einzelfraktionen

Hier werden die von KLEINEIDAM (1998) durch-
geführten Batch-Experimente mit den Horkheimer
Proben (Kap. 4.2.3.1) herangezogen. Die Modell-
eingangsparameter sind den Arbeiten von TERTON

(1994), GRATHWOHL & K LEINEIDAM (1995) so-
wie RÜGNER et al. (1997) entnommen und in Tab.
7.1 zusammengefaßt. Bis auf den Tortuosit¨atsfaktor
�f(j) wurden alle Parameter der verschiedenen Li-
thokomponentenj durch unabh¨angige Messungen be-
stimmt. �f(j) wurde mit Ausnahme von Quarz durch
Anpassung des von JÄGER (1997) entwickelten nu-
merischen Modells BESSY f¨ur die nichtlinear retar-
dierte Intrapartikel-Porendiffusion quantifiziert. SOS-
SE berücksichtigt die Tortuosit¨at durch den Exponen-
tenm(j) (siehe Gl. 4.24). Die mit der Beziehung

m(j) = 1 +
ln �f(j)

ln nip(j)
(7.1)

ermittelten Werte sind ebenfalls in Tab. 7.1 aufgef¨uhrt.

Tab. 7.1: Physiko-chemische Parameter der lithologischen
Sub-Komponenten der Horkheimer Probe; fein = feine Frak-
tion, 2–2.5 mm; grob = grobe Fraktion, 2.5–3.15 mm, Korn-
größe von Quarz und Stubensandstein ist 2–4 mm).

Litho- �f m �s nip Kfr nfr

Komponente [�] [�] [kg=l] [%] [L=kg] [�]

Qz < 10 < 1.4 2.65 0.13 1.4 0.97

hK, fein 59 1.92 2.73 1.2 20 0.75

hK, grob 47 1.87

dK, fein 88 1.90 2.73 0.7 182 0.67

dK, grob 135 1.99

Ss 71 2.75 2.65 8.8 30 0.66

Die Bestimmung von�f(j), wie auch die folgenden
Berechnungen basieren auf der Annahme, daß der An-
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teil der “schnellen” bzw. leicht zug¨anglichen Sorp-
tionsplätze gering und f¨ur das Langzeitverhalten der
Sorption unbedeutend ist (feq=0).

In den Berechnungen wird jeweils das geometri-
sche Mittel des kleinsten und gr¨oßten Korndurchmes-
sers (siehe Tab. 7.1) als repr¨asentativer Wert ange-
setzt. Weiter werden, da das analytische Modell zur
Berechnung der Intrapartikeldiffusion nur f¨ur linea-
re Sorptionsisothermen anwendbar ist (Kap. 4.3.3.5),
die Freundlich-Sorptionsisothermen durch den Ver-
teilungskoeffizientenKd;1 bei Gleichgewichtsbedin-
gungen ersetzt (Tab. 7.2):

Kd;1 = Kfr � cw;1nfr�1 (7.2)

Die Konzentration in L¨osung nach Einstellung des
Sorptionsgleichgewichtscw;1 hängt sowohl von den
Sorptionsparametern als auch von dem verwendeten
Massen-L¨osungs-Verh¨altnis rsw = Ms/Vw und der
PHE-Anfangskonzentration in L¨osungcw;in ab. Zur
Berechnung voncw;1 muß folgende nichtlineare Mas-
senbilanzgleichung gel¨ost werden:

Mc = Mc;d;1 +Mc;w

bzw.

next cw;in = n cw;1 + next rswKfr cw;1
nfr (7.3)

Die Berechnungsergebnisse (Abb. 7.1) zeigen, daß
der zeitliche Verlauf der PHE-Aufnahme in die Fest-
stoffpartikel für die hellen Kalke (Abb. 7.1a und b),
die dunklen Kalke (Abb. 7.1c und d) und den Stu-
bensandstein (Abb. 7.1e) sehr gut nachgebildet wird.
Die notwendige Einf¨uhrung einer linearen Ersatz-
Sorptionsisotherme f¨uhrt nur zu geringen Abweichun-
gen. Das Ausmaß der Abweichungen ist dabei nicht
nur vom Nichtlinearitätsgrad der Isotherme, sondern
insbesondere auch von der Gleichgewichtskonzentra-
tion in Lösungcw;1(phe) und damit vonKd;1(phe;j)

abhängig. Dies zeigt ein Vergleich der Ergebnis-
se für Stubensandstein (Ss) und die dunklen Kal-
ke (dK). Die Übereinstimmung ist f¨ur Ss besser als

Tab. 7.2: Spezifische Daten der Batch-Experimente und be-
rechnete Ersatz-Verteilungskoeffizienten bei Einstellung des
Gleichgewichts.

Litho- Ms Vw rsw cw(phe);0 Kd;eq(phe;j)

Komponente [g] [mL] [g=mL] [�g=l] [L=kg]

Qz 45.0 40.0 1.13 420 1.20

hK, fein 40.2 104.1 0.39 420 5.96

hK, grob 50.1 99.5 0.50 420 6.32

dK, fein 25.1 108.4 0.23 420 60.67

dK, grob 35.3 105.5 0.33 420 71.72

Ss 22.1 50.1 0.45 420 5.98

für die dK, obwohlnfr(Ss) < nfr(dK) ist. Da der
SorptionsverteilungskoeffizientKd(phe;dK) größer als
Kd(phe;Ss) ist und entsprechendcw;1(phe;dk) kleiner
alscw;1(phe;Ss), ist die Konzentrationsspanne im Ver-
lauf des Experiments bei den dK h¨oher und als Folge
davon sind die Abweichungen zwischen linearem und
nichtlinearem Modell gr¨oßer. Wie in den Abb. 7.1c
und d am Beispiel der dK zu sehen ist, kann eine bes-
sere Anpassung erzielt werden, wenn gr¨oßere Tortuo-
sitätsfaktoren angesetzt werden.

Aufgrund der in Kap. 4.2.3.1 beschriebenen be-
sonderen Eigenschaften von Quarz, ist die Anwen-
dung des Intrapartikel-Porendiffusionsmodells f¨ur die
Beschreibung der Sorption an/in Quarz problema-
tisch. Die Sorption erfolgt sehr viel schneller als
eine Absch¨atzung vonDe nach Gl. (4.24) erge-
ben würde. Aus der Anpassung des Intrapartikel-
Porendiffusionsmodells an die gemessenen Werte des
zeitlichen Verlaufs der Sorption ergibt sich eine Dif-
fusivität D0 �1.7�10-3. Für die gemessene Intra-
partikelporosität nip=0.13% (Tab. 7.1) w¨urde dies
zu einem (physikalisch unsinnigen) Tortuosit¨atsfaktor
�f(Qz) <1 führen (m(Qz) < 1). Um eher realisti-
sche�f(Qz)- bzw. m(Qz)-Werte zu erhalten, m¨ussen
entsprechend gr¨oßerenip(Qz)-Werte angesetzt wer-
den. Ein Beispiel zeigt Abb. 7.1f (nip(Qz)=0.5%,
m(Qz)=1.2). Eine weitere M¨oglichkeit der Modellan-
passung ergibt sich, wenn angenommen wird, daß
infolge der in Kap. 4.2.3.1 angesprochenen organi-
schen Ablagerungen auf den Quarzk¨ornern eine re-
lativ große Gleichgewichtsfraktion “schneller” Sorp-
tionsplätzefeq(Qz) = 20% existiert (Abb. 7.1f).

Welche Interpretation hier vorzuziehen ist, l¨aßt sich
mangels “früher” Meßwerte nicht abschließend be-
urteilen. Unter Ber¨ucksichtigung der Ergebnisse von
SCHÜTH (1994), der bei Sanden mit hohem Quarzan-
teil eine gute Anpassung ebenfalls nur mit Einf¨uhrung
einer Gleichgewichtsfraktion erreichte, ist jedoch zu
vermuten, daß die an der Kornoberfl¨ache liegen-
den Sorptionspl¨atze im Falle von Quarz nicht ver-
nachlässigt werden d¨urfen. In den Kapiteln zur Be-
schreibung des PHE-Transports in Labors¨aulen wird
auf die vorgenannten Interpretationsalternativen Be-
zug genommen. Der Einfachheit halber werden dazu
die Kürzel “Qz ohne Gl.gew.” und “Qz mit Gl.gew.”
eingeführt.



Validierung des Modellkonzepts für den gekoppelten Transport von PAK und Tensiden 57

"�G	����

�!���
����O

I��

B��

F��

,��

:��

:�, :�F :�B :�I :�D :�M :�C

����1	2

�
�
�
��
�
��
�
�
�
�
�
�
�9
'
	
�
�
�
�1


�
8�
2

�

I��

B��

F��

,��

:��

:�, :�F :�B :�I :�D :�M :�C

����1	2
�
�
�
��
�
��
�
�
�
�
�
�
�9
'
	
�
�
�
�1


�
8�
2

�

"�G	����

�!���
����O

"�G	����

�!������H1;MM�

����O���H1;MM�

�!������H2;1:�

I��

B��

F��

,��

:��

:�, :�B :�D :�:�:�C

����1	2

�
�
�
��
�
��
�
�
�
�
�
�
�9
'
	
�
�
�
�1


�
8�
2

�

"�G	����

�!������H1;M:�

����O���H1;M:�

�!������H2;:/�

I��

B��

F��

,��

:��

:�, :�B :�D :�:�:�C

����1	2

�
�
�
��
�
��
�
�
�
�
�
�
�9
'
	
�
�
�
�1


�
8�
2

�

"�G	����

����O

�!���

I��

B��

F��

,��

:��

:�, :�F :�B :�I :�D :�M :�C

����1	2

�
�
�
��
�
��
�
�
�
�
�
�
�9
'
	
�
�
�
�1


�
8�
2

�

"�G	����

���������
��!����

I��

B��

F��

,��

:��

:�, :�F :�B :�I :�D :�M

����1	2

�
�
�
��
�
��
�
�
�
�
�
�
�9
'
	
�
�
�
�1


�
8�
2

�

��� ���

��� 	��

���  ��

�� ����
I�J IPJ IPJ

1;1 :;2: 2:

1;2 :;/: :

Abb. 7.1: Berechnung des zeitlichen Verlaufs der Sorption von PHE an verschiedene lithologische Einzelkomponenten des
Neckarkieses mit dem analytischen Sorptionsmodell SOSSE: (a) helle Kalke - feine Fraktion, (b) helle Kalke - grobe Fraktion,
(c) dunkle Kalke - feine Fraktion, (d) dunkle Kalke - grobe Fraktion, (e) Stubensandstein, (f) Quarz. Dargestellt ist die Abnahme
der Konzentrationcw(phe) in der Batchlösung. Den Berechnungsergebnissen sind die Meßwerte sowie die mit dem numerischen
Modell BESSY berechneten Konzentrationsabnahmen gegen¨ubergestellt.
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Abb. 7.2: Simulation der Batch-Sorptionsexperimente vonWU & GSCHWEND(1986) mit dem Intrapartikeldiffusionsmodell:
(a) PCBen an IS , (b) PCBen an NRS, (c) TeCB an IS, (d) TeCB an NRS. Dargestellt ist die relative Abnahme der Schadstoff-
konzentration in L¨osung (durchgezogene Linien) sowie der Verlauf der relativen Schadstoffaufnahme in die Bodenpartikel der
einzelnen Korngr¨oßenfraktionen (gepunktete Linien).

7.2.2 Sorption von Tetrachlorbenzen und
Pentachlorbenzen an nat¨urliches
Aquifermaterial

Als ein weiteres Beispiel f¨ur die Sorption organi-
scher Schadstoffe an nat¨urlichem, in diesem Fall je-
doch physiko-chemisch heterogenen Aquifermaterial
wird das Intrapartikeldiffusionsmodell auf die von
WU & GSCHWEND (1986) durchgef¨uhrten Versu-
che zur Sorption von 1,2,3,4-Tetrachlorbenzen (TeCB)
und Pentachlorbenzen (PCBen) an nat¨urliche Se-
dimente/Böden angewendet. Die Betrachtungen be-
schränken sich hierbei auf die Batch-Experimente mit
einem von der Amerikanischen Umweltschutzbeh¨orde
(EPA) verwendeten Standard-Boden ('Iowa soil', IS;
EPA-10) und einem Flußsediment ('North River sedi-
ment', NRS). Da beide Materialien einen relativ wei-
ten Korngrößenbereich aufweisen, werden in der Be-
rechnung sechs unterschiedliche Korngr¨oßenklassen
berücksichtigt (Tab. 7.3). Die lithologische Zusam-
mensetzung des Materials ist in WU & GSCHWEND

(1986) nicht beschrieben, so daß hier keine litholo-
gische Trennung des Materials voregnommen wer-
den kann und die von WU & GSCHWEND (1986)
bestimmten Parameter f¨ur die Gesamtprobe verwen-

det werden. Die Diffusionskoeffizienten in Wasser von
TeCB (7.5�10-6 cm2/s) undPCBen (7.0�10-6 cm2/s)
wurden nach HAYDUK & L AUDIE (1974) abgesch¨atzt
(siehe Gl. 3.13).

Die in Abb. 7.2 dargestellten Ergebnisse zeigen, daß
mit konstanten bodenspezifischen Parameters¨atzen die
Sorption unterschiedlicher Substanzen zeitlich korrekt
wiedergegeben werden kann. Eine Voraussage ¨uber
das Sorptionsverhalten anderer organischer Verbin-
dungen an die verwendeten Bodenmaterialien ist da-
mit möglich. Betrachtet man den Verlauf der relati-
ven Schadstoffaufnahme in die einzelnen Korngr¨oßen-
klassen, so wird deutlich, daß sie einerseits sehr un-

Tab. 7.3: Gewichtsanteile der verschiedenen Korngr¨oßen-
fraktionen (angegeben in�m) nach WU & GSCHWEND

(1986) sowie in den Berechnungen verwendete mittlere
KornradienRK (�m).

Boden- Gewichtsanteile in %
material > 840 840-177 177-88 88-53 53-28< 28

Iowa Soil 4 32 15 15 27 8

North River 1 19 23 18 15 23

RK 420 254 66 35 20 14
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terschiedliche Zeitskalen aufweisen und andererseits,
mit Ausnahme der gr¨oßten Korngr¨oßenklasse, im Ver-
lauf des Experiments mehr Schadstoff aufgenommen
wird als es nach Einstellung des Gleichgewichts der
Fall ist. Würde man die “kleinen” Korngr¨oßenklassen,
in welche der Schadstoff sehr schnell aufgenommen
wird, durch eine Gleichgewichtsfraktion ber¨ucksichti-
gen, bliebe diese Zwischenspeicherfunktionunber¨uck-
sichtigt.

7.3 Transport von Phenanthren
und Terrasurf G50 in La-
borsäulen

Zur Überprüfung des 1D-Transportmoduls von
SMART, insbesondere des konzeptionellen Modelles
der reaktiven Prozesse Kap. 4.1, werden verschiedene
von DANZER (1998) durchgef¨uhrte Labors¨aulen-
versuche mit SMART simuliert. Dabei werden
zunächst Versuche zum Transport von Phenanthren
(PHE) behandelt. Hinsichtlich der Beschreibung des
Säulenmaterials (Zusammensetzung, Bodenpara-
meter) bilden die Ergebnisse dieser Berechnungen
die Grundlage f¨ur die weiteren Berechnungen zum
Transport von TG50 und dem Transport von PHE in
Anwesenheit von TG50.

7.3.1 Ermittlung der transportrelevan-
ten Bodenparameter

Alle im folgenden behandelten Experimente zum
Transport von PHE und TG50 wurden von DANZER

(1998) in mit Neckarsand des Korngr¨oßenbereiches
0.25–1 mm (T¨ubinger Proben, Kieswerk Hirschau)
gefüllten Edelstahls¨aulen mit einem Durchmesser von
1 cm und einer L¨ange von 7 bzw. 9 cm durchgef¨uhrt.
Die in den Berechnungen verwendeten materialspezi-
fischen Parameter der lithologischen Subkomponen-
ten helle Kalke (hK), dunkle Kalke (dK) und Keu-
persandstein (Ks) der Neckarsandprobe sind den Ar-
beiten von R̈UGNER (1998a) und R̈UGNER et al.
(1997) entnommen (Tab. 7.4). F¨ur Quarz (Qz) wurde
auf die Ergebnisse der Berechnungen zu den Batch-

Tab. 7.4: Physiko-chemische Parameter und Gewichtsantei-
le der Lithokomponenten der T¨ubinger Probe.

Litho- fm(j) Dichte A s n ip m
Komponente [%] [kg=l] [m2=g] [%] [�]

Qz 70 2.65 0.2 0.13 < 1.4
hK 15 2.73 2.6 1.60 2.1
dK 10 2.73 1.0 0.57 2.0
Ks 5 2.65 4.6 8.00 2.1

Experimenten zur¨uckgegriffen (Kap. 7.2.1). Die Ge-
wichtsanteilefm(j) der Lithokomponentenj wurden
von DANZER (1998) für eine Bodenprobe bestimmt.

Die Freundlich-Isothermenparameter f¨ur die Sorption
von PHE an die lithologischen Einzelfraktionen sind
ebenfalls der Arbeit von R̈UGNER(1998a) entnommen
und werden, in ¨ahnlicher Weise, wie in Kap. 7.2.1 be-
schrieben, entsprechend der in den S¨aulenversuchen
verwendeten PHE-Zugabekonzentrationcw;0(phe) =
50 �g/l durch einen VerteilungskoeffizientenK 0

d
er-

setzt (Tab. 7.5). Zu beachten ist, daß f¨ur Quarz nur
aus den Horkheimer Proben ermittelte Sorptionsiso-
thermenparameter zur Verf¨ugung stehen.

