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Einleitung

Polycyclische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAH) haben in den vergangenen Jahren auf
Grund ihrer mdoglichen Kanzerogenitit oder Mutagenitit einiger Verbindungen und/oder ihrer
Metabolite bei der Diskussion von Luft- und Bodenqualitétskriterien erhebliche Bedeutung
erlangt [Jacob et al., 1984; Pyysalo et al., 1987]. PAH entstehen bei allen unvollstindigen
Verbrennungsprozessen fossiler Energietrdger (kohlenstoffhaltige Materialien) und sind
deshalb unerwiinschte Emittenten bei vielen industriellen Prozessen, im Strafen- und Luft-
verkehr, in Kraftwerken sowie insbesondere bei allen konventionellen Heizungsanlagen
(Holz, Kohle, Ol, Gas). Infolge dieser Genese und der Verbreitung iiber atmosphirischen
Nah- und Ferntransport sind PAH - allerdings in unterschiedlichen Konzentrationen - ubiqui-

téar anzutreffen [Bjerseth und Ramdahl, 1985] und daher auch wesentliche Ursache fiir die
Belastung der Boden- und Pflanzendecke sowie der limnischen und marinen Okosysteme.

Urspriingliche Zielsetzung

Zur Abschdtzung ihres Gefihrdungspotentials. im terrestrischen Bereich sind daher Unter-
suchungen iiber ihre Immissionskonzentrationen und die Deposition auf Bden und Pflanzen
sowie iiber ihre Verlagerung im Boden von essentieller Bedeutung. Die Bearbeitung dieser
Thematik erfolgte im Teilbereich I "Eintragsanalyse" des AGF-Programms "Standortgerechte
Bewertung chemischer Bodenbelastungen" mit folgenden Einzelbeitrégen :

I. Integrierende Langzeitmessung von Polycyclischen Aromatischen Kohlenwasser-
stoffen in bodennaher Luft, (FZJ)
2. Bestimmung der PAH-Immissionskonzentrationen am Versuchsgut Scheyern sowie

an der Ostlichen Autobahnumgehung von Miinchen (A 99) bei Kirchheim, (GSF)

3. Untersuchungen zum Eintrag von PAH iiber den Luftpfad und Einbeziehung der
Daten in Stoffkreisldufe im Mitteldeutschen Trockengebiet (Bad Lauchstidt), (UFZ)

4, Simulation der PAH-Konzentration und -Deposition in Stidwestdeutschland, (F ZK) |
(*o- %)
Erreichte Ziele und Ergebnisse

Immissionsmessungen
Auf der Basis kontinuierlicher Beprobungen an den Standorten Jiilich (seit 1992), Scheyern
und Bad Lauchstédt (seit 1995/1996) sowie Kirchheim (seit Ende 1996) liegen umfangreiche

") Unter Mitarbeit von J. Maguhn et al. (GSF), E. Schulz et al. (UFZ) und K. Nester (FZK)



Datensétze iiber die PAH-Immissionskonzentrationen (vorwiegend 4 bis 7-Ringsysteme) an
diesen Probenahmestellen vor, die bzgl. ihrer Prizision und Richtigkeit im Rahmen eines
Ringversuchs zwischen FZJ, GSF und UFZ an realen Luftproben validiert wurden. Die
Ergebnisse lassen sich wie folgt zusammenfassen:

Sowohl an der Mefstelle Jiilich wie auch in Scheyern und Bad Lauchst4dt zeigen sich die fiir
alle PAH charakteristischen Jahresginge mit einem Maximum im Winter und einem
Minimum im Sommer. Hierbei liegen die typischen Gesamt-PAH-Immissionskonzentrationen
im Sommer (z.B. 1996) bei etwa 4 - 5 ng/m3 und einem um den Faktor 3 bis 5 (Jiilich) bzw.
etwa 10fach (Scheyern, Kirchheim, Bad Lauchstddt) erhthten Wert im Winter, der eindeutig
auf die Heizperiode zuriickzufiihren ist. Hierdurch und durch die Einfliisse entfernter Emit-
tenten werden die verkehrsbedingten Emissionen weitgehend iiberlagert und treten damit in
den Hintergrund. Weiterhin ergibt sich am Standort Jiilich von 1992 bis 1997 eine Abnahme
der Immissionskonzentration um etwa 50 - 70 %, die aber im wesentlichen wihrend des Zeit-
raums 1992/1993 stattgefunden hat und moglicherweise mit dem vollstindigen Umbau der
Abluftanlage eines in 15 km Entfernung liegenden 2000 MW-Kohlekraftwerks in Zusam-
menhang gebracht werden kann. Seit 1993 ist aber immer noch ein leichter, aber stetiger und
signifikanter Riickgang der PAH-Belastung zu erkennen (vgl. Abb. 1). Hierbei hat sich das
Profil - d.h. das Konzentrationsverhiltnis der einzelnen PAH zueinander - nur unwesentlich
verdndert, so dafl unter Beriicksichtigung des atmosphérischen Ferntransports von mehr oder
weniger konstanten aber diffusen Emittentenquellen ausgegangen werden mulfl. Einzelheiten
zur Abhiingigkeit der Immissionsbelastung von lokalspezifischen meteorologischen Parame-
tern (Windstérke und -richtung, Lufttemperatur) sowie von der Emissionssituation werden im
Beitrag der GSF von J. Maguhn et al. erldutert.

ng/m3

Fluoranthen

—

Pyren T~

T 1 1 I 1 I
1992 1993 1994 1995 1996 1997

Abb. 1: Abnahme der PAH-Immissionskonzentration am Standort Jiilich von 1992 bis 1997,
beispielhaft dargestellt flir Fluoranthen und Pyren

Deposition
Neben der Ermittlung zuverldssiger Daten tiber die PAH-Immissionskonzentrationen standen
vor allem Entwicklungen zur Erfassung der nassen und trockenen Deposition im Vordergrund
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der gemeinsamen Arbeiten. In Jiilich wurde die Weiterentwicklung eines vollautomatischen
Niederschlagssammlers zur Bestimmung der nassen Deposition organischer Verbindungen zu
einem vorldufigen AbschluB3 gebracht, so da nunmehr mit den Feldmessungen unter realen
Bedingungen begonnen werden kann. In weiteren Arbeiten wurden systematische Unter-

suchungen iiber die Zusammenhénge zwischen den Immissionskonzentrationen und der PAH-
Deposition auf natiirliche Matrices (z.B. Fichtentriebe) begonnen. Hierbei zeigen erste Ergeb-
nisse, da} wihrend der Sommermonate (April bis Oktober) nur etwa ein Drittel der wihrend
eines ganzen Jahres deponierten PAH-Menge (ca. 75 mg/kg) akkumuliert wird, wobei eine
deutliche Anderung des PAH-Profils auftritt (selektive Sorption, vgl. Abb. 2). Emissions-
quellen kénnen somit nicht eindeutig identifiziert werden. Weiterhin kann diese Matrix nur
groflere Immissions-Unterschiede widerspiegeln und ist daher als sensibler Indikator zur
Erkennung geringfiigiger Verdnderungen der atmosphérischen PAH-Belastung nur sehr
begrenzt geeignet. Schlieflich bedarf auch die Problematik der Biovariabilitit sowohl von
Fichtentrieben wie auch von anderen Bioindikatoren noch einer intensiven Untersuchung.

Flu Pyr BgF+ BaA Chr+ B3F BeP BaP Per InP BgP

PAH

E=gLuft 96 EMFichte (96/97)

Abb. 2: Vergleich der Konzentrationsprofile einiger PAH in bodennaher Luft und
in Fichtentrieben (Werte normiert auf Fluoranthen = 100)

Die vom UFZ im Ballungszentrum Halle-Leipzig-Bitterfeld durchgefiihrten FE-Arbeiten
befafiten sich im wesentlichen mit der PAH-Deposition auf die Matrices Boden und Pflanze
(vorwiegend Griinkohl). Uber eine Konzentrations-Profilanalyse der PAH-Gehalte in den
Medien Luft und Boden konnte gezeigt werden, dafl die PAH gleichmiBig und proportional
zu ihrem atmosphérischen Anteil in den Boden eingetragen werden, so da3 weitere boden-
spezifische Kontaminationsquellen weitgehend ausgeschlossen werden konnen (vgl. Abb. 3, s.
auch Abschnitt "Verlagerung"). Geringfiigige jahreszeitliche Unterschiede in den PAH-
Profilen von Luft und Boden lassen sich moglicherweise durch die hhere Volatilisierungsrate
der leichter fliichtigen PAH (Fluoranthen, Pyren, Benz[a]anthracen) wihrend der
Sommermonate erkldren. Unter Beriicksichtigung dieser Verluste wurde fiir die l&ndlichen
Gebiete im mitteldeutschen Trockengebiet (Raum Halle/Leipzig) eine jihrliche PAH-Durch-
schnittsdeposition im Boden von ca. 11 mg/kg - a bzw. 1,5 g/ha - a errechnet.



Beim Griinkohl ist die gasformige bzw. partikelgebundene Deposition ausschlaggebend fiir
die PAH-Anreicherung in den Blittern. Ein weitergehender Transport von den Blittern in die
Pflanze sowie eine PAH-Aufnahme iiber das Wurzelsystem kann ausgeschlossen werden.