Im Unterschied zu den Betrachtungen zur PHE-
Sorption im Rahmen der Batch-Experimente, in denen
im wesentlichen der langfristige Verlauf der Schad-
stoffaufnahme durch Intrapartikeldiffusion beobach-
tet wird, ist bei den Labors¨aulenversuchen insbeson-
dere von Interesse, die Sorptionskinetik zu Beginn
der Schadstoffaufnahme zu charakterisieren. Folglich
kann der Beitrag “schneller” Sorptionspl¨atze nicht,
wie im Fall der Batch-Experimente, von vornherein
als unbedeutend angesehen werden. Eine Absch¨atzung
des Verhältnisses von “schnellen” (leicht zug¨angli-
chen) und schwer zug¨anglichen Sorptionspl¨atzen im
Innern der Gesteinspartikel auf der Basis meßba-
rer Parameter erscheint dabei nur ¨uber das Verh¨alt-
nis von äußerer Kornoberfl¨ache zur Oberfl¨ache der
Intrapartikelporen m¨oglich. Es wird also vereinfacht
angenommen, daß alle erreichbaren Sorptionspl¨atze
gleichmäßigüber die Gesamtoberfl¨ache der Feststoff-
partikel verteilt sind. Die Kornoberfl¨acheAext kann
unter der Annahme kugelf¨ormiger Kornpartikel in
Abhängigkeit vom KorndurchmesserdK für jede Li-
thokomponentej bestimmt werden durch

Aext(j) =
� � AKugel

MKugel

Tab. 7.5: Freundlich-Isothermen-Parameter der Sorption
von PHE an die lithologischen Einzelkomponenten der
Tübinger Probe.

Litho- Versuch Kfr nfr cw;0(phe) K
0

d(phe;j)
Kompon. Nr. [L=kg] [�] [�g=l] [L=kg]

Qz *) 1 1.4 0.97 50 1.2

hK 1 62 0.83 50 31.9

hK 2 58 0.75 50 21.8

hK 3 54 0.72 50 18.1

dK 1 125 0.70 50 38.7

dK 2 156 0.72 50 52.2

dK 3 108 0.76 50 42.2

Ks 1 78 0.75 50 29.3
*) Isothermenparameter f¨ur die Horkheimer Proben (Tab. 7.1)
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=
6 � �

dK (1� nip(j)) �s(j)
(7.4)

wobei mit� ein Rauhigkeitsfaktor eingef¨uhrt wird, der
der größeren Fl¨ache einer rauhen Kornoberfl¨ache ge-
genüber der Oberfl¨ache einer glatten Kugel Rechnung
trägt:

� =
AKorn

AKugel

(7.5)

Mit der lithokomponentenspezifischen Gesamtober-
flächeAs(j) (Tab. 7.4) kann unter Verwendung von Gl.
(7.4) die Fraktion der “schnellen” Sorptionspl¨atze be-
stimmt werden:

feq(j) =
Aext(j)

As(j)

(7.6)

Als repräsentative Korng¨oße der verwendeten Korn-
größenfraktion von 0.25–1 mm wird, wie in den Be-
trachtungen zu den Batch-Experimenten, das geome-
trische Mittel des kleinsten und gr¨oßten Korndurch-
messersdK=0.5 mm angesetzt. Dies entspricht der
Annahme einer auf der logarithmischen Skala linearen
Verteilung der Korngr¨oßen innerhalb des Korngr¨oßen-
bereichs. MitdK und den experimentell bestimmten
spezifischen Gesamtoberfl¨achen und Intrapartikelpo-
rositäten der einzelnen Lithokomponenten (Tab. 7.4)
ergeben sich die in Tab. 7.6 aufgef¨uhrten Gleichge-
wichtsfraktionenfeq(j).

Die hydraulischen S¨aulenparameter wurden von
DANZER (1998) jeweils im Rahmen eines Tracer-
Vorversuchs ermittelt. Die Gesamtporosit¨at n der
Säulenfüllung wurde gravimetrisch bestimmt ¨uber die
Beziehung

n = 1�
Ms

V �s
(7.7)

mit Ms als Feststoffeinwaage undV als Säulenvolu-
men. Für die mittlere Feststoffdichte�

s
wurde über

die ermittelten Gewichtsfraktionen der Lithokompo-
nentenfm(j) und deren Feststoffdichten�s(j) ein Wert
von 2.66 g/cm3 berechnet.

Tab. 7.6: Berechnete Gleichgewichtsfraktionenfeq(j) (in
%) der lithologischen Einzelkomponenten f¨ur verschiedene
Rauhigkeitsfaktoren� bei einem KorndurchmesserdK=0.5
mm.

Litho- feq(j)

Komponente �=1 �=2 �=5

Qz 2.22 4.35 10.22

hK 0.17 0.34 0.85

dK 0.44 0.88 2.16

Ks 0.11 0.21 0.53

Die effektive Porosit¨atne wurde bestimmt durch

ne =
PVe
V

=
t0:5 Q

V
(7.8)

wobei PVe das effektive Porenvolumen,t0:5 die
Experiment-Laufzeit bis zum 50%-Durchbruch
(cw=cw;0=0.5) am S¨aulenauslauf undQ der Wasser-
volumenstrom durch die S¨aule ist.

Der longitudinale DispersionskoeffizientDL wur-
de durch Anpassung der Advektions-Dispersionsglei-
chung nach OGATA & BANKS (1961) an die gemes-
sene Durchbruchskurve des konservativen Tracers be-
stimmt. AusDL kann durch Umstellung von Gl. (3.22)
die Längsdispersivit¨at�L berechnet werden. Die hy-
draulischen Parameter aller im folgenden betrachte-
ten Labors¨aulenversuche sind in Tab. 7.7 zusammen-
gefaßt.

7.3.2 PAK-Transport

7.3.2.1 Transport in lithologischen Einzelfrak-
tionen

Wie aus Tab. 7.5 ersichtlich ist, streuen die f¨ur
die hellen und dunklen Kalke ermittelten PHE-
Sorptionsisothermen betr¨achtlich. Auch für Quarz lie-
gen, wie die Batch-Betrachtungen zeigen, keine ein-
deutigen Parameter vor (Abb. 7.1f). Um die Bedeu-
tung dieser Parameterunsch¨arfe abzusch¨atzen, wird
zunächst der Transport von PHE in physiko-chemisch
homogenen S¨aulen (jeweils mit einer Lithokompo-
nente gef¨ullt) simuliert und die verschiedenen Einga-
beparameteralternativen miteinander verglichen. Die
hierbei verwendeten hydraulischen Parameter entspre-
chen den f¨ur die reale (lithologisch heterogene) La-
borsäule experimentell bestimmten Werten. F¨ur die
Gleichgewichtsfraktionenfeq(j) werden zun¨achst die
einer glatten Kornoberfl¨ache (� = 1) entsprechenden
Werte (siehe Tab. 7.6) angenommen (Ausnahme: Be-
rechnung f¨ur Quarz mitfeq(Qz)=20%). Die berechne-
ten PHE-Durchbruchskurven sind in Abb. 7.3, jeweils
im Vergleich zu der im “realen” Labors¨aulenversuch
gemessenen Durchbruchskurve, dargestellt. Es wird
deutlich, daß die unterschiedlichen Eingabeparameter,
insbesondere f¨ur Qz, zu nennenswerten Unterschieden
in den berechneten BTCs f¨uhren. Vergleicht man die
BTCs in den 4 Lithokomponenten, so f¨allt auf, daß
die BTCs in den Lithokomponenten mit geringer In-
trapartikelporosit¨at (hK, dK und Qz; siehe Tab. 7.4) ei-
neähnliche Charakteristik aufweisen, w¨ahrend die f¨ur
den weit por¨oseren Keupersandstein berechnete BTC
auf eine sehr viel st¨arkere PHE-Sorption hinweist. Die
Intrapartikelporosit¨at scheint daher eine weit gr¨oßere
Bedeutung f¨ur den PHE-Transport unter Ungleichge-
wichtsbedingungen zu haben als die Sorptionsisother-
menparameter. Dies belegt auch dieÄhnlichkeit der
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Tab. 7.7: Hydraulische Parameter der S¨aulenexperimente.

t0:5 vf L n ne �L
Nr. Beschreibung des Experiments

[s] [m=s] [cm] [�] [�] [mm]

1 reiner PHE-Transport 149.2 2.152� 10-4 9 0.39 0.36 0.8

2 reiner TG50-Transport (“unterCMCe”) 543.9 1.064� 10-4 9 0.40 0.37 0.6

3 reiner TG50-Transport (“Stufen”-Versuch) 669.2 1.064� 10-4 9 0.40 0.37 0.6

4 gekoppelter PHE/TG50-Transport (s0(TG50)=250 mg/l) 104.5 2.228� 10-4 7 0.42 0.33 0.8

5 gekoppelter PHE/TG50-Transport (s0(TG50)=500 mg/l) 120.2 2.133� 10-4 7 0.39 0.37 1.5

6 gekoppelter PHE/TG50-Transport (s0(TG50)=750 mg/l) 90.1 2.317� 10-4 7 0.39 0.30 1.1
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Abb. 7.3: Berechnete PHE-Durchbruchskurven (BTCs) bei Annahme einer homogenen, aus jeweils einer lithologischen Ein-
zelkomponente bestehenden S¨aulenfüllung: Einfluß der variierenden Eingangsparameter. Oben links: BTCs in Quarz f¨ur die
gemäß den Batch-Experimenten (Kap. 7.2.1) in Frage kommenden Alternativen “Qz ohne Gl.gew.” und “Qz mit Gl.gew.”.
Oben rechts: BTCs in dunklen Kalken f¨ur verschiedene Sorptionsisothermen (Tab. 7.5). Unten links: BTCs in hellen Kalken
für verschiedene Sorptionsisothermen (Tab. 7.5). Unten rechts: BTC in Keupersandstein.

BTCs in Quarz und dunklen Kalken trotz der sehr un-
terschiedlichenK 0

d(phe;j)
-Werte.

Im Hinblick auf die Validierung des Modells ist die
Tatsache von Bedeutung, daß die berechneten BTCs
ein stärkeres Tailing aufweisen als die gemessene
BTC, so daß f¨ur die heterogene S¨aule ebenfalls keine
Übereinstimmung zwischen berechneter und gemes-
sener Durchbruchskurve zu erwarten ist. Daher wird
zunächst der Einfluß weiterer, ebenfalls als unscharfe
Größen zu betrachtende Parameter untersucht.

Abbildung 7.4 zeigt den Einfluß des Rauhigkeitsfak-
tors � bzw. der mit � verbundenenÄnderung der
Gleichgewichtsfraktionfeq (Tab. 7.6) am Beispiel der

dunklen Kalke und des Keupersandsteins. F¨ur die
dunklen Kalke zeigt sich infolge des hohen Sorp-
tionsverteilungskoeffizienten (Tab. 7.5) und der ver-
gleichsweise geringen spezifischen Gesamtoberfl¨ache
As(dK) (Tab. 7.4) eine starke Ver¨anderung der PHE-
BTC (Abb. 7.4, oben), wobei der bisher angenomme-
ne Wert�=1 plausibel erscheint. Bei Keupersandstein
(kleinererK 0

d(phe;Ks)
-Wert, große Oberfl¨acheAs(Ks))

wirkt sich eineÄnderung von� nur wenig aus (Abb.
7.4, unten).

Weitere unscharfe Modelleingabeparameter sind der
Sorptionsverteilungskoeffizient bzw. die Sorptionsi-
sothermenparameter f¨ur Quarz. Wie bereits erw¨ahnt,
wurden diese nur anhand der Horkheimer Proben,
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Abb. 7.4: Einfluß des Rauhigkeitsbeiwerts� auf die PHE-
Durchbruchskurven in dunklen Kalksteinen (oben) und Keu-
persandstein (unten).
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Abb. 7.5: Einfluß des Sorptionsverteilungskoeffizienten
Kd(phe;Qz) auf den PHE-Transport in Quarz.

nicht jedoch für das in den Labors¨aulenversuchen ver-
wendete T¨ubinger Material ermittelt. Wie in Kap.
4.2.3.1 bereits erl¨autert wurde, ist es wahrscheinlich,
daß die Sorptionsparameter von Quarz von Ort zu
Ort variieren. Die Auswirkung einerKd(phe;Qz)-Wert-
Änderung innerhalb einer nach RÜGNER (1998b)
denkbaren Bandbreite zwischen 0.3 und 1.2 L/kg f¨ur
“Qz mit Gl.gew.” (Kap. 7.2.1) zeigt Abb. 7.5.

7.3.2.2 Transport in lithologisch heterogenem
Material

Nach den Parameterstudien f¨ur die lithologischen Ein-
zelkomponenten wird der PHE-Transport in der realen
Laborsäule, welche mit nat¨urlichem, aus verschiede-
nen Lithokomponenten zusammengesetztem Aquifer-

material gef¨ullt ist, betrachtet. F¨ur die Sorption von
PHE an die Lithokomponenten hK und dK werden
Mittelwerte aus den jeweils 3 zur Verf¨ugung stehen-
denK 0

d(phe;j)-Werten (Tab. 7.5) angesetzt (hK: 23.9
L/kg; dK: 44.4 L/kg). Für Quarz wird die in Kap.
7.2.1 beschriebene Interpretation “Qz mit Gl.gew.”
gewählt. Die Gleichgewichtsfraktionenfeq der drei
anderen Lithokomponenten entsprechen den Werten
für �=1 (Tab. 7.6). Als Gewichtsanteilefm(j) der ein-
zelnen Lithokomponentenj werden die von DANZER

(1998) bestimmten Werte angesetzt (Tab. 7.4). Wie
Abb. 7.6 zeigt, ist dieÜbereinstimmung von gemes-
sener und berechneter PHE-Durchbruchskurve zufrie-
denstellend, wenn man ber¨ucksichtigt, daß die ver-
wendeten gemessenen Parameter unscharfe Gr¨oßen
darstellen.

Bei genauer Betrachtung von Abb. 7.6 f¨allt auf, daß die
berechnete BTC einen zu sp¨aten “Erst”-Durchbruch
und einen zu steilen Anstieg im Vergleich zu den Meß-
werten aufweist. Das Tailing ist, wie aufgrund der Be-
rechnungen zu den homogenen S¨aulen zu erwarten
war, zu ausgepr¨agt.

Obgleich das Modell mit dem in Abb. 7.6 dargestell-
ten Ergebnis als validiert betrachtet werden kann, soll
im folgenden der Versuch unternommen werden, die
genannten Abweichungen zu interpretieren bzw. zu er-
klären.

Der zu späte Durchbruch der berechneten BTC ge-
genüber den Meßwerten deutet darauf hin, daß die
Gleichgewichtssorption im Modell ¨uberbewertet ist.
Dies ist am ehesten einem zu hohenK 0

d(phe;Qz)-Wert
zuzurechnen, da dieK 0

d(phe;j)-Werte der anderen Li-
thokomponentenj als vergleichsweise abgesichert an-
gesehen werden k¨onnen. Daß niedrigereK 0

d(phe;Qz)
-

Werte denkbar sind, wurde im vorhergehenden Ab-
schnitt erläutert. Wie in Abb. 7.7 zu sehen ist (Kur-
ve mod01), wird der “Erst”-Durchbruch mit einem
K 0

d(phe;Qz)
-Wert von 0.6 L/kg wesentlich besser nach-

gebildet.

Der Anstieg der BTC “mod01” ist jedoch weiter-
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Abb. 7.6: PHE-Transport in einer mit Neckarsand gef¨ull-
ten Labors¨aule: berechnete PHE-Durchbruchskurven f¨ur den
Originalparametersatz (val01).
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Abb. 7.7: PHE-Transport in einer mit Neckarsand gef¨ullten
Laborsäule: berechnete PHE-Durchbruchskurven f¨ur modi-
fizierte Eingangsparameter (mod01 bis mod03).

hin zu steil, die Kinetik der PHE-Sorption im Ex-
periment also wesentlich schneller als im Modell.
Nimmt man wiederum an, daß Modelleingabepara-
meter und Modellannahmen (Kap. 4.3.3.5) hinsicht-
lich der Lithokomponenten hK, dK und Ks korrekt
sind, kommt nur eine unzureichende Beschreibung
der Intrapartikeldiffusion in die Quarz-K¨orner als Ur-
sache f¨ur den steilen Anstieg der berechneten BTC
in Betracht. D. h., daß die Schadstoffaufnahme in
die Quarz-Fraktion schneller ist, als es das Intrapar-
tikelporendiffusionsmodell trotz “g¨unstiger” Parame-
ter (kleiner�f(Qz)- undK 0

d(phe;Qz)
-Wert) zu beschrei-

ben vermag. Eine m¨ogliche Erklärung für diese Dis-
krepanz ist, daß eine der Grundannahmen des Model-
lansatzes, die gleichm¨aßige Verteilung der Sorptions-
plätze innerhalb der K¨orner, im Falle von Qz nicht
erfüllt ist und die Sorptionspl¨atze eher im ¨außeren als
im inneren Bereich der K¨orner zu finden sind (sie-
he auch Kap. 4.2.3.1). Diesem Ph¨anomen kann n¨ahe-
rungsweise entsprochen werden, indem f¨ur Qz ein
kleinererdK(Qz)-Wert als der reale Korndurchmes-
ser angenommen wird. Abbildung 7.7 zeigt die be-
rechneten BTCs f¨ur dK(Qz)-Werte von 0.1 mm (Kur-
ve mod02) und 0.05 mm (Kurve mod03). Es zeigt
sich, daß eine sehr gute Anpassung des Anstiegs der
Durchbruchskurve erzielt werden kann. Der gew¨ahlte
dK(Qz)-Wert ist jedoch in diesem Fall als reiner Eich-
parameter zu sehen, dem keine meßbare Gr¨oße oder
physikalische Bedeutung zugeordnet werden kann.
Für eine bessere Interpretation bzw. f¨ur eine Interpre-
tation, die zu Parametern (z. B. Dicke der sorbierenden
äußeren Schale) f¨uhrt, die der oben erl¨auterten Mo-
dellvorstellung entsprechen, ist der bestehende Model-
lansatz durch ein Filmdiffusions- oder Kugelschalen-
modell zu erg¨anzen.