Flu Pyr BNT BgF+ BaA Chr+ BbF+ BkF BeP BaP Per InP BgP Cor

PAHs

CI0berboden EMBAtmosphéare

Abb. 3: Vergleich der PAH-Konzentration im Oberboden (0 - 5 cm) und
in bodennaher Luft (Werte normiert auf BeP = 1)

Dariiber hinaus hat das Blattalter entscheidenden EinfluB auf die Depositionsmenge. Ins-
gesamt reagiert der Griinkohl sehr empfindlich auf Anderungen der Immissionskonzentration.
Allerdings werden die Schadstoffe nicht proportional zu den Konzentrationen in der Atmo-
sphire aufgenommen, so dal - ebenso wie bei den Fichtentrieben - Emissionsquellen nicht
eindeutig identifiziert werden kénnen. Bei einem Expositionszeitraum von jeweils 2 Monaten
bewegte sich die Gesamt-PAH-Aufnahme in Griinkohl zwischen 5 mg/kg im Sommer und
170 mg/kg im Winter. Unter Beriicksichtigung des spezifischen Blattflichengewichtes ergibt
sich damit fiir die Gesamt-PAH-Deposition ein Wert von ca. 240 mg/m?2 - a.

Die Arbeiten der GSF konzentrierten sich neben Untersuchungen iiber die PAH-Anreicherung
an natiirlichen Biomatrices (Giersch, Welsches Weidelgras, Wasserampfer und Alpenveil-
chen) vorwiegend auf die Bestimmung der trockenen Deposition auf kiinstliche Oberfldchen
(PU-Schdume, Glaswolle, Aluminiumfolie, Edelstahl und Polypropylen-Vliese. Hierbei
weisen die PP-Vliese im Vergleich zu den anderen Materialien optimale Eigenschaften auf, da
beispielsweise ihre Lipophilie durch Zusatz wachsihnlicher Substanzen systematisch variiert
werden kann. Aus ersten Depositionsmessungen iiber jeweils eine Woche im Zeitraum
Januar/Marz 1997 4Bt sich fiir Fluoranthen am Standort Kirchheim eine mittlere
Depositionsrate von ca. 50 ng/m2 - h errechnen, wihrend der korrespondierende Wert fiir
Benz[a]pyren etwa 2 ng/m2 - h betrégt. Allerdings zeigen sich noch erhebliche wochentliche
Schwankungen, so daf} eine belastbare Aussage erst nach Ablauf eines Jahres moglich ist.



Verlagerung im Boden

Im Abschnitt "Deposition" wurde bereits angedeutet, da} der PAH-Eintrag in Bdden ohne
signifikante Verdnderung des Immissionsprofils in Bodennéhe erfolgt. Wie Abb. 3 fiir eine
pseudovergleyte Braunerde exemplarisch verdeutlicht, zeigt die oberste Bodenschicht
(0 - 5 cm) natiirlich gewachsener und ungestorter Boden ein nahezu identisches Konzentra-
tions-Profil wie die bodennahen Luftschichten. Damit konnen weitere Kontaminationsquellen
sowie selektive Sorptionsprozesse weitgehend ausgeschlossen werden. Die fiir ein urban-
industrieelles Gebiet typischen Konzentrationen liegen zwischen 650 mg/kg fiir Fluoranthen
und etwa 40 mg/kg fiir Perylen. Eine genauere Analyse der Profile zeigt jedoch, dafl die
4-Ringsysteme aufgrund ihrer niedrigeren Siedepunkte leicht erhéhte relative Konzentra-
tionen in der Atmosphére aufweisen, wihrend die 5 bis 7-Ringsysteme verstérkt im Boden
fixiert werden. Da diese Unterschiede im wesentlichen durch rein physikalische Prozesse
(Dampfdruck, Siedepunkt) hervorgerufen werden, sind die Abweichungen relativ gering und
die Ubergéinge zwischen den einzelnen Verbindungen flieBend.

Bei der Untersuchung der tieferen Bodenschichten (bis zu 15 cm) nimmt der Anteil extrahier-
barer PAH drastisch ab, wobei sich das Profil wiederum nur unwesentlich indert. Wie Abb. 4
zu entnehmen ist, sind in der Bodenschicht von 10 bis 15 cm nur noch etwa 20 % der aus der
Bodenauflage (0 - 5 cm) mit Toluol extrahierbaren PAH zu quantifizieren. Die Griinde sind
bisher weitgehend unbekannt. (Auf das fiir die Analytik besonders wichtige Ausnahme-
verhalten des Indeno-Fluoranthens (InF) kann hier nur hingewiesen werden).
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Abb. 4: Abnahme des extrahierbaren PAH-Anteils mit zunehmender Bodentiefe.
(relative Konzentrationen; normiert auf Oberboden = 100 %)

Auf Grund von parallel durchgefiihrten Modelluntersuchungen kann jedoch angenommen
werden, dal im wesentlichen quasi-irreversible Sorptionsprozesse an Huminstoffen oder an
mineralischen Bodenkomponenten fiir diese "scheinbare" Abnahme der PAH-Gehalte verant-
wortlich sind (Bildung von "bound residues). In praxisnahen Experimenten mit 14C-mar-
kierten Verbindungen konnte ebenfalls gezeigt werden, daB3 auch mikrobiell induzierte
Abbaureaktionen in Betracht zu ziehen sind, die fiir die Quantifizierung und Modellierung des



Transport- und Transferverhaltens von PAH im Boden wahrscheinlich jedoch nur eine unter-
geordnete Rolle spielen. Als Hauptprodukte dieser Abbaureaktionen konnten di-hydroxylierte
PAH-Metabolite identifiziert werden.

Mit weiter zunehmender Bodentiefe und damit wachsenden Anteilen an mineralischen
Bodenbestandteilen (Silikate, Carbonate, Oxide) nimmt die Menge extrahierbarer PAH
weiterhin deutlich ab, wobei ab einer Bodentiefe von etwa 25 cm zusitzlich eine signifikante
Verinderung des PAH-Profils zu beobachten ist. Eine besonders ausgeprégte Sonderstellung
im Extraktionsverhalten zeigt das Anthanthren, welches aus Bodenschichten ab 50 cm Tiefe
iiberhaupt nicht mehr extrahiert werden kann und daher augenscheinlich besonders intensiv an
die mineralischen Bodenkomponenten (Schichtsilikate) gebunden ist. Ein &hnliches Verhalten
zeigen auch Perylen und Benz[a]pyren, die ebenfalls durch ein {iberproportional grofies
Adsorptionsverhalten gekennzeichnet sind. In weitergehenden Detailuntersuchungen konnte
dariiber hinaus gezeigt werden, daB} speziell fiir diese 3 Verbindungen die Sorptionskapazitt
der mineralischen Bodenhorizonte durch die normalen Umweltkonzentrationen bei weitem
noch nicht erschopft ist, da zusitzlich dotierte PAH (bis zu 1000 mg/kg) mit siedendem
Toluol ebenfalls nicht extrahiert werden kdnnen (vgl. Abb. 5).

200

Benz[a]pyren
150 ,

100 4

50 4

Anthanthren
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Abb. 5: Spezifische Sorption von Anthanthren, Perylen und Benz[a]pyren am mineralischen
Bodenhorizont (40 - 50 cm) nach Dotierung mit jeweils 200 mg/kg.
(--0-- Sollwert; --*-- Istwert)

Obwohl die systematisch durchgefiihrten Untersuchungen noch keine abschlieflende Bewer-

tung des Verhaltens von PAH im Boden erméglichen, so 148t sich dennoch feststellen, daB die
aus der Atmosphire eingetragenen PAH bereits zu einem erheblichen Anteil im Oberboden
fixiert werden und nur in sehr geringen Konzentrationen den Unterboden erreichen. Eine
Gefihrdung des Grundwassers kann daher mit an Sicherheit grenzender Wahrscheinlichkeit
ausgeschlossen werden.



Modellierung ]

Da nur an wenigen Stellen in der Bundesrepublik regelmiBig und kontinuierlich die PAH-
Belastung von Boden und Pflanzen gemessen wird, wurden im FZK Untersuchungen mit der
Zielvorstellung durchgefiihrt, aus Emissionsdaten den grofirdumigen PAH-Eintrag aus der
Atmosphire in den Boden mittels Modellrechnungen zu ermitteln. Wie der Beitrag von
K. Nester zeigen wird, ist das vom FZK verwendete Modell KAMM/DRAIS in der Lage, die
Ausbreitung und Deposition von PAH in einer Region fiir eine definierte Episode abzuschit-
zen. Damit konnte der Beweis erbracht werden, daf} allein aus der Kenntnis der Emissions-
verhéltnisse und der meteorologischen Situation eine Simulation der PAH-Lufi-Konzentration
und der (trockenen) Deposition prinzipiell moglich ist, wobei - trotz einiger modellmaBiger
Vereinfachungen - eine beachtenswerte Ubereinstimmung zwischen den berechneten und den
gemessenen Daten erzielt werden konnte. Die Giite der Ergebnisse héngt weitgehend von der
Zuverldssigkeit der Emissionsdaten ab. Dariiber hinaus muf} aber auch die Behandlung der
PAH im Modell noch weiterentwickelt werden.

Forschungsdefizite

Alle beteiligten Forschungszentren (FZJ, FZK, GSF und UFZ) haben die vorgesehenen
Forschungsprogramme trotz der sehr knappen personellen und finanziellen Moglichkeiten
systematisch bearbeitet. Hierbei wurden insbesondere die Vorteile der konzertierten Vor-
gehensweise deutlich, die einerseits ihren Ausdruck in einer abgestimmten Strategie und
Forschungsplanung fanden und andererseits zu einer zentreniibergreifenden Validierung der
analytischen Ergebnisse fithrten.