Bei genauer Betrachtung von Abb. 7.7 l¨aßt sich er-
kennen, daß sich aus der effektiveren Sorptionskinetik
auch ein geringeres Tailing der BTC und damit auch in
diesem Bereich eine bessere Anpassung an die Meß-
werte ergibt, wenn auch die berechnete BTC nach wie
vor ein stärkeres Tailing aufweist. Bei einem Vergleich
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Abb. 7.8: Zeitlicher Verlauf des diffusiven Massentransfers
in die Festphase in einem ¨aquivalenten “offenen” Batch-
System (cw(phe)(t) = c0(phe) = const.).

der Tailings sollte jedoch beachtet werden, daß die
Meßwerte durch die Methodik der Experimentauswer-
tung mit einer gewissen Unsicherheit behaftet sind. Da
die Konzentration am S¨auleneinlaß schwankt und/oder
nicht kontinuierlich aufgezeichnet wird, wird dercw;0-
Wert durch die gemessene S¨aulenauslaufskonzentrati-
on am Ende des Experiments bestimmt. Ist das Sys-
tem zu diesem Zeitpunkt noch nicht im Gleichgewicht,
wird cw;0 untersch¨atzt.

Um die Dauer dieser Gleichgewichtseinstellung ab-
zuschätzen, wird der Verlauf der Schadstoffaufnahme
in die Festphase in einem der Labors¨auleäquivalenten
Batchsystem (gleiches Volumen, gleiche Einwaage)
betrachtet. Wie in Abb. 7.8 zu sehen ist, wird die Dauer
der Gleichgewichtseinstellung von der Schadstoffauf-
nahme in die dK, der “langsamsten” Lithokomponen-
te bestimmt und betr¨agt etwa 2�108 s. Dieser Wert ist
in Bezug auf das S¨aulenexperiment als Mindestwert
anzusehen, da im betrachteten “offenen” Batchsystem
die Lösungskonzentrationcw(phe) im Gegensatz zum
Säulenexperiment von Beginn an konstant ist. Da die
Versuchsdauer des S¨aulenexperiments etwa 1000 min
betrug und damit wesentlich k¨urzer ist, ist also ein
Fehler in dercw;0-Wertbestimmung denkbar. Ein di-
rekter Rückschluß auf die Gr¨oße des Fehlers ist je-
doch nicht m¨oglich, da hier das Verh¨altnis von Einga-
berate und Schadstoffaufnahmerate in der Labors¨aule
entscheidend ist. Abbildung 7.9 zeigt, daß bereits eine
Unterschätzung descw;0-Wertes von 2% zu einer Um-
kehrung der Verh¨altnisse zwischen gemessener und
berechneter BTC in Bezug auf das Tailing f¨uhrt, so
daß die verbliebenen Abweichungen zwischen Rech-
nung und Messung nicht ¨uberbewertet werden sollten.

Interessant in diesem Zuammenhang ist auch, daß die
Durchbruchskurve im S¨aulenexperiment aus der f¨ur
dasäquivalente Batchsystem berechneten Schadstoff-
aufnahmerate relativ genau abgesch¨atzt werden kann.
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Abb. 7.9: Berücksichtigung der Unsicherheit desc0-Werts
im Säulenexperiment bei der Interpretation der Meßwerte:
Vergleich der Berechnung mod03 mit den “100%-Werten”
(Annahme von Gleichgewicht zum Ende des Experiments)
und skalierten Meßwerten (Annahme, daßc0 zum Ende des
Experiments 98% des “wahren” Wertes entspricht).

Hierzu wird folgende Beziehung vorgeschlagen:

c(t)

c0
= 1�

Schadstoffaufnahmerate(t� TR)

Zugaberate
(7.9)

wobeiTR die Verweilzeit des Schadstoffs unter allei-
niger Berücksichtigung der Gleichgewichtsfraktion
der Sorption ist. F¨ur TR gilt:

TR = tPV �Req (7.10)

= tPV �
�
1 +

�b
ne

X
j

fm(j) feq(j) K
0

d(phe;j)

�

mit tPV als Verweilzeit eines konservativen Tracers.
Bildlich gesprochen, kannTR als die erforderliche
Zeit angesehen werden bis das erste Schadstoffpartikel
die gesamte S¨aule und damit den gesamten ¨aquivalen-
ten Batchreaktor “gesehen” hat. Den zeitlichen Verlauf
der anhand des Batchsystems berechneten Schadstoff-
aufnahmerate als Funktion von (t � TR) veranschau-
licht Abb. 7.10.

Zusammenfassend l¨aßt sich sagen, daß die Beschrei-
bung des Transports von PHE in physiko-chemisch
heterogenem Aquifermaterial auf der Grundlage
unabhängiger, experimentell bestimmter Modellein-
gangsparameter mit dem zur Beschreibung der Sorp-
tionskinetik gewählten Modellansatz der retardierten
Intrapartikelporendiffusion m¨oglich ist. Die Ergebnis-
se zeigen jedoch auch deutlich, daß die Behandlung
der lithologischen Einzelkomponente Quarz proble-
matisch ist. Die Frage, ob der Modellansatz zur Be-
schreibung der Sorption von PHE und anderen PAK an
Quarz geeignet ist, l¨aßt sich, auch unter Ber¨ucksichti-
gung der Ergebnisse zu den Batch-Experimenten, im
Rahmen dieser Arbeit nicht abschließend beantwor-
ten. Es ist allerdings zu beachten, daß diese Problema-
tik nur bei der Beschreibung des Transports im Labor-
maßstab von gr¨oßerer Bedeutung ist, da die Massenan-
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Abb. 7.10: Mit dem äquivalenten Batchsystem bestimmte
Schadstoffaufnahmerate (t� TR) im Vergleich zur konstan-
ten Schadstoffzugaberate des S¨aulenexperiments.

teile von Quarz in dem hier ¨ublicherweise verwende-
ten Korngrößenbereich< 2 mm besonders hoch sind
(Kap. 4.2.3.1). In der Gesamtbodenprobe ist der Quar-
zanteil dagegen eher unbedeutend (< 10%), so daß im
Hinblick auf die Beschreibung des Transports auf der
Feldskala keine Probleme zu erwarten sind.

7.3.3 Tensidtransport

Die Validierung des Modells hinsichtlich des Trans-
ports von Tensiden erfolgt anhand der von DAN-
ZER (1998) durchgef¨uhrten Labors¨aulenexperimente
mit dem Tensid Terrasurf G50 (TG50). In den Versu-
chen wurden ebenfalls mit Neckarsand gef¨ullte Edel-
stahlsäulen verwendet. F¨ur die Säulenfüllung können
daher die gleichen Bodenparameter angesetzt werden
wie bei den Betrachtungen zum PHE-Transport. Die
hydraulischen Parameter der S¨aulenexperimente zum
Tensidtransport sind Tab. 7.7 zu entnehmen.

Die TG50-Sorptionsisotherme kann direkt aus
der von DANZER (1998) ermittelten maximalen
TG50-Belegung f¨ur das heterogene S¨aulenmaterial
smax

ad(m;j;k)
=600 mg/l ermittelt werden (Abb. 4.5)

mit der effektiven kritischen Mizellenkonzentation
CMCe=90 mg/l ergibt sich ein Verteilungskoeffizient
Kds(tg50;NS;0:25�1mm) von 6.67 L/kg (Steigung des
ersten linearen Astes der “Knick”-Isotherme).

Zunächst wird der Transport von TG50 f¨ur eine
Säulenzugabekonzentrationsmo;0 = 0.1 CMCe be-
trachtet, so daß das Sorptionsverhalten von TG50 un-
abhängig von dem Einfluß der Mizellenbildung un-
tersucht werden kann. Der Modellvorstellung ent-
sprechend wird davon ausgegangen, daß die TG50-
Sorption als “schneller” Prozeß aufgefaßt und durch
eine Gleichgewichtsbeziehung beschrieben werden
kann (Kap. 4.1). Wie Abb. 7.11a zeigt, schl¨agt die
Beschreibung des TG50-Transports in der Labors¨aule
auf dieser Basis jedoch fehl. Die Messung zeigt einen
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Abb. 7.11:TG50-Transport in einer Neckarsand-Labors¨aule
bei einer TG50-Eingabekonzentration von 0.1�CMCe: Ver-
gleich der berechneten Durchbruchskurven (BTC) mit der
Messung: (a) berechnete BTC bei Annahme von Sorptions-
gleichgewicht; (b) berechnete BTC bei Anwendung des
“Two-region”-Modells für verschiedene Korndurchmesser
dK .

sehr viel früheren Schadstoffdurchbruch im Vergleich
zur berechneten BTC (Kurve ten01). Auch das aus-
geprägte Tailing der gemessenen BTC l¨aßt auf eine
“langsame” Sorption von TG50, zumindest f¨ur die
Zeitskala des advektiven Transports im Labors¨aulen-
experiment, schließen. Die beobachtete Sorptionski-
netik läßt sich, wie im Fall der PAK-Sorption, durch
eine Limitierung des Massentansfers (Intrapartikeldif-
fusion) erklären, und zwar aus folgenden Gr¨unden:

� Untersuchungen von DANZER (1998) ergaben, daß
die Berechnung vonsmax

ad(tg50)
unter der Annahme ei-

ner vollständig ausgebildeten Admizellenschicht auf
der äußeren Oberfl¨ache der Gesteinspartikel zu deut-
lich geringeren Werten f¨uhrt als im Batch-Experiment
gemessen wurden. Daraus kann geschlossen werden,
daß TG50 auch an die Oberfl¨achen im Innern der Par-
tikel sorbiert.

� Aufgrund der Gr¨oße der TG50-Molek¨ule
(geschätzte Länge nach DANZER (1998): 5 - 8
nm) ist die Diffusion in Intrapartikel-Makroporen
(PorendurchmesserdP > 50 nm) und, mit einer
gewissen Einschr¨ankung, auch in Mesoporen (2 nm
<dP < 50 nm; Klassifikation nach IUPAC, siehe z. B.
GRATHWOHL, 1998) grunds¨atzlich möglich.

� Die für einzelne Lithokomponenten gemessenen

smax

ad(tg50;j;2�4mm)-Werte korrelieren mit dennip- und
As-Werten (vgl. Tab. 7.4 und Tab. 7.8).

Strenggenommen ist die Beschreibung des TG50-
Transports unter Ber¨ucksichtigung der Sorptionskine-
tik mit dem 1D-Transportmodell nicht m¨oglich, da,
dem Modellkonzept folgend, zur Beschreibung des
Tensidtransports nur Gleichgewichtsprozesse vorgese-
hen bzw. implementiert sind. F¨ur den Fall des reinen
Tensidtransports kann man sich jedoch damit behel-
fen, das Tensid modellintern als “Kontaminant” zu
definieren. Damit kann auch f¨ur den Transport von
TG50 der 'Two-region'-Ansatz zur Beschreibung der
Sorption verwendet werden. Dabei sind, wie im Fall
des PHE-Transports, die einzelnen Lithokomponen-
ten separat zu behandeln. Zur Aufteilung der Sorp-
tionsplätze in “schnell” und “langsam” wird wieder-
um das Verh¨altnis deräußeren und inneren Korno-
berfläche herangezogen (Kap. 7.3.1). Im Unterschied
zu den Betrachtungen zum PHE-Transport, wird hier-
bei für Quarz jedoch keine Sonderstellung angenom-
men, da die Tensid-Sorption an die mineralische Ober-
fläche und nicht an das organische Material erfolgt.
Als feq(j)-Werte werden die in Tab. 7.6 aufgef¨uhrten
Werte für � = 1 angesetzt. Die verwendeten lithospe-
zifischensmax

ad(tg50;j;0:25�1mm)
-Werte und die sich aus

diesen Werten ergebenden Sorptionsverteilungskoeffi-
zienten sind in Tab. 7.8 aufgelistet.

Wie Abb. 7.11b zeigt, l¨aßt sich der TG50-Transport
mit dem 'Two-region'-Modell sehr viel besser be-
schreiben. Die Kurve ten02 zeigt die berechnete BTC,
wenn dK dem tats¨achlichen mittleren Durchmesser
der NS-Körner entspricht. Die limitierende Wirkung
der Diffusion in die Intrapartikelporen wird dadurch
deutlichübersch¨atzt, da hier eine Diffusion in den ge-
samten Intrapartikelporenbereich unterstellt wird. Der
Vorstellung, daß die Tensid-Monomere nur in Ma-
kroporen sowie gr¨oßere Mesoporen und damit nur in
die äußeren Kornbereiche diffundieren, kann, wie im
Fall der PHE-Sorption an Quarz (Kap. 7.3.2.2) durch
die Annahme eines kleineren Korndurchmessers n¨ahe-
rungsweise entsprochen werden. Wie Kurve ten03
zeigt, ergibt sich mitdK=0.25 mm eine gute Anpas-
sung. Allerdings kann dieser̈Aquivalent-Durchmesser
auch hier nicht auf eine meßbare Gr¨oße zur¨uckgeführt
werden.

In einem weiteren Experiment von DANZER (1998)

Tab. 7.8: Modelleingabeparameter f¨ur die Berechnung des
reinen TG50-Transports.

Sand- Helle Dunkle
Parameter Einheit Quarz stein Kalke Kalke

s
max

ad(tg50;j;0:25�1mm)
[mg=kg] 600 1000 600 400

Kds(tg50;j;0:25�1mm) [L=kg] 6.67 11.11 6.67 4.44
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Abb. 7.12:TG50-Transport in einer Neckarsand-Labors¨aule
bei zeitlich wechselnder TG50-Eingabekonzentration
(“Stufen”-Versuch): Vergleich der unter Annahme von
TG50-Gleichgewichtssorption berechneten Durchbruchs-
kurven (BTC) mit der Messung.

wurde der Transport von TG50 bei wechseln-
den Zugabe-Konzentrationen ¨uberCMCe untersucht
(“Stufen”-Experiment, Abb. 7.12). Hier wird zun¨achst
nur die 1. Phase des Experiments betrachtet (Abb.
7.13). Um auch in diesem Fall die Kinetik der TG50-
Sorption ber¨ucksichtigen zu k¨onnen, wird TG50 mo-
dellintern wiederum als “Kontaminant” definiert (sie-
he oben). Dies bedingt, daß zwischen den nun eben-
falls vorhandenen Tensidmizellen und den gel¨osten
Tensidmonomeren vom Modell nicht unterschieden
werden kann, sondern diese vielmehr zusammenge-
faßt als “Konzentration in L¨osung” betrachtet wer-
den. Die Tensidsorption, der Modellvorstellung nach
ein Prozeß zwischen der gel¨osten und sorbierten
Monomer-Phase (Kap. 4.1), wird damit als Beziehung
zwischen der gesamten gel¨osten Tensidphase (Mono-
mere + Mizellen) und der sorbierten Tensidphase auf-
gefaßt. Durch die Anwesenheit von Tensidmizellen er-
geben sich entsprechend kleinere lithokomponenten-
spezifische Tensid-Sorptionsverteilungskoeffizienten:

K�

ds(tg50;j;0:25�1mm) =

smax

ad(tg50;j;0:25�1mm)�
smo(tg50) + smi(tg50)

�
=

smax

ad(tg50;j;0:25�1mm)

s0(tg50)
(7.11)

Für die verwendete TG50-Zugabekonzentration
s0=1250 mg/l ergeben sich Werte von 0.48 (Quarz
und helle Kalke), 0.32 (dunkle Kalke) und 0.8 L/kg
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Abb. 7.13:TG50-Transport in einer Neckarsand-Labors¨aule
bei einer TG50-Eingabekonzentration von 1250 mg/l (>>

CMCe) – 1. Phase des “Stufen”-Experiments: Vergleich der
berechneten Durchbruchskurven (BTC) mit der Messung.

(Sandstein). Vergleicht man die bei Annahme von
Sorptionsgleichgewicht berechnete BTC (Abb. 7.13,
Kurve ten04) mit den Meßwerten, dann f¨allt auf, daß
die Übereinstimmung wesentlich besser ist als im zu-
vor betrachteten Fall (Abb. 7.11a, Kurve ten01). Dies
ist, da die Verweilzeit in der S¨aule nur geringf¨ugig
höher ist als im zuvor betrachteten Versuch (vgl. Zeile
2 und 3 in Tab. 7.7), die zur Verf¨ugung stehenden
Reaktionszeiten also in etwa gleich sind, auf die
Anwesenheit von Tensidmizellen zur¨uckzuführen, die
damit also zu einem dem Gleichgewicht wesentlich
näheren Transportverhalten beitragen. Nimmt man
umgekehrt eine vollst¨andig kinetische Sorption an
(feq;j=0 8 Lithokomponentenj) und verwendet man
den zuvor ermittelten “scheinbaren” Korndurchmes-
ser (dK=0.25 mm, siehe oben), kann die gemessene
BTC ebenfalls nicht korrekt nachgebildet werden
(Abb. 7.13, Kurve ten05). Erst mit der Einf¨uhrung
einer Gleichgewichtsfraktion (feq;j=30% 8 j) ergibt
sich eine guteÜbereinstimmung von gemessener
und berechneter BTC (Abb. 7.13, Kurve ten06).
Es läßt sich also feststellen, daß (i) nur ein Teil
der Tensidadmizellen an leicht zug¨anglichen Berei-
chen der Kornoberfl¨ache festgelegt ist und (ii) die
massentransfer-limitierte TG50-Sorption eine schnel-
lere Kinetik aufweist als bei Annahme gleichm¨aßig
verteilter Sorptionspl¨atze im Korninnern zu erwarten
ist.