Wenn auch die urspriingliche Zielsetzung der gemeinsamen Arbeiten, d.h. eine
"Standortgerechte Erfassung und Bewertung atmosphérischer PAH-Eintrége", noch nicht

vollsténdig erreicht werden konnte, so wurden durch die erzielten Ergebnisse dennoch die
notwendigen Voraussetzungen und damit eine auBlerordentlich tragfihige Basis geschaffen,
um die noch notwendigen Arbeiten, beispielsweise im Rahmen eines HGF-Verbundprojektes,
in mefbarer Zeit zum Abschluf bringen zu konnen. Hierbei lassen sich aus gegenwirtiger
Sicht die folgenden Forschungsdefizite definieren:

Untersuchungen zum Transportverhalten und zur Verweildauer von PAH in der

Atmosphire

Ermittlung von Biomatrices, die das atmosphérische PAH-Muster unverfilscht

widerspiegeln und damit Riickschliisse auf die Emittenten erméglichen

Probleme der Biovariabilitdt von Bioindikatoren

Korrelation zwischen Immissionskonzentration und Deposition bei verschiedenen

(Bio)Matrices unterschiedlicher Oberfldchenstruktur

Ermittlung der Depositionskinetik sowie Korrelation zwischen Depositionsrate und

meteorologischen Parametern

Ermittlung der PartikelgréBenverteilung zur Abschétzung des Gefédhrdungspotentials

atmosphérischer PAH-Depositionen in der Nahe von Punktquellen

Bestimmung von Nitro-PAH zur exakten Identifizierung der PAH-Quellen

(Kraftfahrzeugverkehr)

Untersuchungen zum mikrobiellen PAH-Abbau im Boden

Verfeinerung der Modellierung

Gesamtbewertung der Ergebnisse
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Bestimmung der Eintrige von polyzyklischen aromatischen
Kohlenwasserstoffen (PAHs) an den Standorten Scheyern und

Kirchheim bei Miinchen

A. Krainz, M. Wiedenmann, J. Maguhn
Institut fiir Okologische Chemie
GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit Neuherberg

Urspriingliche Zielsetzung

"Aufgabe der Arbeitsgruppe 1 ,,Belastungsanalyse von Bodden™: Flichendeckende sowie

standortbezogene Erfassung der Eintrige von Umweltchemikalien am Beispiel der

s-Triazine und PAHs.

a) Bestimmung der Immissionskonzentrationen von PAHs an den Schwerpunkistandorten
(Jilich, Scheyern, Bad Lauchstéidt)

b) Messung der Nassen Deposition, Entwicklung und Anwendung von Methoden zur
Bestimmung der Trockenen Deposition

c) Aussagen iiber flichendeckende Eintrédge von PAHs in der Bundesrepublik

d) Modellierung der Trockendepositionsraten o

Erreichte Ziele

Kontinuierliches Monitoring der PAH-Immissionskonzentration

Probenahme

Zur Probenahme dient ein Kleinfiltergerét, das einen kalibrierten Luftdurchsatz von 1.2 bis
2.5 m> h' gewshrleistet. Bei der Probenahme wird ein Luftstrom von 1.5 m®> h”' zundichst
durch einen Glasfaser-Partikelfilter (Porenweite 1 pm) geleitet, anschlieBend durch zwei
zylindrische Formkorper aus vorgereinigtem TDI-Polyetherweichschaum, um gasférmig
vorliegende Verbindungen zuriickzuhalten.

Analyse
Nach einer siebentédgigen Probenahme werden die zu untersuchenden Verbindungen (16 EPA-

PAHs ohne Acenaphthen) mit Essigsdureethylester (Partikelfilter) bzw. Cyclohexan
(Schidume) von den jeweils drei Filtern extrahiert und mittels HPLC-Fluoreszenzdetektion
bestimmt.

Monitoring
Die Messstelle in Scheyern, einem léndlichen, emissionsfernen Standort, wird seit Januar

1996 kontinuierlich beprobt, so dass hier inzwischen umfangreiche Daten vorliegen. Ende
1996 wurde eine weitere Messstelle unmittelbar 6stlich des Grofiraumes Miinchen an der
Anschlussstelle Kirchheim der Autobahn A 99 eingerichtet. Der Standort befindet sich in
unmittelbarer Néhe 6stlich des Hauptemittenten (Kfz-Verkehr), der bei schwacher westlicher