Daß die Annahme von Gleichgewicht f¨ur die Tensid-
Sorption im Sinne des Modellkonzeptes dennoch sei-
ne Berechtigung hat, wird deutlich, wenn man das
gesamte “Stufen”-Experiment betrachtet (Abb. 7.12).
Insbesondere im Hinblick auf die Modellanwendung
auf der Feldskala scheint die Beschreibung des Tensid-
Transports auf der Basis von Gleichgewichtsbeziehun-
gen ausreichend zu sein. Die in Abb. 7.12 dargestell-
te Berechnung wurde mit einem neuen Programm-
Modul durchgef¨uhrt, das im Rahmen der Modell-
Weiterentwicklungen (Kap. 9.1.4) behandelt wird. Auf
das “Stufen”-Experiment wird daher an dieser Stelle
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nicht weiter eingegangen.

7.3.4 Transport von Phenanthren in An-
wesenheit von Terrasurf G50

Abschließend wird der Transport von PHE in La-
borsäulen untersucht, deren transportspezifischen Ei-
genschaften vor und w¨ahrend der PHE-Zugabe durch
Spülung mit einer TG50-L¨osung modifiziert wur-
den. Dabei werden die Ergebnisse f¨ur drei Expe-
rimente, in denen TG50-L¨osungen unterschiedlicher
TG50-Konzentration verwendet wurden (stot= smi+

smo=250, 400, 750 mg/l), einander gegen¨ubergestellt.
Da die Labors¨aulen bereits vor der PHE-Zugabe mit
der TG50-Lösung gesp¨ult wurden, kann hinsicht-
lich des TG50-Transports von station¨aren Bedingun-
gen ausgegangen werden (Konzentrationen r¨aumlich
und zeitlich konstant). In allen drei Versuchen ist
die TG50-Konzentration deutlich ¨uberCMCe (= 90
mg/l), so daß von einer maximalen Tensidbelegung der
Festphase ausgegangen werden kann (Tab. 7.8). Die
hydraulischen Rahmenbedingungen der Experimente
sind wiederum Tab. 7.7 zu entnehmen.

Für den PHE-Verteilungskoeffizienten zwischen der
mizellären bzw. admizell¨aren Phase und der w¨aßrigen
Phase werden die von DANZER (1998) experimentell
bestimmten Werte verwendet (K�

ad(phe;tg50) = 0.0145
L/mg;K�

mi(phe;tg50)
= 0.007 L/mg).

Wie in Kap. 4.3.3.3 dargestellt und im vorherge-
henden Abschnitt bereits diskutiert wurde, wird die
Lösung (bzw. Sorption) von PAK-Molek¨ulen in Tensi-
dadmizellen bzw. -hemimizellen im Modell durch eine
Gleichgewichtsbeziehung beschrieben. Die Betrach-
tungen zum TG50-Transport zeigen jedoch, daß die
zugrunde liegende Annahme eines Sorptionsgleich-
gewichts für die kleinen Zeitskalen der Labors¨aulen-
experimente nicht gegeben ist. Dies erkl¨art auch die
großen Abweichungen zwischen gemessener und be-
rechneter Durchbruchskurve in allen drei betrachte-
ten Fällen (Abb. 7.14). Die deutlich geringere Abwei-
chung bei hoher Tensid-Konzentration best¨atigt die Er-
gebnisse zum reinen Tensid-Transport: je gr¨oßer die
Fraktion gelöster Mizellen ist, desto eher lassen sich
die Prozesse und Wechselwirkungen mit den Tensiden
durch Gleichgewichtsbeziehungen beschreiben.

Da also auch die PHE-Sorption in die admizell¨are
TG50-Phase als diffusionslimitierter Prozeß aufzu-
fassen ist, muß hier ebenfalls das 'Two-region'-
Modell angewendet werden. Mit dem bestehenden
Modellkonzept wird dies realisiert, indem die “PHE-
an-TG50”-Sorption mit in den “PHE-an-Festphase”-
Sorptionsprozeß einbezogen wird. D. h., den zus¨atzli-
chen Sorptionspl¨atzen in Form von TG50-Admizellen
wird durch Änderung derK 0

d(phe;j)
-Werte entspro-

chen (Modifikation der Eigenschaften des Aquiferma-
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Abb. 7.14: PHE-Transport in einer Neckarsand-Labors¨aule,
die vor der PHE-Zugabe mit TG50 equilibriert wurde: be-
rechnete PHE-Durchbruchskurven, wenn die PHE-Sorption
in die admizelläre TG50-Phase durch eine Gleichgewichts-
beziehung beschrieben wird.

terials in Bezug auf die PHE-Sorption). Die modi-
fizierten WerteK0

d;mod(phe;j)
können unter Verwen-

dung von Gl. (4.17) durch folgende Beziehung berech-
net werden:

K 0

d;mod(phe;j) =

K 0

d(phe;j) +K�

ad(phe;tg50) � s
max

ad(tg50;j;0:25�1)

= K 0

d(phe;j) +Kad(phe;tg50;j;0:25�1) (7.12)

Mit densmax

ad(tg50;j;0:25�1)-Werten aus Tab. 7.8 und den
K 0

d(phe;j)-Werten aus Tab. 7.5 (f¨ur hK und dK jeweils
Mittelwerte) ergeben sich f¨ur die lithologischen Ein-
zelkomponenten folgende Werte: 9.3 (Qz), 32.6 (hK),
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50.2 (dK) und 43.8 L/kg (Ks).

Alle anderen Modelleingabeparameter bleiben ge-
genüber der Berechnung des reinen PHE-Transports
(Rechnung mod03, Abb. 7.7) unver¨andert. In Abb.
7.15 (oben) sind die berechneten BTCs den gemesse-
nen Kurven gegen¨ubergestellt. Es ist zu sehen, daß der
PHE-Transport nun sehr viel besser nachgebildet wird.
Der in allen 3 Fällen zu sp¨ate Durchbruch der berech-
neten BTC läßt vermuten, daß die aus den Betrachtun-
gen zum reinen PHE-Transport ¨ubernommene Gleich-
gewichtsfraktion f¨ur Quarz (feq(Qz)[phe]=20%) auf
den PHE-Transport in Anwesenheit von TG50 nicht
übertragbar ist. Wie in Kap. 7.3.2 und 7.2.1 beschrie-
ben, läßt sich dieser Wert nur f¨ur die Sorption an das
organische Material (Ablagerungen) begr¨unden, nicht
jedoch für die Sorption in die admizell¨are Tensidpha-
se, welche an der mineralischen Kornoberfl¨ache fest-
gelegt (sorbiert) ist (zur Erinnerung: f¨ur die Tensid-
Sorption (Kap. 7.3.3) wurdefeq(Qz)[tg50] (=2.22%)
über das Verh¨altnis der Oberfl¨achen (�=1) bestimmt).
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Abb. 7.15: PHE-Transport in einer mit TG50 vor-
equilibrierten Neckarsand-Labors¨aule: berechnete PHE-
Durchbruchskurven, wenn die PHE-Sortion in die admi-
zelläre TG50-Phase innerhalb des “Two-region”-Modells
durch Modifikation der Kd(phe;j)-Werte berücksichtigt
wird. Oben: gleicherKd;mod(phe;Qz)-Wert in “schnel-
ler” und “langsamer” Fraktion. Unten: unterschiedliche
Kd;mod(phe;Qz)-Werte in “schneller” und “langsamer” Frak-
tion.

Dieser Umstand kann ber¨ucksichtigt werden, indem
zwar weiter mitfeq(Qz)[phe]=20% gerechnet wird, f¨ur
die “schnelle” und “langsame” Fraktion jedoch unter-
schiedlicheK 0

d;mod(phe;Qz)-Werte verwendet werden.

Für die “schnelle” [s] Fraktion gilt

K 0

d;mod[s](phe;Qz) = K 0

d(phe;Qz)

+ Kad(phe;tg50;Qz;0:25�1)

feq(Qz)[tg50]

feq(Qz)[phe]
(7.13)

und für die “langsame” [l] Fraktion

K 0

d;mod[l](phe;Qz) = K 0

d(phe;Qz)

+ Kad(phe;tg50;Qz;0:25�1)

1�feq(Qz)[tg50]
1�feq(Qz)[phe]

(7.14)

Es ergeben sichK 0

d;mod(phe;Qz)
-Werte von 1.57 L/kg

[s] und 11.23 L/kg [l].

Wie in Abb. 7.15 (unten) zu sehen ist, wird der Erst-
durchbruch nun sehr viel besser nachgebildet, der
darauffolgende Anstieg der BTC jedoch nur f¨ur die
höchste Tensidkonzentration (s0=750 mg/l). Für die
beiden anderen F¨alle mit niedrigeren Tensidkonzen-
trationen zeigen sich jedoch gr¨oßere Abweichungen
im Anstieg der Durchbruchskurven, was darauf hin-
deutet, daß auch in diesem Fall die Interpretation der
ablaufenden Prozesse nicht vollst¨andig ist.

7.4 Schlußfolgerungen

Abschließend ist festzustellen, daß die Beschreibung
der PAK-Sorption in die admizell¨are Tensidphase
durch einen Gleichgewichtsansatz, zumindest bei Be-
trachtungen auf der Laborskala, aufgrund der gezeig-
ten Ergebnisse nicht geeignet ist. Auch in Anbe-
tracht der Ergebnisse zum reinen Tensidtransport er-
scheint die Ber¨ucksichtigung der Intrapartikeldiffusi-
on der Tensidmonomere notwendig. F¨ur eine eindeu-
tige Interpretation der gemessenen Durchbruchskur-
ven ist ein entsprechend ¨uberarbeitetes konzeptionel-
les Modell der Prozesse und Wechselwirkungen in das
1D-Transportmodul von SMART zu implementieren
(Abb. 7.16). Durch diëAnderung des Modellkonzepts
sind insgesamt 8 Prozesse als relevant f¨ur den gekop-
pelten Transport von PAK und Tensiden anzusehen:

i. die Bildung bzw. Formierung von Mizellen aus
einzelnen Tensidmonomeren, falls die Tensid-
konzentration in L¨osung die effektiveCMCe

im betrachteten System ¨uberschreitet,

ii/a. die lineare Gleichgewichtssorption der Tensid-
monomere an die Kornmatrix bzw. Festphase,
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ii/b. die Diffusion der Tensidmonomere in die Intra-
partikelmakroporen und -mesoporen,

iii. die nichtlineare Gleichgewichtssorption der
PAK-Moleküle an die Kornmatrix bzw. Fest-
phase,

iv. die PAK-Intrapartikelporendiffusion in die Ge-
steinspartikel (K¨orner),

v. die PAK-Lösung in die Tensidmizellen in der
wäßrigen Phase,

vi/a. die “schnelle” PAK-Lösung (bzw. -Sorption) in
leicht zugängliche, an der Oberfl¨ache der Ge-
steinspartikel sorbierte Tensidadmizellen und -
hemimizellen sowie

vi/b. die diffusionslimitierte Sorption von PAK-
Molekülen an im Innern der Gesteins-
partikel festgelegte Tensidadmizellen und
-hemimizellen.

Die Mehrzahl der beteiligten Prozesse sind direkt oder
indirekt von der lithologischen Zusammensetzung des
Aquifermaterials abh¨angig. Um ihre Bedeutung besser
quantifizieren zu k¨onnen, sind weitere Laborexperi-

mente mit lithologischen Einzelkomponenten notwen-
dig. Wertvolle Hinweise sind auch aus Labors¨aulen-
versuchen mit unterschiedlichen Durchflußraten zu er-
warten.
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Abb. 7.16: Schematische Darstellung des aufgrund der Va-
lidierungsberechnungen ¨uberarbeiteten konzeptionellen Mo-
delles der f¨ur den gekoppelten Transport von PAK und Ten-
siden relevanten reaktiven Prozesse und Wechselwirkungen.
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8 PAK-Transport im Abstrom eines
Schadensherdes (Fallbeispiele)

Das Programmsystem SMART wurde insbesondere
für Fragestellungen im Hinblick auf die Sanierung
bzw. den Transport von PAK im Abstrom eines Scha-
densherdes konzipiert (Kap. 1.2.2). Hierzu werden
im folgenden zwei Fallbeispiele (FB) vorgestellt mit
dem Ziel, mögliche Effekte einer Tensidanwendung
zu quantifizieren. Dar¨uber hinaus soll der Einfluß der
heterogenen Aquifereigenschaften aufgezeigt werden.
Die Auswahl der Beispiele orientierte sich dabei nicht
allein an praxisbezogenen Gesichtspunkten, sondern
zielt vielmehr darauf ab, die Einsatzm¨oglichkeiten von
SMART zu veranschaulichen.

8.1 Fallbeispiel 1: “LEA, Makro-
heterogeniẗaten”

In diesem ersten Beispiel wird anhand eines verein-
fachten Sanierungsszenarios veranschaulicht, wie die
Heterogenit¨at eines Aquifers hinsichtlich der hydrau-
lischen als auch der physiko-chemischen Parameter
in SMART berücksichtigt werden kann und wie die-
se Heterogenit¨aten den Transport von PHE als auch
die Wirkung eines Tensideinsatzes (Terrasurf G50,
TG50) beeinflussen. Durch die Annahme, daß die
Sorption unter Gleichgewichtsbedingungen stattfin-
det (LEA: 'local equilibrium assumption', siehe auch
Kap. 3.1.2.2) ergibt sich ein Sonderfall der Anwen-
dung von SMART, für den sich das Prinzip der Ver-
knüpfung von konservativem Transport und Einfluß
der reaktiven Prozesse merklich vereinfacht.

8.1.1 Beschreibung des Szenarios

Betrachtet wird ein gespannter, 20 m m¨achtiger
Porenaquifer (Neckarsand/-kies) mit einer mittleren
Durchlässigkeitkf = 10

�3 m/s. Die Eigenschaften des
Neckarkieses sind in Kap. 4.2.3 ausf¨uhrlich beschrie-
ben. Die verwendeten mittleren Gewichtsfraktionen
der lithologischen Subkomponenten sind in Tab. 8.1
aufgeführt. Gesamtporosit¨at und effektive Porosit¨at
betragen 40% bzw. 20%, die mittlere Feststoffdich-
te �s ist 2.65 g/cm3. Die Pumprate des Entnahme-
brunnens ist in allen Berechnungen 2 l/s. Um den Ef-
fekt der Aquiferheterogenit¨at zu simulieren, wurden

diskrete Zonen (Makroheterogenit¨aten) definiert, de-
nen in den Berechnungen von den mittleren Aquifer-
parametern abweichende hydraulische und physiko-
chemische Eigenschaften zugewiesen werden (Abb.
8.1). Während Zone 1 im Vergleich zu den mittleren
Parametern h¨ohere Durchl¨assigkeiten und/oder gerin-
gere Sorptionskapazit¨aten zugewiesen werden, erh¨alt
Zone 2 geringere Durchl¨assigkeiten und/oder h¨ohe-
re Sorptionskapazit¨aten. Die Annahme einer solchen
negativen Korrelation von hydraulischer Durchl¨assig-
keit und Sorptionskapazit¨at ist in derartigen, prin-
zipiellen Studien g¨angig (z. B. TOMPSON, 1993;
BURR et al., 1994). F¨ur die hydraulischen Aquiferhe-
terogenitäten wurden die drei Kategorien “schwach”,
“mäßig” und “stark” (vom Mittel abweichend) defi-
niert (Tab. 8.2), die physiko-chemische Heterogenit¨at
wurde durch vom Mittel verschiedene lithologische
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Abb. 8.1: Vereinfachtes Sanierungsszenario des Fallbei-
spiels 1 mit makroskaligen Aquiferheterogenit¨aten. Die dar-
gestellten Strom- und Potentiallinien gelten f¨ur den homo-
genen Aquifer. Breite der Injektionsfl¨ache ist 10 m, der Ent-
nahmebrunnen ist 25 m von der Eingabefl¨ache entfernt.



PAK-Transport im Abstrom eines Schadensherdes (Fallbeispiele) 71

Tab. 8.1: Mittlere lithologische Zusammensetzung des
Aquifermaterials (Gewichtsanteilefm(j) der Einzelkompo-
nenten) und innerhalb der homogenen Teilzonen (Makrohe-
terogenitäten) je nach Heterogenit¨atsgrad (“schwach” oder
“stark”) angenommene Abweichungen (in %) von der mitt-
leren Zusammensetzung.

Lithokom- “schwach” “stark”
ponente fm(j) Zone1 Zone2 Zone1 Zone2

dunkle Kalke 40 -5 +5 -15 +25

helle Kalke 35 -5 +5 -15 0

Sandstein 15 +5 -5 +10 -15

Quarz 10 +5 -5 +20 -10

Tab. 8.2: Hydraulische Durchl¨assigkeitsbeiwerte der
Makro-Heterogenit¨aten.

Kf ;Zone=Kf ;mittel

Heterogeniẗatsklasse
Zone 1 Zone 2

”schwach” 1.2 1/1.2
“mäßig” 1.5 1/1.5
“stark” 2.0 1/2.0

Tab. 8.3: In den Berechnungen des Fallbeispiels 1 verwen-
dete Freundlich-Sorptionsisothermenparameter.

Litho- Freundlich- Freundlich-
komponente KoeffizientKfr Exponentnfr

dunkle Kalke 180 0.67

helle Kalke 125 0.58

Sandstein 30 0.66

Quarz 1 0.97

Zusammensetzungen realisiert, wobei die Kategorien
“schwach” und “stark” eingef¨uhrt werden (Tab. 8.1).

Zu beachten ist, daß hier unter Heterogenit¨at die Ma-
kroheterogenit¨at des Aquifers zu verstehen ist und die
Eigenschaft “homogen” bedeutet, daß die Zusammen-
setzung des lithologisch heterogenen Aquifermaterials
räumlich konstant ist. F¨ur die Beschreibung der Sorp-
tion werden die in Tab. 8.3 aufgef¨uhrten Sorptions-
parameter verwendet. Weiter wird angenommen, daß
das aus dem Schadensherd ausgetragene Grundwasser
eine konstante Schadstoffbelastung aufweist. Betrach-
tet wird PHE mit einer Konzentration an der Eingabe-
fläche von 200�g/l. Dieser Wert entspricht in etwa der
Sättigungskonzentration von PHE beim Austrag aus
einer typischen residualen PAK-Mischphase.

8.1.2 Vorgehensweise bei der Berech-
nung

Wie oben bereits angedeutet, nimmt die Berechnung
des reaktiven Transports bei Gleichgewichtsbedingun-

gen eine Sonderstellung ein, vorausgesetzt (i) die
Längsdispersion innerhalb der einzelnen Stromr¨ohren
ist unbedeutend und wird nicht ber¨ucksichtigt (Kap.
3.3.3) und (ii) die Sorption folgt, wie nahezu bei allen
organischen Verbindungen, negativ gekr¨ummten, z. B.
Freundlich-Isothermen. In diesem Fall ver¨andert sich
idealerweise die Form der Schadstofffront nicht und
die Retardation bleibt innerhalb der einzelnen Hetero-
genitätszonen konstant. Scheidet, wie in diesem Fall
infolge der sehr ungleichm¨aßig verteilten Heteroge-
nitäten, die Anwendung des Prinzips der repr¨asentati-
ven Stromr¨ohre (Kap. 5.5.1) aus und werden stattdes-
sen auch hinsichtlich der reaktiven Prozesse die einzel-
nen Stromr¨ohren separat betrachtet (Kap. 5.5.2), ergibt
sich folgende Vorgehensweise bei der Berechnung der
BTC eines reaktiven Tracers:

1. Berechnung des Fließfeldes, beispielsweise mit ei-
nem herk¨ommlichen Str¨omungsmodell, in diesem Fall
MODFLOW (MCDONALD & H ARBAUGH, 1988).

2. Ermittlung der Fließpfade (Stromr¨ohren) ei-
ner ausreichend großen PartikelanzahlN zwischen
Eingabe- und Kontrollfl¨ache (hier: Teil des Ran-
des des Entnahmebrunnens) durch eine 'Particle-
tracking'-Routine (hier: MODPATH; POLLOCK, 1988
und 1994) und Bestimmung der Aufenthaltszeit�C [i]
der konservativen Tracerpartikel in den verschiedenen
homogenen Teilzonen.

3. Bestimmung der RetardationsfaktorenR[i] für alle
homogenen Teilzoneni = 1; : : : n des Modellgebie-
tes.

4. Berechnung der Gesamt-Aufenthaltszeit�R;tot ei-
nes reaktiven Tracerpartikels f¨ur jeden derN Fließpfa-
de nach der Beziehung:

�R;tot =

nX
i=1

�C [i] �R[i] 8 n Teilgebiete (8.1)

5. Bestimmung der Durchbruchskurve (die Schar der
N reaktiven Tracerpartikel repr¨asentiert die Schad-
stofffront) durch

c(t)

co
=

Partikelanzahl mit�reac < t

Gesamtanzahl aller Partikel
(8.2)

Die Reaktionsfunktion�(�; t) der einzelnen Partikel
setzt sich in diesem Fall aus einer Schar (f¨ur jeden
Zeitpunktt) vonHeaviside-StufenfunktionenH(t) zu-
sammen:

�(�; t) = H(�; t) = H [
t

R
� � ] (8.3)
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mit R als effektiver Retardationsfaktor, f¨ur den gilt:

R =
�R;tot

�C;tot
8 n Teilgebiete (8.4)

Mit der Reaktionsfunktion� (Gl. 8.3) und der pdfg
(Gl. 5.22) kann die BTC an der Kontrollebene berech-
net werden durch

c(t)

co
=

1Z
0

�(t� �) H [
t

R
� � ] d� (8.5)

= H [
t

R
� �C;tot]

8.1.3 Ermittlung der Eingabeparameter

Die RetardationsfaktorenR[i] der einzelnen Teilzonen
(i = 0; 1; 2), welche die Ausbreitungsgeschwindigkeit
der Schadstofffront bestimmen, k¨onnen für den reinen
PHE-Transport direkt aus den Sorptionsisothermen-
Parametern (Tab. 8.3) mit Gl. (??) berechnet werden
(Austausch zwischen mobilem (ne) und immobilem
Porenwasser (n� ne) wird vernachlässigt):

R[i] = 1 +
�s(1� n)

ne
�Kd[i] (8.6)

wobei

Kd[i] =

4X
j=1

�
fm(j)[i]

� Kfr(phe;j) � c
(nfr(phe;j)�1)

w(phe)

�
(8.7)

mit cw(phe) = 200�g=l. Die für die verschiedenen He-
terogenitätsszenarien (Tab. 8.1) ermitteltenR[i]-Werte
sind in Tab. 8.4 aufgef¨uhrt.

In Anwesenheit des Tensids TG50 ¨andert sich die
Ausbreitungsgeschwindigkeit der Schadstofffront. Die
maximale Adsolubilisierung, d. h. die gr¨oßtmögliche
Verzögerung des Transports von PHE durch den Ein-
satz von TG50 wird erreicht bei einer Tensidkon-
zentration in Lösungsmo(tg50) = CMCe(tg50). Die
Admizellenkonzentration nimmt dann den Maximal-
wert an und f¨ur die Gesamt-TG50-Konzentration gilt:
stot = scrit (siehe Gl. 4.11). Als effektive kritische
Mizellenkonzentration in nat¨urlichem porösen Aqui-
fermaterial wirdCMCe(tg50) = 100 mg/L angenom-
men. Als Maximalkonzentrationen sorbierter Ad- und
Hemimizellen werden die f¨ur die Korngrößenfrakti-
on '2-4 mm' ermittelten Werte (DANZER, 1998) für
smax

ad(tg50;j;2�4mm)
angesetzt: 170 mg/kg (dunkle Kal-

ke), 400 mg/kg (helle Kalke), 770 mg/kg (Sandstein)

und 40 mg/kg (Quarz). Weiter wird angenommen, daß
das Gebiet zwischen Eingabeebene und Entnahme-
brunnen mit einer TG50-L¨osung vollständig durch-
spült wurde und an jedem Punkt die Kornmatrix mit
sorbierten Tensidmonomeren maximal belegt ist. F¨ur
die drei in Bezug auf die lithologische Zusammen-
setzung unterschiedlichen Zonen k¨onnen dann modifi-
zierte RetardationsfaktorenRad[i] nach folgender Be-
ziehung berechnet werden:

Rad[i] = 1 +
�
s
(1� n)

ne
�
�
Kd[i] +Kad[i]

�
(8.8)

mit

Kad[i] =

4X
j=1

�
fm(j)[i] �K�

ad(phe;tg50)

� smax

ad(tg50;j;2�4mm)

�
(8.9)

wobeiK�

ad(phe;tg50)
= 0:0183 L=mg(tg50) der PHE-

Verteilungskoeffizient zwischen admizell¨arer und
wäßriger Phase ist. Die berechnetenRad[i]-Werte sind
in Tab. 8.4 aufgelistet.

Für den Fall der Solubilisierung von PHE, also bei
einem PHE-transportvermittelnden Einsatz von TG50
ergeben sich gegen¨uber dem reinen PHE-Transport
niedrigere RetardationsfaktorenRsol[i]. Diese können
nach folgender Gleichung berechnet werden:

Ri;sol = 1 +
�s(1� n)

ne
�
Kd[i] +Kad[i]

1 +Kmi

(8.10)

wobei Kmi ein von den Aquifereigenschaften un-
abhängiger Verteilungskoeffizient ist:

Kmi = K�

mi(phe;tg50) � smi(tg50) (8.11)

Tab. 8.4: Berechnete Retardationsfaktoren f¨ur die homoge-
nen Teilzonen des Modellaquifers f¨ur den Fall des reinen
PHE-Transports (Rd[i]), die Adsolubilisierung von PHE
(Rad[i]) und die Solubilisierung von PHE durch TG50
(Rsol[i]).

Hetero– Teil-
genitätsgrad zone Rd[i] Rad[i] Rsol[i]

Zone 0 17.9 23.2 1.2

”schwach” Zone 1 16.0 21.5 1.1

Zone 2 19.9 24.9 1.3

Zone 0 17.9 23.2 1.2

”stark” Zone 1 11.9 17.2 0.9

Zone 2 25.1 29.6 1.5



PAK-Transport im Abstrom eines Schadensherdes (Fallbeispiele) 73

0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

1

2000 2200 2400 2600 2800 3000
0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

1

2000 2200 2400 2600 2800 3000

0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

1

2500 2700 2900 3100 3300 3500

0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

1

150 160 170 180 190 200
0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

1

150 160 170 180 190 200

0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

1

2500 2700 2900 3100 3300 3500

0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

1

150 160 170 180 190 200

0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

1

2500 2700 2900 3100 3300 3500

0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

1

2000 2200 2400 2600 2800 3000

1a 1b 1c

2a 2b 2c

3a 3b 3c

Physiko-chem. und
hydraul. Heterogenität

nur hydraulisch ('mittel')
homogen

+ chemisch ('schwach')
+ chemisch ('stark')

Physiko-chem. und
hydraul. Heterogenität

nur hydraulisch ('mittel')
homogen

+ chemisch ('schwach')
+ chemisch ('stark')

Physiko-chem. und
hydraul. Heterogenität

nur hydraulisch ('mittel')
homogen

+ chemisch ('schwach')
+ chemisch ('stark')

Physikochemische
Heterogenität

homogen
'schwach'
'stark'

Physikochemische
Heterogenität

homogen
'schwach'
'stark'

Physikochemische
Heterogenität

homogen
'schwach'
'stark'

Hydraulische
Heterogenität

'schwach'
homogen

'mittel'
'stark'

Hydraulische
Heterogenität

'schwach'
homogen

'mittel'
'stark'

Hydraulische
Heterogenität

'schwach'
homogen

'mittel'
'stark'

Abb. 8.2: Berechnungsergebnisse des Fallbeispiels 1: Durchbruchskurven (BTCs) von PHE an der Kontrollfl¨ache (Rand des
Entnahmebrunnens). Reihe 1 (Abb. 8.2.1a – 8.2.1c) zeigt BTCs f¨ur den reinen PHE-Transport. In Reihe 2 sind die BTCs
dargestellt f¨ur den Fall, daß die Terrasurf G50–Konzentrationen im Aquifer gleich derCMCe sind. Reihe 3 zeigt die BTCs
für den Fall, daß hohe Tensidkonzentrationen (smi(tg50) = 10CMCe(tg50)) herrschen. In Spalte a (Abb. 8.2.1a – 8.2.3a) ist der
Einfluß der hydraulischen Aquiferheterogenit¨at zu sehen. Spalte b zeigt den Einfluß einer heterogenen Verteilung der physiko-
chemischen Parameter. Spalte c zeigt die Auswirkungen, wenn sowohl die hydraulischen als auch die physiko-chemischen
Parameter heterogen verteilt sind. Horizontale Achsen bezeichnen die Zeitt in Jahren, die vertikalen Achsen die relative PHE-
Konzentrationc=c0.

mit K�

mi(phe;tg50)
= 0:011 L=mg(tg50) als PHE-

Verteilungskoeffizient zwischen mizell¨arer und wäßri-
ger Phase. Hier wird, wie im Fall der Adsolubili-
sierung, angenommen, daß hinsichtlich der Tensid-
Konzentrationen station¨are Verhältnisse vorliegen und
die TG50-Mizellenkonzentration im Grundwasser
smi(tg50) = 1000mg=l (10�CMCe) ist. Die berech-
neten Werte f¨ur Rsol[i] sind ebenfalls in Tab. 8.4 zu
finden.

8.1.4 Ergebnisse

8.1.4.1 Transport von Phenanthren

Der reine PHE-Transport wird, was die reaktiven Pro-
zesse betrifft, nur von der Sorption an die Bodenmatrix
kontrolliert. In Abb. 8.2.1 sind die berechneten PHE-
Durchbruchskurven im Entnahmebrunnen f¨ur unter-
schiedliche Annahmen in Bezug auf die Aquiferhete-
rogenität dargestellt. In Abb. 8.2.1a ist zu sehen, daß

nur ein gewisser Teil der Partikel von den eingef¨uhr-
ten hydraulischen Makro-Heterogenit¨aten beeinflußt
wird. Abbildung 8.2.1b zeigt, daß eine heterogene
Verteilung der physiko-chemischen Aquiferparameter
prinzipiell zu den gleichen Mustern in den berech-
neten Durchbruchskurven f¨uhren kann wie hydrau-
lische Aquiferheterogenit¨aten, wenn auch in diesem
Fall der Einfluß der hydraulischen Heterogenit¨aten
etwas gr¨oßer ist. Des weiteren wird deutlich, daß
hier der Ansatz homogen verteilter effektiver physiko-
chemischer Parameter (gleicher Retardationsfaktor f¨ur
alle Partikel) zu einer schlechten Interpretation der
tatsächlichen Verh¨altnisse führen würde.

8.1.4.2 Gekoppelter Transport von Phenanthren
und Terrasurf G50

Adsolubilisierung

TG50 ist als nicht-ionisches Tensid von vornherein
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eher zur Solubilisierung von organischen Verbindun-
gen im Grundwasser geeignet als zu deren Adsolu-
bilisierung (Kap. 1.2.1.1). Dementsprechend zeigen
die in Abb. 8.2.2 dargestellten BTCs, daß die An-
wesenheit von TG50 den Transport von PHE nicht
wesentlich verlangsamt. Abbildung 8.2.2a zeigt, im
Vergleich zu Abb. 8.2.1a, einen leicht verst¨arkten
Effekt der hydraulischen Makroheterogenit¨aten, was
auf die in diesem Fall generell l¨angeren Verweil-
zeiten zur¨uckgeführt werden kann. Ein gegenteili-
ger Effekt zeigt sich, wenn nur physiko-chemische
Heterogenit¨aten angenommen werden (Abb. 8.2.2b).
Gegens¨atzliche Sorptionsaffinit¨aten von PHE und
TG50 in Bezug auf die Lithokomponenten 'Sandstein'
(Kfr(phe;Ss) ist relativ klein,smax

ad(tg50;Ss;2�4mm)
rela-

tiv groß) und 'dunkle Kalke' (K fr(phe;Ss) ist relativ
groß,smax

ad(tg50;Ss;2�4mm) relativ klein) führen hier zu
einer leicht abgeschw¨achten Auswirkung der physiko-
chemischen Heterogenit¨aten. Für den Fall eines so-
wohl hydraulisch als auch physiko-chemisch hetero-
genen Modellaquifers neutralisieren sich die vorge-
nannten Effekte weitgehend (Abb. 8.2.2c), so daß der
Einfluß der Heterogenit¨aten gegen¨uber dem Fall des
reinen PHE-Transports unver¨andert bleibt.

Solubilisierung

Der Effekt einer PHE-Solubilisierung durch TG50
hängt nat¨urlich in großem Maße von der Tensid-
konzentration in der w¨aßrigen Phase und damit
von der in den Aquifer eingebrachten Tensidmen-
ge ab. Prinzipiell k¨onnen Retardationsfaktoren bis
nahezu 1 erreicht werden. Im Hinblick auf eine
praktische Anwendung gilt es jedoch, zwischen den
Kosten für die Tensidherstellung und -aufbereitung
einerseits und dem Ausmaß der Transportvermitt-
lung abzuwägen. Die in diesem Fallbeipiel angesetz-
te TG50-Konzentration in der w¨aßrigen Phase von
1100 mg/l (smi(tg50)=10 CMCe(tg50)=1000 mg/l;
smo(tg50)=CMCe(tg50)=100 mg/l) führt zu deut-
lich verkürzten Aufenthaltszeiten von PHE zwischen
Eingabe- und Kontrollfl¨ache (Abb. 8.2.3). Der relati-
ve Effekt (in Bezug auf die Verweilzeit) der hydrauli-
schen Heterogenit¨aten (Abb. 8.2.3a) und der physiko-
chemischen Heterogenit¨aten (Abb. 8.2.3b) ist mit dem
Adsolubilisierungsszenario (Abb. 8.2.2) vergleichbar.

8.1.4.3 Zusammenfassung

Abbildung 8.3 faßt die Ergebnisse des Fallbeispiels
hinsichtlich der Wirkung des Tensideinsatzes zusam-
men. Bei den in diesem Beispiel vorausgesetzten
Gleichgewichtsbedingungen ergibt sich f¨ur PHE eine
rd. 100 mal gr¨oßere Verweilzeit zwischen Eingabee-
bene und Entnahmebrunnen als f¨ur einen konservati-
ven Tracer. Der adsolubilisierende Effekt von TG50 ist
erwartungsgem¨aß gering, die Verweilzeiten von PHE
erhöhen sich etwa auf das 1.3-fache. Die transport-

vermittelnde Wirkung ist sehr viel gr¨oßer, die PHE-
Verweilzeiten reduzieren sich um einen Faktor von rd.
14.

8.2 Fallbeispiel 2: “Intrapartikel-
diffusion”

In Fallbeispiel 2 wird der Transport von PHE un-
ter Ungleichgewichtsbedingungen betrachtet, d. h. die
in FB 1 getroffene Annahme lokalen Gleichgewichts
(LEA) wird verworfen und die Sorption durch den
'Two-region'-Ansatz (Kap. 3.1.2.3) beschrieben.

8.2.1 Beschreibung des Szenarios

Das in diesem Fallbeispiel betrachtete Szenario ist in
Abb. 8.4 dargestellt. Betrachtet wird ein Neckarkies-
Aquifer, dessen hydraulische und physiko-chemische
Eigenschaften als makroskopisch homogen bzw. als
räumlich konstant angenommen werden. D. h., in die-
sem Fall sind die Voraussetzungen f¨ur die Anwendung
des “Prinzips der repr¨asentativen Stromr¨ohre” zur
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Abb. 8.3: Wirkung des Einsatzes von Terrasurf G50 auf den
Transport von PHE: Vergleich der jeweils f¨ur den homoge-
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Tab. 8.5: Gewichtsanteile der homogenen Einzelfraktionen
des Neckarkieses (nachGRATHWOHL & RÜGNER, 1996).