Windrichtung nahezu unbeeinflusst zur Geltung kommen sollte.
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In Abbildung 1 ist der bisher erhobene Jahresgang der PAH-Immissionskonzentrationen in-
Scheyern und Kirchheim am Beispiel des Benzo[a]pyrens veranschaulicht. Sehr deutlich ist
zum einen das Einsetzen der Heizperiode an den bis zu zehnfachen Analytkonzentrationen im
Dezember im Vergleich zu denen im Juni/Juli abzulesen. Zum anderen zeigt sich
unerwarteterweise fiir die hshermolekularen PAHs eine nahezu quantitative Ubereinstimmung
der Immissionskonzentrationen in Scheyern und Kirchheim. Dies deutet auf eine starke
Uberlagerung der priméiren Kfz-Emissionen in Kirchheim (zumindest in den Wintermonaten)
durch andere Einfliisse (Hausbrand) hin. Ebenso ist aufgrund der durchweg niedrigen
Temperaturen und geringen Sonneneinstrahlung mit einem verminderten Abbau zu rechnen,
was einen verstirkten EinfluB entfernter Emissionen nahelegt. Der Vergleich iiber ein
gesamtes Jahr ist derzeit jedoch noch nicht moglich. Bemerkenswert ist die starke Korrelation
der PAH-Konzentrationen mit der Wochenmittel-Temperatur, wie sie in Abbildung 2
beispielhaft fiir Fluoranthen und Benzo[a]pyren dargestellt ist. Dies ist ein weiteres Indiz
dafiir, dass die Heizaktivitit die PAH-Immissionsbelastung im wesentlichen bestimmit.

Das einzige sich deutlich unterscheidende Ergebnis liefert die Messung in der Woche vom
13.1. bis 20.1.97. Hier zeigen die MeBwerte in Kirchheim mit Ausnahme von
Benzo[b]fluoranthen, Benzo[k]fluoranthen und Indeno[1,2,3-cd]pyren gegeniiber Scheyern
stark erhdhte Werte. Dieser Befund ist méglicherweise mit den Witterungsverhéltnissen zu
begriinden; es herrschte in dieser Woche sehr schwacher Wind, der eine verstirkte Dominanz
des nahegelegenen Emittenten Autobahn vermuten 146t.

Die Beobachtungen geben Anlass zu der Erwartung, dass eine Korrelation der Wetterdaten
mit den erhobenen PAH-Profilen zu aufschlussreichen Emittentenmustern fiihrt. Jedoch liegen
derzeit noch nicht ausreichend Daten vor, um eine fundierte Aussage {iber Witterungseinfliisse
auf die PAH-Immissionskonzentrationen treffen zu kénnen.

Zur Korrelation herangezogen werden sollen die Temperatur, die Windrichtung sowie, mit
Einschrinkungen, die Windgeschwindigkeit. Die PAH-Profile der unterschiedlichen
Hauptwindrichtungen werden miteinander in Beziehung gesetzt, um Unterschiede in den
Immissionsprofilen beurteilen zu kénnen.

Entwicklung und Optimierung einer MeBmethode zur Bestimmung der
Trockendeposition

Probenahme

Die Probenahme erfolgt mithilfe einer selbst entwickelten Probenahmeapparatur. Diese
besteht aus einem Wet-only-Sammler der Firma Eigenbrodt (Koénigsmoor) und einem
Probenahmegerit fiir die Trockendeposition. Beide Gerdte werden durch einen Sensor
gesteuert, der auf Regen, Schnee und starken Nebel reagiert. Somit ist ein kontinuierliches
Monitoring fiir die Bestimmung der Gesamtdeposition gegeben.

Fir die Trockendeposition werden  unter der Plexiglasscheibe des
Trockendepositionssammlers (s. Abb. 3) Edelstahlwannen so aufgestellt, dass sie bei Regen
vor Niederschlag geschiitzt sind, jedoch der Luftzirkulation weiter ausgesetzt bleiben. Nach
Ende des Niederschlags verschiebt sich die Abdeckplatte, und die Schalen mit den
Oberfldachen sind der Deposition ausgesetzt.

Die Regenwasserproben werden mit dem Wet-only-Sammler gewonnen. Das Regenwasser
wird dabei in 2 I-Glasflaschen gesammelt und wihrend der Sammelperiode bei 5 °C gekiihlt.
Das Probenahmeintervall fiir die Trockendeposition betrigt wie fiir die
Immissionskonzentration eine Woche.
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Auch die Regenproben werden im Wochenrhythmus gewonnen, soweit mindestens 1 1

Niederschlag vorliegt. Ansonsten verléngert sich das Probenahmeintervall um eine weitere
Woche.

Die beiden unterschiedlichen Standorte sollen eine Zuordnung der Immissionssituation zu
charakteristischen Depositionsmustern ermdglichen.

Plexiglasscheibe als Abdeckung

Elektrischer Antrieb
der Abdeckung

Rahmengestell

Edelstahiwannen’

Abbildung 3: Trockendepositionssammler

Oberflidchen

Nachdem natiirliche Oberflachen (getestet wurden Giersch, Welsches Weidelgras,
Wasserampfer und Alpenveilchen) als Sammler wegen des hohen Aufarbeitungsaufwandes
bzw. der sehr beschrinkten Einsatzfdhigkeit (Vegetationsperiode, Pflege etc.) vorerst nicht
weiter beriicksichtigt wurden, erwiesen sich nach zahlreichen Tests mit PU-Schiumen,
Glaswolle, Aluminiumfolie und Edelstahloberflichen Polypropylen-Vliese als Surrogat-
Oberflachen ideal fiir die Beprobung der trockenen Deposition geeignet. Im Vergleich zu den
anderen Oberflachen weisen die PP-Vliese ein sehr geringes Volumen auf, was sich sowohl
bei der Konditionierung als auch bei der Extraktion durch geringeren Losungsmittelverbrauch
bemerkbar macht.

Neben der kontinuierlichen Messung mit drei tibereinander gelegten Vliesen soll parallel
durch Zusatz von wachséhnlichen Chemikalien die Lipophilie der Vliesoberfldche variiert
werden. Dies konnte zu einer verstirkten Aufnahme leichterfliichtiger PAHs durch
Adsorption fithren. Um eine Korrelation der mit den kiinstlichen Sammeloberflichen
bestimmten Depositionsraten mit der PAH-Konzentration auf natiirlichen ,,Sammlern® zu
ermoglichen, werden seit Beginn des Austriebes (Anfang Mai 1997) die diesjdhrigen
Fichtentriebe am Standort Scheyern beprobt. '

Bei der Aufarbeitung der beladenen Polypropylenvliese wurden die besten Ergebnisse mit
n-Hexan als Losungsmittel erzielt. Die Vliese wurden dabei dreimal im Ultraschall und

anschliefiend noch 15 h am Riickfluss extrahiert.

Analyse
Die Auftrennung sowie die nachfolgende qualitative und quantitative Bestimmung der 16

EPA-PAH:s erfolgt wie bei der Bestimmung der Immissionskonzentrationen durch HPLC und
Fluoreszenzdetektion.

Die Quantifizierung wird fiir alle Komponenten iiber vorher mit Standardlésungen bestimmte
Kalibrierkurven durchgefiihrt. Dabei sind diese Werte fiir die sehr leicht fliichtigen PAHs wie
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Naphthalin, Fluoren und Phenanthren jedoch mit Vorsicht zu interpretieren, da diese bei der
Aufarbeitung zum Teil verloren gehen.

Ergebnisse
Eine kontinuierliche Messung der PAH-Trockendeposition an beiden Messstellen wurde

Anfang Januar 97 begonnen. Dabei zeigte sich, dass in den ersten drei Wochen die Deposition
an beiden Messstellen relativ hoch war (siche Abb. 4). Die in der Grafik angegebenen
Depositionsraten wurden aus der gemessenen Menge an PAHs auf den PP-Vliesen auf einen
Quadratmeter hochgerechnet und durch die jeweilige Sammelzeit (keine Abdeckplatte iiber
den Oberflachen) dividiert.

Die Depositionsraten zeigen in dieser Zeit fiir die Messstelle in Kirchheim einen deutlich
héheren Wert als in Scheyern. Dies ist verstédndlich, da man in Kirchheim sowohl eine starke
Belastung durch die Autobahn als auch durch den Grofiraum Miinchen erwarten kann, steht
jedoch im Widerspruch zu den gemessenen Immissionskonzentrationen. Offenbar werden mit
den beiden Messmethoden verschiedene Partikelfraktionen erfafBt, die ein unterschiedliches
PAH-Muster aufweisen. So ist denkbar, dass mit den Depositionssammlern verstirkt groflere

Partikel erfaBt werden, die in unmittelbarer Nihe der Quelle sedimentieren. Dies konnte die
hohere Belastung des Standortes Kirchheim gegeniiber Scheyern beziiglich der
Trockendeposition erkldren, die bei der Immissionskonzentration nicht zu beobachten ist.

Die hohere Belastung der Messstelle Kirchheim findet sich auch in den folgenden Wochen,
wobei, vermutlich durch verringerte Heizaktivitit, ein deutlicher Abfall in der
Gesamtbelastung festzustellen ist.

Neben dem Vergleich der Depositionsraten der PAH-Summe ist aus den ersten Monaten der
parallelen Beprobung bereits eine Identifizierung eines charakteristischen PAH-Musters fiir
die einzelnen Messstellen moéglich.

Wie in Abbildung 5 zu erkennen ist, bleibt das Muster fiir die Messstelle Scheyern relativ
konstant beim Ubergang von Winter zu Friihling, was auf weiter entfernte Quellen hinweist,
deren charakteristisches Muster auf dem Transport durch die Atmosphére schnell nivelliert
wird. Bei der Messstelle an der Autobahn ist eine deutliche Verdnderung im PAH-Muster
speziell bei zwei Komponenten festzustellen. So erkennt man nach Normierung auf die
quantitativ stirkste Komponente Fluoranthen eine deutliche Erh6hung des Chrysens und
Benzo[g,h,i]perylens beim Ubergang vom Winter zum Friihling. Diese Anderung ist entweder
auf das nahe Wohngebiet im Osten der Messstelle oder die direkt benachbarte Autobahn im
Westen zuriickzufithren. Die Identifizierung der Quelle fiir dieses Muster soll tiber die
Korrelierung mit den an der Messstelle erhobenen Wetterdaten durchgefiihrt werden.