Korn- Sand- Helle Dunkle Gesamt-
größe Quarz stein Kalke Kalke probe

> 16 0 10 10 30 50

8–16 0 1 13 6 20

4–8 0 1 6.5 2.5 10

2–4 1 0.5 2.5 1 5

1–2 8.2 0.8 3.8 2.2 15

Summe 9.2 13.2 35.8 41.8 100

�10 �15 �35 �40 100

Tab. 8.6:Lithokomponentenspezifische Sorptionsparameter.

Para- Sand- Helle Dunkle
meter Einheit Quarz stein Kalke Kalke

feq(j) [%] 2 0.5 0.5 0.5

nip(j) [%] 0.5 8.8 1.2 0.7

K0

d(phe;j)
[L=kg] 1.2 5.0 13.5 31.0

smax

ad(m;j;k)
[mg=kg] 40 770 400 170

Beschreibung des reaktiven Transports erf¨ullt (Kap.
5.5.1).

Untersucht wird, inwieweit sicḧAnderungen der li-
thologischen Zusammensetzung oder der Korngr¨oßen-
verteilung des Aquifermaterials auf den Transport von
PHE in Anwesenheit des Tensids TG50 auswirken.
Als Ausgangsbasis bzw. Referenz f¨ur die Zusammen-
setzung des Neckarkieses werden die aus einer Hork-
heimer Probe durch Siebung und Sortierung bestimm-
ten Gewichtsanteile der einzelnen homogenen Einzel-
fraktionen herangezogen (GRATHWOHL & R ÜGNER,
1996). Hierbei werden jedoch nur die Korngr¨oßen
“größer 1mm” verwendet, f¨ur die eine Trennung der
Lithokomponenten vorgenommen wurde (Tab. 8.5).
Die etwa 10 Gew.-% der Gesamtprobe ausmachende
“feine” Fraktion (dK <1 mm) wird nicht ber¨ucksich-
tigt.

Die geometrischen (Abmessungen, Entfernungen,
Mächtigkeit, usw.) und hydraulischen Parameter (Po-
rosität, Gradient, Entnahmerate, usw.) sind gegen¨uber
dem FB 1 unver¨andert. Die lithospezifischen Reakti-
onsparameter sind in Tab. 8.6 zusammengefaßt. F¨ur
die die Wechselwirkung zwischen PHE und TG50
bestimmenden Verteilungskoeffizienten zwischen der
admizellären bzw. mizell¨aren Phase und der w¨aßri-
gen Phase werden die bereits in FB 1 verwendeten
Werte angesetzt (K�

ad(phe;tg50)
= 0.0183 L/mg(tg50)

K�

mi(phe;tg50)
= 0.011 L/mg(tg50)).
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Abb. 8.5: Häufigkeitsverteilung der Verweilzeiten des kon-
servativen Tracers zwischen Eingabe- und Kontrollfl¨ache.

8.2.2 Ergebnisse

Die Berechnung des konservativen Transports erfolgt
mit Standardmodellen (MODFLOW, MODPATH).
Der Verlauf der Strom- und Potentiallinien ist Abb.
8.4 zu entnehmen. F¨ur die weitere Betrachtung des re-
aktiven Transports ist jedoch nur die Verteilung der
Verweilzeiten (pdf) eines konservativen Tracers zwi-
schen Eingabe- und Kontrollfl¨ache von Interesse (Abb.
8.5). Da ein hydraulisch homogenener Aquifer an-
genommen und die Dipersion innerhalb der einzel-
nen Stromr¨ohren vernachl¨assigt wird, geht die von ei-
nem Dirac-Impuls abweichende Form der pdf einzig
auf das konvergente Fließfeld zur¨uck. Im vorliegen-
den Beispiel wird die pdf durch 10 Zeitschritte (�� )
konstanter L¨ange diskretisiert.

Im Rahmen der Modellrechnungen zum reaktiven
PHE-Transport wird zun¨achst betrachtet, inwieweit
sich die physiko-chemischen Eigenschaften der litho-
logischen Einzelkomponenten in Bezug auf den ma-
kroskopischen Transport (Feldskala) von PHE unter-
scheiden. Die Ergebnisse (Abb. 8.6a) best¨atigen die
Resultate aus den Labors¨aulenbetrachtungen:mit Aus-
nahme von Sandstein ergeben sich f¨ur die einzelnen
Lithokomponenten mit dem heterogenen Material ver-
gleichbare PHE-Verweilzeiten. Die Schlußfolgerung,
daß Abweichungen in der lithologischen Zusammen-
setzung des Aquifermaterials eher von geringer Be-
deutung sind, best¨atigen die Ergebnisse f¨ur von der
Gesamtprobe abweichende Zusammensetzungen (Tab.
8.7). Abbildung 8.6c zeigt, daß selbst eine “starke”
Abweichung nur zu einer geringen̈Anderung der be-
rechneten Durchbruchskurve (BTC) f¨uhrt.

Von größerer Bedeutung ist dagegen die Korngr¨oße.
Hierzu werden insgesamt 5 F¨alle betrachtet, in de-
nen die Korngr¨oßenverteilung (Tab. 8.5) jeweils auf
unterschiedliche Weise ber¨ucksichtigt wird: (i) se-
parate Behandlung aller homogenen Einzelfraktio-
nen (j,k), (ii) Berücksichtigung der unterschiedlichen
Korngrößenverteilungen der einzelnen Lithokompo-
nenten durch lithospezifische mittlere Durchmesser
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Tab. 8.7: In den Parameterstudien des Fallbeispiels 2 angenommene lithologische Zusammensetzungen und mittlere Korn-
größen des Aquifermaterials.

Gewichtsanteile[%] der Lithokomponenten Korndurchmesser [mm]

Sand- Helle Dunkle Alle Litho-
Quarz stein Kalke Kalke komponenten

Gesamtprobe 10 15 35 40 Gesamtprobe 13.3

“geringe” Abweichung 20(+10) 25(+10) 25(-10) 30(-10) “kleine” Körner 4

“starke” Abweichung 30(+20) 35(+20) 15(-20) 20(-20) “große” Körner 30
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Abb. 8.6: Berechnungsergebnisse des Fallbeispiels 2: Durchbruchskurven (BTCs) von PHE am Entnahmebrunnen: (a) BTCs in
den lithologischen Einzelkomponenten im Vergleich zur BTC im physiko-chemisch heterogenen Aquifermaterial, (b) Einfluß
der Korngröße aud die PHE-BTCs, (c) Einfluß unterschiedlicher Aquiferzusammensetzungen auf den PHE-Durchbruch, (d)
Beeinflussung des PHE-Transports durch TG50.

(Quarz: 1.7 mm; Sandstein: 16.6 mm; helle Kalke:
16.6 mm; dunkle Kalke: 11.4 mm), (iii) Verwendung
der mittleren Korngr¨oße der Gesamtprobe (dK=13.3
mm), (iv) Annahme eines gr¨oßerendK-Werts (30 mm)
und (v) Annahme eines kleinerendK-Werts (4 mm).
Wie in Abb. 8.6b zu sehen ist, f¨uhrt bereits die Ver-
wendung des mittleren KorndurchmessersdK im Ver-
gleich zur separaten Behandlung aller Einzelfraktio-
nen zu einer ¨ahnlich großen Ver¨anderung der BTC wie
die Annahme einer “starken”̈Anderung der lithologi-
schen Aquiferzusammensetzung (Abb. 8.6c). Die f¨ur
einen kleineren bzw. gr¨oßeren Korndurchmesser be-
rechneten Durchbruchskurven unterstreichen die Be-
deutung der Korngr¨oße für den PHE-Transport unter
Ungleichgewichtsbedingungen.

Für die Berechnung des PHE-Transports in An-
wesenheit von TG50 werden die gleichen An-
nahmen wie in FB 1 getroffen. F¨ur die PHE-
Adsolubilisierung wird wiederum eine konstan-
te TG50-Monomerkonzentration von 100 mg/l
(=CMCe), für die PHE-Solubilisierung eine TG50-
Mizellenkonzentration von 1000 mg/l (=10CMCe)
im Porenraum zwischen Eingabe- und Kontrollfl¨ache
angenommen. Die PHE-Sorption in die admizell¨are
Tensidphase unter Ungleichgewichtsbedingun-
gen wird dabei, wie in Kap. 7.3.4 beschrieben,
durch modifizierte Sorptionsverteilungskoeffizien-
ten K 0

d;mod(phe;j)
berücksichtigt. Die berechneten

BTC an der Kontrollebene sind in Abb. 8.6d darge-
stellt. Ein Vergleich mit den Ergebnissen des FB 1
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(Abb. 8.3) zeigt, daß die mittlere PHE-Verweilzeit
(50%-Durchbruch) bei Ber¨ucksichtigung der Sorp-
tionskinetik wesentlich geringer ist. Durch den
PHE-solubilisierenden Einsatz von TG50 ergeben
sich mittlere PHE-Verweilzeiten, die nur wenig

größer sind als die eines konservativen Tracers. Das
Tailing der BTC wird deutlich geringer. Die PHE-
Adsolubilisierung durch TG50 erh¨oht die mittlere
PHE-Verweilzeit um einen Faktor von etwa 1.5 und
verstärkt das Tailing der Durchbruchskurve.



78

9 Weiterentwicklungen von SMART

Im Rahmen der Modellverifizierung (Kap. 7) wurde
auf einige Probleme bei der Berechnung des gekop-
pelten Transports von PAK und Tensiden hingewie-
sen, aufgrund derer eine Weiterentwicklung des 1D-
Transportmoduls von SMART zu empfehlen ist. Auf
die hierzu in dieser Arbeit angestelltenÜberlegungen
und realisierten L¨osungsans¨atze soll im folgenden ein-
gegangen werden.

9.1 Behandlung nichtlinearer
Sorptionsisothermen

9.1.1 Problematik

Die konzentrationsabh¨angige Sorption bzw. Vertei-
lung von organischen Verbindungen zwischen Fest-
phase und w¨aßriger Phase f¨uhrt zu dispersions¨ahnli-
chen Effekten beim Transport der Stoffe im Grund-
wasser (z. B. SCHWEICH et al., 1993b; BOSMA et
al., 1994). In Abh¨angigkeit von der Form der zur
Beschreibung der konzentrationsabh¨angigen Sorption
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Abb. 9.1: Schematische Darstellung der Aufl¨osung schar-
fer Konzentrationsfronten nichtlinear retardierter reaktiver
Tracer: (a) Freundlich-Sorptionsisotherme mitnfr < 1,
(b) Freundlich-Sorptionsisotherme mitnfr > 1 und (c)
“Knick”-Isotherme (Tensid-Transport).

gewählten nichtlinearen Sorptionsisotherme (Kap.
3.1.2.2) lösen sich entweder “vordere” (Abb. 9.1a)
und/oder “rückwärtige” Fronten (Abb. 9.1b und c) auf
(SCHWEICH et al., 1993a). Als Konzentrationsfronten
sind hierbei alle Konzentrationsspr¨unge eines Konzen-
trationsprofils anzusehen. Grundlegende Beitr¨age zur
mathematischen Beschreibung der Ausbreitung bzw.
Auflösung von Konzentrationsfronten wurden u. a.
von VAN DER ZEE & VAN RIEMSDIJK (1987),VAN

DUIJN & K NABNER (1991), BOSMA & VAN DER ZEE

(1993) und GRUNDY et al. (1994) ver¨offentlicht.

Da in der vorliegenden Arbeit nur konvexe Sorp-
tionsisothermen (Freundlich-Isothermenmit Exponent
nfr < 1, “Knick”-Isothermen) relevant sind, be-
schränken sich die folgenden Ausf¨uhrungen auf die-
sen Fall. Sie lassen sich jedoch sinngem¨aß auch auf
konkave Isothermen sowie auf nichtlineare effektive
Isothermen zur Ber¨ucksichtigung mehrerer Gleichge-
wichtsprozesse (Kap. 5.3.1) ¨ubertragen (siehe auch
Kap. 9.2).
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Abb. 9.2: Veranschaulichung der Aufl¨osung scharfer Kon-
zentrationsfronten: (a) konvexeSorptionsisotherme (nfr <
1), (b) Geschwindigkeitslinien der betrachteten Punkte 1 bis
4, (c) Auflösung der Konzentrationsfront.
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Für konvexeIsothermen gilt:

“Rückwärtige” Fronten (positive Konzentrations-
sprünge:dc=dx = +1) lösen sich auf, da jeder Punkt
des Konzentrationssprungs (Abb. 9.2c: Punkte 1 bis
3) mit einer anderen, jeweils aus der Steigung der
Tangente an die Sorptionsisotherme in dem betrachte-
ten Punkt (Abb. 9.2a) abzuleitenden Geschwindigkeit
(Abb. 9.2b) transportiert wird.

“Vordere” Fronten (negative Konzentrationsspr¨unge:
dc=dx = �1) bleiben erhalten (Abb. 9.1b), da jeder
Punkt des Konzentrationssprungs mit der gleichen Ge-
schwindigkeit transportiert wird. In diesem fall kann
die Geschwindigkeit aus der Steigung der Isother-
mensekante durch die den Konzentrationssprung de-
finierenden Punkte (Abb. 9.2a: Nullpunkt und Punkt
4) abgeleitet werden.

In höheren Konzentrationsbereichen liegende Punkte
eines ansteigenden Konzentrationsprofils propagieren
schneller als die entsprechenden Punkte eines negati-
ven Konzentrationssprungs (alle Punkte breiten sich
mit derselben Geschwindigkeit aus, siehe oben). Er-
reicht das Profil der “r¨uckwärtigen” Front die “vorde-
re” Front, so wird der Konzentrationssprung der “vor-
deren” Front sukzessive reduziert (Abb. 9.3). Als Fol-
ge dieser Reduzierung ¨andert (verlangsamt) sich die
Geschwindigkeit der “vorderen” Front, da die Stei-
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Abb. 9.3: Sukzessive Reduzierung einer Konzentrations-
front (negativer Konzentrationssprung) durch schneller pro-
pagierende positive Teilspr¨unge: (a) Profil der Konzentration
cw in Lösung, (b) Profil der Gesamtkonzentrationctot.
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Abb. 9.4: Retardierter Transport zweier zeitversetzt initiier-
ter Fronten für den Fall einer nichtlinearen Freundlich- Sorp-
tionsisotherme. Die Transportgeschwindigkeitenv0;1 und
v1;2 der Fronten sind von der Steigung der zugeh¨origen Se-
kante an die Sorptionsisotherme abh¨angig. Bei nichtlinea-
ren Sorptionsisothermen ist daherv0;1 6= v1;2, während bei
linearen Sorptionsisothermen gilt:v0;1 = v1;2. Die diskre-
ten Volumina ('parcels') des 'Parcel-tracking'-Verfahrens
(schraffierte Fl¨ache) werden innerhalb einer Modellzelle mit
einer (konzentrationsgewichteten) mittleren Geschwindig-
keit v0;2 transportiert.

gung der zugeh¨origen Isothermensekante gr¨oßer wird.

Neben der Aufl¨osung von positiven Konzentra-
tionssprüngen ist auch die konzentrationsabh¨angige
Transportgeschwindigkeit negativer Konzentrations-
sprünge zu beachten (Abb. 9.4), welche, beispielswei-
se durch zeitlich wechselnde Zugabekonzentrationen
am Säuleneinlauf, st¨andig neu “produziert” werden.

Wie in Kap. 6.2.2 dargestellt wurde, kann das f¨ur den
retardierten advektiven Transport entwickelte 'Parcel-
tracking'-Verfahren (Kap. 5.3.3) bei der Beschreibung
des nichtlinear retardierten Transports zu Oszillatio-
nen führen. Die Problematik veranschaulicht Abb. 9.4:
jedes 'parcel' wird innerhalb einer Modellzelle mit
einer konzentrationsgewichteten mittleren Geschwin-
digkeit transportiert, so daß eine sehr feine r¨aumli-
che und zeitliche Diskretisierung erforderlich ist, um
die nichtlinearen Effekte nachbilden zu k¨onnen. Insbe-
sondere bei der Beschreibung des Tensid-Transports,
wenn durch den Isothermen-“Knick” drastische Ge-
schwindigkeitsunterschiede bei Konzentrationen um
dieCMCe nachzubilden sind, f¨uhrt dies zu extremen
Anforderungen an die Modelldiskretisierung.

9.1.2 Die 'Jump-displacement'-Methode

Die zuvor erläuterte Problematik macht deutlich,
daß für eine gegen¨uber der 'Parcel-tracking'-Methode
verbesserte Beschreibung des nichtlinear retardierten
Stofftransports auf die einzelnen Spr¨unge des Konzen-
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Abb. 9.5: Schematische Darstellung der 'Jump-
displacement'-Methode.

trationsprofil einzugehen ist. Weiter ist, m¨ochte man
die Idee eines mehr mechanistischen bzw. diskreten
Ansatzes weiterverfolgen (Kap. 1.2.2), eine Diskre-
tisierung der Konzentrationsspr¨unge einzuf¨uhren, um
die kontinuierliche Aufl¨osung positiver Spr¨unge nach-
bilden zu können. Das Prinzip des hierzu entwickelten,
als 'Jump-displacement'-Methode bezeichneten Ver-
fahrens zeigt Abb. 9.5. Jeder positive Sprung des Kon-
zentrationsprofils�ctot mit ctot;1 undctot;2 als unte-
rer und oberer Wert der Gesamtkonzentration wird in
n Teilsprünge (Intervalle)�ctot;i unterteilt:

�ctot;i =
ctot;2 � ctot;1

n
8 i = f1; : : : ; ng (9.1)

Für jeden Teilsprung ergeben sich wiederum ein unte-
rer und oberer Konzentrationswertctot;i;1 bzw.ctot;i;2.
Zur Bestimmung der diesen Werten entsprechenden
Punkte auf der Sorptionsisotherme, sind zun¨achst die
zugehörigen Konzentrationen in der w¨aßrigen Phase
cw;i;1 undcw;i;2 durch Lösung von Gl. (9.2) zu ermit-
teln (siehe auch Gl. 5.4). F¨ur den unteren Konzentrati-
onswert (und sinngem¨aß für den oberen Wert) gilt:

ctot;i;1 � cw;i;1 � cs;i;1 =

ctot;i;1 � cw;i;1 � I(cw;i;1) = 0 (9.2)

Die retardierte Transportgeschwindigkeit der einzel-
nen Teilspr¨ungevret;i ergibt sich dann aus der Stei-
gung der Sekante der Sorptionsisotherme durch die
beiden Punkte (cw;i;1,cs;i;1) und (cw;i;2,cs;i;2):

vret;i =
va
Ri

=
va

1 +
cs;i;2�cs;i;1

cw;i;2�cw;i;1

(9.3)

Die Vorgehensweise entspricht damit einer Appro-
ximation der nichtlinearen Sorptionsisotherme durch
eine stückweise lineare Isotherme (siehe auch Kap.
9.1.3). Mit �cw;i = cw;i;2 � cw;i;1 ergibt sich für

�cw;i ! 0 aus Gl. (9.3) die exakte (kontinuierli-
che) Beschreibung der Ausbreitung des Konzentrati-
onssprungs:

lim
�cw;i!0

vret;i = vret
�
cw
�

(9.4)

mit

vret
�
cw
�
=

va
R(cw)

=
va

1 +
@I(cw)

@cw

(9.5)

Je feiner daher die Unterteilung (Diskretisierung) der
positiven Konzentrationsspr¨unge gew¨ahlt wird, desto
exaktere Ergebnisse sind zu erwarten (Kap. 9.1.3).
Für negative Konzentrationsspr¨unge ist im Falle der
hier angenommenen konvexenIsothermen keine Un-
terteilung erforderlich (Anzahl der Teilspr¨ungen=1;
ctot;i;1 = ctot;1 undctot;i;2 = ctot;2). Die Berechnung
von vret erfolgt, wie oben dargestellt, ebenfalls nach
Gl. (9.3).

Um neben der Aufl¨osung der positiven Konzentra-
tionssprünge auch die Verminderung negativer Kon-
zentrationsspr¨unge durch “¨uberholende” positive Teil-
sprünge (siehe oben) exakt erfassen zu k¨onnen, er-
folgt die Berechnung eines Transportschritts (Zeit-
schrittlänge�tges) in Teilzeitschritten (variable L¨ange
�t), in denen folgende drei Berechnungsschritte
durchgeführt werden:

1. Ermittlung der Zeit�ti bis zum nächstm¨oglichen
“Überholvorgang”. F¨ur die Zeitspanne, nach der ein
Konzentrations(teil-)sprungi den vor ihm liegenden
(Teil-)Sprungi+ 1 erreicht, gilt:

�ti =
�li

vret;i � vret;i+1

(9.6)

8 i für die gilt: vret;i > vret;i+1

wobei�li der räumliche Abstand der beiden betrach-
teten Spr¨unge zu Beginn des Teilzeitschritts ist und
vret;i und vret;i+1 die Ausbreitungsgeschwindigkei-
ten der Spr¨unge sind. Das Minimum aller m¨oglichen
Zeitspannen�ti bestimmt die Länge�t des aktuellen
Teilzeitschritts.

2. Verschiebung aller Konzentrations(teil-)spr¨unge
(Berechnung neuer Ortskoordinaten):

xi;neu = xi + vret;i�t (9.7)

3. Berechnung der neuen Ausbreitungsgeschwindig-
keit des zum Ende des aktuellen Teilzeitschritts
veränderten Konzentrationssprungs (siehe 1.).
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9.1.3 Approximation nichtlinearer Iso-
thermen durch stückweise lineare
Isothermen

Wie zuvor erläutert, kann die Ausbreitung sich kon-
tinuierlich auflösender Konzentrationsspr¨unge durch
die Einführung einzelner Teilspr¨unge nur n¨aherungs-
weise wiedergegeben werden. Es ist daher zu pr¨ufen,
ob, wie nach den Gln. (9.4) bzw. (9.5) f¨ur klei-
ne Werte�cw;i zu erwarten ist, die mit der 'Jump-
displacement'-Methode berechnete Ausbreitung der
Konzentrationsfront mit der analytisch berechneten
übereinstimmt und inwieweit sich die gew¨ahlte An-
zahl der Teilspr¨ungen auf die Genauigkeit des Ergeb-
nisses auswirkt.

Wie Abb. 9.6 zeigt, kann mit einer hohen Aufl¨osung
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Abb. 9.6: Änderung des Konzentrationsprofils (r¨uckwärti-
ge 'Front') eines nichtlinear retardierten Tracers mit der
Zeit (Berechnungsparameter siehe Legende): Vergleich zwi-
schen analytischer L¨osung und N¨aherung mit dem 'Jump-
displacement'-Verfahren bei hoher Aufl¨osung (1000 Inter-
valle).
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Abb. 9.7: Übereinstimmung zwischen N¨aherungsl¨osung und
exakter Lösung in Abhängigkeit von der gew¨ahlten Anzahl
linearer Teilabschnitte (Intervalle): Vergleich der Konzentra-
tionsprofile (Berechnungsparameter: siehe Legende).

der Konzentrationsfront (Anzahl der Intervalle bzw.
Teilsprüngen=1000) die sukzessive Aufl¨osung eines
positiven Konzentrationssprungs nahezu exakt berech-
net werden. F¨ur die zu 5 verschiedenen Zeitpunk-
ten berechneten Konzentrationsprofile ist kein Unter-
schied zur exakten L¨osung (analytisches Modell nach
CRITTENDEN et al., 1986) erkennbar.

Wählt man kleinere Intervallzahlen (n = 5; 10; 50),
so ergibt sich ein deutlich erkennbarer stufenf¨ormiger
Verlauf der Konzentrationsprofile (Abb. 9.7), wobei zu
sehen ist, daß eine Diskretisierung in 5 Teilspr¨unge be-
reits zu einer akzeptablen N¨aherung f¨uhrt und für 50
Intervalle kein nennenswerter Unterschied zur exakten
Lösung erkennbar ist.

9.1.4 Beschreibung des Tensid-Trans-
ports mit der 'Jump-displace-
ment'-Methode

Die Tensid-Sorptionsisotherme stellt bei der Behand-
lung nichtlinearer Sorptionsisothermen aufgrund ihres
charakteristischen Verlaufs (“Knick”-Isotherme, siehe
Abb. 4.5) einen Sonderfall dar. Zum einen l¨osen sich
positive Konzentrationsspr¨unge nicht zwangsl¨aufig,
sondern nur dann auf, wenn bez¨uglich des unteren und
oberen Konzentrationswertstot;1 bzw.stot;2 gilt:

stot;1 < scrit und stot;2 > scrit (9.8)

wobeiscrit der durch Gl. (4.11) definierte Schwellen-
wert der Tensid-Gesamtkonzentration ist.

Zum anderen l¨ost sich der Konzentrationssprung nicht
kontinuierlich, sondern vielmehr in Form einer einzi-
gen Stufe auf: der unterscrit liegende Teil eines Kon-
zentrationssprungs propagiert mit einer gegen¨uberva
retardierten Geschwindigkeitvret (! “schräger” Ast
der Sorptionsisotherme:R=1+Kds �b=ne), derüber
scrit liegende Teil breitet sich mit Abstandsgeschwin-
digkeit va aus (! waagerechter Ast der Isotherme).
Definiert man, den beiden linearen̈Asten der Sorp-
tionsisotherme entsprechend, zwei Teilspr¨unge (Gln.
9.9a und 9.9b):

Sprung 1:stot;1;1 = stot;1 ; stot;2;1 = scrit (9.9a)

Sprung 2:stot;1;2 = scrit ; stot;2;2 = stot;2 (9.9b)

und klassifiziert man weiter die Spr¨unge eines Kon-
zentrationsprofils in 4 verschiedene charakteristische
Sprung-Typen (Abb. 9.8a), so kann der Tensid-
Transport unter Ber¨ucksichtigung einiger Fallunter-
scheidungen (Abb. 9.8b) exakt beschrieben werden.
Für die Ausbreitungsgeschwindigkeiten der sich nicht
auflösenden Spr¨unge (Typ 1 bis 3) gilt:
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Abb. 9.8: Anwendung des 'Jump-displacement'-
Verfahrens auf den Transport von Tensiden (“Knick”-
Sorptionsisotherme): (a) Unterscheidung der Sprung-Typen:
Typ 1 – alle Spr¨unge unterscrit; Typ 2 – alle Spr¨unge
über scrit; Typ 3 & 4 – alle Sprünge mit einem oberen
Konzentrationswert gr¨oßerscrit und einem einem unteren
Konzentrationswert kleinerscrit (Typ 3: negativer Sprung;
Typ 4: positiver Sprung. (b) Zu ber¨ucksichtigende F¨alle bei
der Änderung von Konzentrationsspr¨ungen (gestrichelte
Linie: Zwischenzustand).

vret;1 =
va

1+Kds �b=ne
(9.10a)

vret;2 = va (9.10b)
va

1+Kds �b=ne
< vret;3 < va (9.10c)

Ein Beispiel für die Veränderung des Profils der Ten-
sidkonzentration mit der Zeit zeigt Abb. 9.9. Es ist
zu sehen, daß die ¨uberscrit liegenden, sich unretar-
diert ausbreitenden Konzentrationsspr¨unge sukzessive
die “vordere” Front einholen und eine mit der Zeit zu-
nehmende Gl¨attung des Konzentrationsprofils auf den

Schwellenwertscrit zur Folge haben.

Ein konkretes Anwendungsbeispiel liefert die Berech-
nung des “Stufen”-Experiments zum TG50-Transport,
auf das bereits im Rahmen der Validierungsrechnun-
gen eingegangen wurde (Kap. 7.3.3). Wie Abb. 7.12
zeigt, ist die Transportzeitt0:5(1) der ersten Konzentra-
tionsfront länger als die Transportzeitt0:5(2) der zwei-
ten, durch eine weitere Erh¨ohung der Zugabekonzen-
tration initiierte Front. Aus Gl. (9.3) ergibt sich f¨ur die
Transportgeschwindigkeit der ersten Front (i=1) mit
sw;1;1=sad;1;1=0:

vret;1 =
va
R1

=
va

1 +
sad;1;2

sw;1;2

�b

ne

(9.11)

wobei dieTG50-Konzentrationsw;1;2 (= smo;1;2+

smi;1;2=1250 mg/l) in der w¨aßrigen Phase gr¨oßer ist
als dieCMCe (=90 mg/l) und demzufolge die ma-
ximale Tensidbelegung auf den Kornoberfl¨achen er-
reicht ist. Es gilt also:

sad;1;2 =

X
j

fm(j) � smax

ad(tg50;j;0:25�1mm) (9.12)

Mit den Werten für fm(j) aus Tab. 7.4 und
smax

ad(tg50;j;0:25�1mm)
aus Tab. 7.8 ergibt sich ein

sad;1;2-Wert von 600 mg/kg. Mit�b=1.67 kg/l und
ne=0.37 errechnet sich aus Gl. (9.11) ein Retarda-
tionsfaktorR1 = 3.1 für die erste Front. Die zweite
Front (i=2) breitet sich unretardiert aus, dasad;1;2 =
sad;2;2=smax

ad(tg50;j;0:25�1mm)
zuR2 = 1 führt.

9.2 Räumlich und zeitlich verän-
derliche effektive Isothermen

9.2.1 Problematik

Während bei der Verwendung nichtlinearer Sorptions-
isothermen der Transport einer Substanz nur von der
Konzentration der Substanz selbst abh¨angig ist, muß
bei der Beschreibung von Gleichgewichtsprozessen
zwischen der betrachteten Substanz (hier: PAK) und
weiteren (Ko-)Substanzen (hier: Tenside) durch effek-
tive Isothermen (Kap. 5.3.1) auch die Abh¨angigkeit
von der Konzentration der Kosubstanz(en) beachtet
werden. Ist die Konzentration der Kosubstanz r¨aum-
lich und zeitlich konstant, wie es beispielsweise in den
Laborexperimenten zum gekoppelten Transport von
PAK und Tensiden (Kap. 7.3.4) der Fall ist, bleibt die
effektive Isotherme ebenfalls unver¨andert und es be-
steht in Bezug auf die mathematische Beschreibung
des PAK-Transports kein Unterschied zu der im vor-
angegangen Kapitel beschriebenen Vorgehensweise.
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Abb. 9.9: Beispiel für den Tensidtransport bei Annahme einer “Knick”-Isotherme: Ver¨anderung des Profils der Gesamtkonzen-
tration (CMCe = 100mg=l, �b = 2:0kg=L, ne = 0:25, scrit = 900mg=l, vf = 2:5 � 10�5

m=s).

Ist die Tensidkonzentration jedoch zeitlich variant,
z. B. wenn eine Tensidzugabe nur zeitweise erfolgt,
oder ist die Tensidverteilung zwischen den einzel-
nen Phasen (w¨aßrige, mizell¨are und admizell¨are Pha-
se), aufgrund einer heterogenen Zusammensetzung
des Aquifermaterials r¨aumlich veränderlich, ergeben
sich für die Beschreibung des PAK-Transports durch
die sich dann ebenfalls ¨andernden effektiven Isother-
men weitaus komplexere Gesetzm¨aßigkeiten bzw. Be-
dingungen, die im Rahmen dieser Arbeit noch nicht
Gegenstand der Modellentwicklung sind, im Hinblick
auf eine m¨oglichst allgemeine Anwendbarkeit von
SMART jedoch zu ber¨ucksichtigen sein werden.

Zu beachten ist, daß die beschriebene Problema-
tik kein spezifisches Problem der Beschreibung des
Transports von PAK und Tensiden ist, sondern
grundsätzlich immer dann in Betracht zu ziehen ist,
wenn die Verteilung eines Stoffes zwischen Festphase
und wäßriger Phase von der Anwesenheit eines oder
mehrerer anderer Stoffe beeinflußt wird. Nach Kennt-
nis des Verfassers liegen zu diesem Thema jedoch kei-
ne Publikationen vor, so daß die hierzu angestellten
Überlegungen sowie erste Ans¨atze zur Beschreibung
des PAK-Transports bei wechselnden Tensidkonzen-
trationen im folgenden pr¨asentiert werden sollen.

9.2.2 Pḧanomene und L̈osungsans̈atze

Die Bedeutung zeitlich oder r¨aumlich variabler
Tensidkonzentrationen f¨ur den PAK-Transport und
die entstehenden Ph¨anomene sind in den Abb.
9.10 und 9.11 an zwei Beispielen dargestellt. Die
Abbildungen zeigen die Entwicklung der PAK-

Konzentrationsverteilung am S¨auleneinlauf f¨ur den
Beginn einer Tensidzugabe in eine Labors¨aule, in der
hinsichtlich des PAK-Transports station¨are Verhältnis-
se herrschen. Im einzelnen sind dargestellt:

� das Profil der PAK-Gesamtkonzentration vor der
Tensidzugabe (konstante Konzentrationc0) und zur
besseren Veranschaulichung drei Wasservolumina (A
- noch vor der S¨aule, B und C - in der S¨aule, unter-
schiedlich grau schattiert),

� die Charakteristiken der Ausbreitungsgeschwindig-
keiten der PAK-Partikel in Abwesenheit von Tensid
(vPAK), der Tensid-Partikel (vTensid) sowie der PAK-
Partikel in Anwesenheit von Tensid (vPAK(+Tensid))
sowie der Weg der jeweils die Grenzen der Was-
servolumina repr¨asentierenden Partikel im Weg-Zeit-
Diagramm,

� das exakte Ergebnis f¨ur das ver¨anderte Konzentra-
tionsprofil nach der Zeit�t sowie

� das veränderte Konzentrationsprofil, das sich aus
einer sequentiellen Berechnung von Tensid- und PAK-
Transport ergeben w¨urde.

Im ersten Beispiel (Abb. 9.10) wird eine geringkon-
zentrierte Tensidzugabe (� CMCe) betrachtet, die
zu einer Verringerung der Transportgeschwindigkeit
der PAK von vPAK auf vPAK(+Tensid) führt (Ad-
solubilisierung). Es wird angenommen, daßvTensid,
die Ausbreitungsgeschwindigkeit des Tensids, gr¨oßer
ist als vPAK (Tensid-Sorption geringer als PAK-
Sorption). Weiter wird zur Vereinfachung von Gleich-
gewichtsbedingungen sowie von einer linearen PAK-
Sorptionsisotherme ausgegangen.
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Abb. 9.10: Veränderung des PAK-Konzentrationsprofils in
einer Labors¨aule infolge einer gering konzentrierten (<

CMCe) Tensidzugabe (Adsolubilisierung).

Wie Abb. 9.10 zeigt, werden durch die Tensidzuga-
be zwei Spr¨unge im PAK-Konzentrationsprofil “in-
duziert” (OrtskoordinatenxA = �t � vPAK(+Tensid)

undxB =�t �vTensid). Diese Konzentrationsspr¨unge
bewegen sich mit unterschiedlichen Geschwindigkei-
ten (vTensid bzw.vPAK(+Tensid)) mit der Zeit immer
weiter auseinander und grenzen innerhalb des Konzen-
trationsprofils drei Bereiche ab:0 < x � xA: erhöhte
Konzentrationc1; xA < x � xB : verringerte Kon-
zentrationc2; x > xB : ursprüngliche Konzentration
c0. Die Konzentrationenc1 und c2 lassen sich ¨uber
Verhältnisse der Ausbreitungsgeschwindigkeiten aus
c0 ableiten (siehe Abb. 9.10). F¨ur den PHE-Transport
in den in Kap. 7 betrachteten Labors¨aulen und eine
Zugabe von TG50 (s0=CMCe=90 mg/l) ergeben sich
folgende Werte:c1�2 c0; c2�0:95 c0. Bei Einsatz ei-
nes kationischen Tensids mit starker Sorptionsneigung
ist auch denkbar, daßvPAK � vTensid ist. In diesem
Fall wird c2=0 und es bildet sich zwischen den beiden
Sprüngen ein PAK-freier Bereich aus.
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Abb. 9.11: Veränderung des PAK-Konzentrationsprofils in
einer Labors¨aule infolge einer hochkonzentrierten (>>

CMCe) Tensidzugabe (Solubilisierung). Fall 1 (oben):
vPAK <vPAK(+Tensid)<vTensid Fall 2 (unten):vPAK <

vTensid<vPAK(+Tensid).

Behandelt man Tensid- und PAK-Transport separat
(sequentielle Berechnung) und berechnet zun¨achst das
Konzentrationsprofil des Tensids nach Ende des aktu-
ellen Zeitschritts und anschließend (unter Ber¨ucksich-
tigung des “neuen” Tensidprofils) den PAK-Transport,
kann der gekoppelte Transport von PAK und Tensiden
nicht korrekt beschrieben werden (Abb. 9.10).

In einem zweiten Beispiel (Abb. 9.11, oben) wird
der Fall einer PAK-Solubilisierung durch eine hoch-
konzentrierte Tensidzugabe (� CMCe) betrachtet,
die eine Erh¨ohung der PAK-Transportgeschwindigkeit
von vPAK auf vPAK(+Tensid) bewirkt, wobei
angenommen wird, daßvTensid größer ist als
vPAK und vPAK(+Tensid). Wie zuvor, werden
Gleichgewichtsbedingungen und eine lineare PAK-
Sorptionsisotherme vorausgesetzt.

Prinzipiell ergibt sich in diesem Fall die gleiche Situa-
tion wie im ersten Beispiel. Durch die unterschiedli-
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che Rangordnung der Ausbreitungsgeschwindigkeiten
ist jedochc1 < c0 und c2 > c0. Für eine Zugabe von
TG50 in 10-facher Konzentration derCMCe ergeben
sich für PHE folgende Werte:c1�0:3 c0; c2�1:3 c0.

Ein Extremfall ergibt sich, wenn die Solubilisierung
bewirkt, daß der PAK-Transport in Anwesenheit von
Tensid schneller ist als der Transport des Tensids selbst
(vPAK(+Tensid)>vTensid). In diesem Fall schrumpft
der Bereich zwischen den erw¨ahnten Konzentrations-
sprüngen auf einen Punkt zusammen (xA = xB) und
es entsteht ein Konzentrationspeak (c2 ! 1), der
sich mit vTensid ausbreitet (Abb. 9.11, unten). Die-
se Situation tritt ein, wenn die ForderungRTensid >
RPAK(+Tensid) erfüllt wird. Hierzu kann, ausgehend
von den bei Annahme von Gleichgewicht g¨ultigen Be-
ziehungen f¨ur die Retardationsfaktoren

RTensid = 1 +
smax

ad

smi + CMCe

�b
ne

(9.13)

RPAK(+Tensid) = 1 +
K�

ad
smax

ad
+Kd

1 +K�

mi
smi

�b
ne

(9.14)

folgende Bedingung aufgestellt werden:

smi >
1� K

�

ad�s
max
ad +Kd

Kds

K�

ad
�K�

mi
+Kd=smax

ad

> 0 (9.15)

Das Kriterium kann nur dann erf¨ullt werden, wenn
gilt:

Kds > K�

ad
� smax

ad
+Kd (9.16)

Der Tensid-Verteilungskoeffizient zwischen Festpha-
se und wäßriger Phase muß also gr¨oßer sein als der
PAK-Verteilungskoeffizient zwischen Festphase (ein-
schließlich admizell¨arer Phase) und w¨aßriger Pha-
se. Für TG50 wird diese Bedingung jedoch auch f¨ur
gering sorbierende Substanzen und/oder Materialien
(kleinerKd-Wert) nicht erfüllt.

Auch für die betrachteten Solubilisierungsf¨alle läßt
sich das exakte Ergebnis durch einen sequentiellen
Ansatz nicht nachbilden (ohne Abb.).



86

10 Schlußbetrachtungen

10.1 Zusammenfassung und
Schlußfolgerungen

Ausgehend von der Erkenntnis, daß mathematische
Modelle, die auf ph¨anomenologischen bzw. empiri-
schen Ans¨atzen zur Beschreibung reaktiver Prozesse
basieren, nur von begrenztem Nutzen im Hinblick auf
die Vorhersage des Transports von im Grundwasser
gelösten Schadstoffen sind, wurde bei der Entwick-
lung des Simulationsmodells SMART ein anderer Weg
beschritten. Ziel war es, ein sogenanntes Vorw¨artsmo-
dell, d. h. ein reines Prognosemodell zu entwickeln,
indem

. nur diejenigen Prozesse in das Modell implemen-
tiert wurden, die im Rahmen von Laborexperimen-
ten identifiziert und quantifiziert werden konnten,

. Prozeßbeschreibungen entwickelt wurden, die aus-
schließlich meßbare Parameter ben¨otigen und

. die physiko-chemische Heterogenit¨at des Aquifer-
materials in Form von lithokomponentenspezifi-
schen Parametern direkt in den Prozeßbeschreibun-
gen ber¨ucksichtigt wurde.

Zur Beschreibung des reaktiven Stofftransports in he-
terogenen por¨osen Medien wurde derLagrange'sche
Ansatz von DAGAN & CVETKOVIC (1996) adap-
tiert und dahingehend erweitert, daß auch komple-
xe Grundwasserstr¨omungsverh¨altnisse und physiko-
chemische Prozesse (z. B. ungleichf¨ormige Strömung,
Intrapartikeldiffusion in physiko-chemisch heteroge-
nes Aquifermaterial) behandelt werden k¨onnen. Das
Verfahren erlaubt eine separate Behandlung von kon-
servativem Transport und reaktiven Prozessen. Bei
der Berechnung des konservativen Transports beste-
hen keine Vorgaben hinsichtlich des anzuwendenden
Modells, d. h. je nach Art und Gr¨oßenskala der Pro-
blemstellung kann unter den zur Verf¨ugung stehenden
Verfahren bzw. Programmen auf das jeweils passend-
ste Modell zur Berechnung der Grundwasserstr¨omung
und des Tracer-Transports zur¨uckgegriffen werden.

Zur Beschreibung des reaktiven Transports ist nur eine
eindimensionale Betrachtung einzelner Stromr¨ohren
erforderlich. Lassen sich die reaktionsspezifischen
Eigenschaften des betrachteten por¨osen Mediums
durch effektive Parameter beschreiben, muß der re-

aktive Transport nur f¨ur eine einzige, repr¨asentative
Stromröhre berechnet werden.

Die Entwicklung von SMART orientierte sich an
der konkreten Fragestellung des Transports von PAK
in Anwesenheit von Tensiden mit dem Ziel, die
Effizienz des Einsatzes von Tensiden bei In-situ-
Sanierungsmaßnahmen besser beurteilen zu k¨onnen.
Hierbei wurde mit dem PAK Phenanthren und dem
nicht-ionischen Tensid Terrasurf G50 je ein Vertreter
beider Stoffgruppen ausgew¨ahlt, für den die erforder-
lichen Prozeßparameter als experimentell bestimmte
(gemessene) Gr¨oßen aus den Arbeiten von KLEINEI-
DAM (1998) und DANZER (1998) zur Verfügung stan-
den. Da die Mehrzahl der Parameter nicht nur stoffspe-
zifisch, sondern auch von den Eigenschaften des Aqui-
fermaterials abh¨angig sind, wurden Neckarkiese aus
Tübingen-Hirschau und aus dem Naturmeßfeld Hork-
heimer Insel betrachtet, deren physiko-chemische Ei-
genschaften von GRATHWOHL & RÜGNER (1996),
RÜGNER et al. (1997), R̈UGNER (1998a) und Klein-
eidam (1998) detailliert untersucht wurden.

Auf der Grundlage der Ergebnisse verschiedener ex-
perimenteller Untersuchungen wurde eine Modell-
vorstellung der f¨ur den gekoppelten Transport von
PAK und Tensiden relevanten Prozesse entwickelt und
durch Modellsimulationen verschiedener Batch- und
Laborsäulenexperimente ¨uberprüft und erweitert. Die
Ergebnisse dieser Berechnungen lassen sich wie folgt
zusammenfassen:

� Der 'Two-region'-Ansatz in Verbindung mit einem
Intrapartikeldiffusionsmodell ist zur Beschreibung der
PAK-Sorption geeignet: F¨ur die betrachteten Litho-
komponenten Quarz, helle und dunkle Kalke sowie
Sandstein kann der zeitliche Verlauf der Schadstoff-
aufnahme nahezu exakt nachgebildet werden. F¨ur das
Langzeit-Sorptionsverhalten ist die Gleichgewichts-
fraktion dabei von untergeordneter Bedeutung und
kann für die Kalke und Sandsteine vernachl¨assigt wer-
den.

� Durch die explizite Ber¨ucksichtigung aquifermate-
rialspezifischer Parameter innerhalb des Diffusions-
modells ist eine Voraussage ¨uber die Sorptionskinetik
beliebiger organischer Schadstoffe an das untersuchte
Aquifermaterial m¨oglich.

� Der PHE-Transport in physiko-chemisch heteroge-
nem nat¨urlichem Aquifermaterial kann auf der Grund-
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lage von unabh¨angig bestimmten lithokomponenten-
spezifischen Prozeßparametern allein durch Kenntnis
der lithologischen Zusammensetzung des Aquiferma-
terials mit dem Simulationsmodell nachgebildet wer-
den.

� Die Form der in den Labors¨aulenversuchen gemes-
senen PHE-Durchbruchskurven ist im wesentlichen
von Dauer und Verlauf der Einstellung des Sorptions-
gleichgewichts abh¨angig und kann n¨aherungsweise
auch durch Betrachtung eines Ersatz-Batchsystems
abgesch¨atzt werden.

� Der Transport von TG50 l¨aßt sich für kleine Zeit-
skalen, wie sie f¨ur Laborexperimente typisch sind,
nicht, wie urspr¨unglich angenommen, durch Gleich-
gewichtsbeziehungen beschreiben. Die Berechnungs-
ergebnisse deuten vielmehr darauf hin, daß auch im
Falle von TG50 die massentransfer-limitierte Sorption
für das beobachtete Tailing der Durchbruchskurve ver-
antwortlich ist. Mit dem für den PHE-Transport ver-
wendeten Diffusionsansatz in kugelf¨ormige Partikel
wird die limitierende Wirkung der Diffusion jedoch
übersch¨atzt, was mit einer auf die ¨außeren Partikelbe-
reiche (Makro- und Mesoporen) begrenzten Diffusion
der Tensidmonomere erkl¨art werden kann.

� Die Berechnungen zum PHE-Transport in An-
wesenheit von TG50 best¨atigen die Interpretati-
on einer gr¨oßtenteils an den inneren Kornober-
flächen festgelegten admizell¨aren TG50-Phase. Nur
wenn dementsprechend die Sorption von PHE in
die TG50-Admizellen in die Intrapartikeldiffusion
miteinbezogen wird, ergibt sich eine gutëUberein-
stimmung der berechneten und gemessenen PHE-
Durchbruchskurven. Die Kinetik der Sorption von
PHE in die TG50-Admizellen verliert jedoch mit
zunehmender Mizellenkonzentration an Bedeutung.
D. h. bei wachsenden Tensidkonzentrationen wird das
PHE-Transportverhalten in Anwesenheit von TG50
mehr und mehr von der schnellen PHE-L¨osung in die
mizelläre TG50-Phase dominiert.

Aufgrund der hinzugewonnen Erkenntnisse aus den
Modellrechnungen k¨onnen für den gekoppelten Trans-
port von PAK und Tensiden insgesamt 8 Prozesse als
relevant angesehen werden:

i. die Bildung bzw. Formierung von Mizellen aus
einzelnen Tensidmonomeren, falls die Tensidkon-
zentration in Lösung die effektive kritische Mizel-
lenkonzentrationCMCe im betrachteten System
überschreitet,

ii. die lineare Gleichgewichtssorption der Tensidmo-
nomere an die Kornmatrix bzw. Festphase,

iii. die Diffusion der Tensidmonomere in die Intrapar-
tikelmakroporen und -mesoporen,

iv. die nichtlineare Gleichgewichtssorption der PAK-
Moleküle an die Kornmatrix bzw. Festphase,

v. die PAK-Intrapartikelporendiffusion in die Ge-
steinspartikel (K¨orner)

vi. die PAK-Lösung in die Tensid-Mizellen in der
wäßrigen Phase,

vii. die “schnelle” PAK-Lösung (bzw. -Sorption)
in leicht zugängliche, an der Oberfl¨ache der
Gesteinspartikel sorbierte Tensidadmizellen und
-hemimizellen sowie

viii. die diffusionslimitierte Sorption von PAK-
Molekülen an im Innern der Gesteinspartikel fest-
gelegte Tensidadmizellen und -hemimizellen.

Im Hinblick auf die Verwendung von Tensiden im
Rahmen von In-situ-Sanierungsmaßnahmen l¨aßt sich
damit folgende verallgemeinerte Kernaussage ablei-
ten:

Bei der Absch¨atzung der Tensidwirkung auf den
Schadstofftransport muß die Kinetik der Wechselwir-
kung zwischen Schadstoff und admizell¨arer Tensid-
phase ber¨ucksichtigt werden. Eine Prognose unter An-
nahme von Gleichgewichtsbedingungen f¨uhrt zu einer
Überschätzung der Tensideffizienz.

Insgesamt betrachtet zeigt die vorliegende Arbeit, daß
das Konzept eines auf prozeßorientiertenFormulierun-
gen beruhenden Simulationsmodells und der Verwen-
dung unabh¨angig bestimmter Prozeßparameter neue
Perspektiven f¨ur die Entwicklung und Anwendung nu-
merischer Simulationsmodelle er¨offnet. Wie hier am
Beispiel des gekoppelten Transports von PAK und
Tensiden dargestellt wurde, k¨onnen die Ergebnisse
von Laborexperimenten durch den Vergleich alternati-
ver Prozeßbeschreibungen mit Hilfe von Modellrech-
nungen besser interpretiert werden. Auf diese Weise
läßt sich wesentlich zur Verbesserung des Verst¨andnis-
ses von komplexen Prozessen und Wechselwirkungen
beitragen.

Eine unabdingbare Voraussetzung f¨ur ein solches Mo-
dellkonzept ist die explizite Ber¨ucksichtigung der
physiko-chemischen Heterogenit¨at des por¨osen Me-
diums im Modell. Nur auf diese Weise k¨onnen
die lithokomponentenspezifischen Parameter als feste
Größen behandelt und auf heterogen zusammenge-
setzte nat¨urliche Aquifermaterialien ¨ubertragen wer-
den.

10.2 Perspektiven

Im Rahmen der weiteren Modellentwicklung sind
die in der vorliegenden Arbeit vorgeschlagenenen
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Lösungsans¨atze (Kap. 9) f¨ur eine geeignetere Be-
handlung von nichtlinearen und zeitlich ver¨anderli-
chen effektiven Isothermen zusammenzuf¨uhren und in
SMART zu integrieren.

Zudem müssen, um zuk¨unftig praxisrelevante Vorher-
sagen ¨uber das Verhalten von PAK im nat¨urlichen Un-
tergrund treffen zu k¨onnen, weitere Prozesse ber¨uck-
sichtigt werden, insbesondere der mikrobielle Schad-
stoffabbau und die Schadstoff-Freisetzung aus organi-
schen Mischphasen.

Des weiteren ist der Frage nachzugehen, inwieweit die
für kleinskalige Laborexperimente als relevant iden-
tifizierten Prozesse auf gr¨oßeren Skalen von Bedeu-
tung sind. Wertvolle Erkenntnisse hierzu sind aus ei-
nem in Kürze zu startenden großskaligen Experiment
in VEGAS (Versuchseinrichtung zur Grundwasser-
und Altlastensanierung, Universit¨at Stuttgart) zu er-
warten. Hierbei scheint insbesondere die im Rahmen
der Validierungsrechnungener¨orterte Sorptionskinetik

von Tensiden von Interesse. In diesem Zusammenhang
sollten auch die in dieser Arbeit mit vergleichswei-
se einfach konfigurierten Fallbeispielen begonnenen
Berechnungen f¨ur die Feldskala weitergef¨uhrt wer-
den. Durch umfangreiche Prozeß- und Parameterstu-
dien unter Ber¨ucksichtigung der hydraulischen und
physiko-chemischen Aquiferheterogenit¨at sollten sich
die dominierenden Prozesse und Parameter weiter ein-
grenzen lassen.

Um die Betrachtungen zum gekoppelten Transport
von PAK und Tensiden auf weitere Vertreter beider
Stoffklassen ausdehnen zu k¨onnen, sollte die erforder-
liche Datenbasis im Rahmen von Batch-Experimenten
im Labor erweitert werden. Hierbei w¨are insbesonde-
re die Untersuchung kationischer Tenside w¨unschens-
wert, da dieÜbertragung der Ergebnisse f¨ur TG50
auf kationische Tenside aufgrund der unterschiedli-
chen Bindungsformen von nicht-ionischen und katio-
nischen Tensiden bei der Sorption problematisch ist.
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LANDESANSTALT FÜR UMWELTSCHUTZ(LFU) BADEN-WÜRTTEMBERG(1996): Leitfaden Erkundungsstrategie Grundwas-
ser. – Handbuch Altlasten und Grundwasserschadensf¨alle, Band 19.

LA VOIE,E.J., RICE, J.E.(1988): Structure-activity relationships among tricyclic polynuclear aromatic hydrocarbons. – In:
Yang, S.K., Silverman,B.D. (Hrsg.): Polycyclic aromatic hydrocarbon carcinogenesis: structure-activity relationships. –
CRC Press, Boca Raton (Florida), USA, Vol. 1, S. 1–30.

LEE,L.S., BELLIN ,C.A., PINAL ,R., RAO,P.S.C.(1993): Cosolvent effects on sorption of organic acids by soils from mixed
solvents. – Environ. Sci. Technol., 27 (1), S. 165–171.
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