Bestimmung der Nassen Deposition
Die Regenwasserproben werden durch eine Festphasenextraktion mit Empore Disks

aufgearbeitet und wie bei der Trockendeposition mit HPLC/Fluoreszenzdetektion analysiert.
In einem zusitzlichen Extraktionsschritt wird die Disk dann noch dreimal mit je 10 ml Essig-
ester im Ultraschall behandelt, um eventuell auf den mit dem Regen ausgewaschenen
Partikeln adsorbierte PAHs ebenfalls zu eluieren,

Daneben werden in jeder Regenwasserprobe die Anionenkonzentrationen bestimmt. Eine
Korrelierung mit den Nitrat- bzw. Nitritkonzentrationen kann zum Beispiel Aussagen iiber
den Kfz-Verkehr und dessen Emissionen ergeben.
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(normiert auf Fluoranthen)

Forschungsdefizite

1.

Bestimmung der Partikelgrofienverteilung zur Differenzierung der erfafiten Partikel bei
Immissions- und Depositionsmessungen

Bestimmung einer Reihe von Nitro-PAHs zur genaueren Identifizierung der PAH-
Quellen und zum Abkldren moglicher Artefaktbildungen bei der Probenahme

(Immissionskonzentration)
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Simulation der Ausbreitung und Deposition von Polycyklischen
Aromatischen Kohlenwasserstoffen fiir eine Winterepisode in
Baden-Wiirttemberg

K. Nester
Institut fiir Meteorologie und Klimaforschung
Forschungszentrum Karlsruhe

-

Einleitung und Zielsetzung

| Die Polycyklischen Aromatischen Kohlenwasserstoffe (PAK) gehdren wegen ihrer
kanzerogenen Wirkung zu den umweltbelastenden Substanzen. Sie treten sowohl als Gase als
auch als Partikel auf und werden anthropogen als Verbrennungsprodukte in die Atmosphére
freigesetzt. Neben ihrer Wirkung in.der Atmosphére spielen sie im Boden eine Rolle. Ein
wesentlicher Prozess, der diese Substanzen in den Boden gelangen 148t, ist die Deposition aus
der Atmosphére zum Boden.

Ziel der Untersuchungen war es, den atmosphérischen Eintrag der PAK in den Boden zu
bestimmen. Dieser Eintrag dient der Simulation des Verhaltens der PAK im Boden, der
ebenfalls Bestandteil des Verbundprojekts ‘Boden” war. Da es nur wenige Stellen gibt, an
denen regelmiBig PAK's gemessen werden, ist es notwendig, den PAK Eintrag aus der
Atmosphire zum Boden mittels Modellrechnungen abzuschitzen. Dabei sollte zundchst fiir
eine kurze Episode gezeigt werden, da3 das Modell in der Lage ist, dies zu leisten. Dieses
Ergebnis wird im folgenden vorgestelit. Spater sollte versucht werden, Aussagen iiber den
langfristigen Eintrag zu machen '

(

Das verwendete Modellsystem KAMM/DRAIS

Zur Durchfithrung der Simulation wurde das Modellsystem KAMM/DRAIS verwendet. Es
besteht aus dem meteorologischen Modell KAMM (Adrian et. al., 1991) und dem
Ausbreitungsmodell DRAIS (Schwartz, 1996).

Zur Bestimmung der Ablagerung von Partikeln wurde ein Partikeldepositionsmodell in das
DRAIS Modell implementiert. In diesem Modell wird die Depositionn von Partikeln iiber einen
Widerstandsansatz behandelt. Der arodynamische Widerstand hingt von den meteorologischen
Bedingungen in der bodennahen Grenzschicht ab und entspricht demjenigen fiir Gase. Fiir den
Oberflichengrenzwiderstand wird der Ansatz von Giorgi (1995) gewéhlt. Er beriicksichtigt die
Prozesse Impaktion und Diffusion in Abhéngigkeit vom Partikeldurchmesser, der
Schubspannungsgeschwindigkeit und der Rauhigkeitslinge. Auflerdem spielt bei groBeren
Partikeln deren Sinkgeschwindigkeit eine Rolle. Das Depositionsmodell liefert als Resultat die

Depositionsgeschwindigkeit der Partikel. Bei Partikeldurchmessern zwischen 0,1 #m und 1 gm
ergibt sich die kleinste Depositionsgeschwindigkeit.

Durchfiihrung der Simulation

Die Simulation der Ausbreitung der PAK im Modellgebiet (s. Abbildungen) wurde fiir den 6.
12. 1990 durchgefiihrt; einem Tag mit schénem Winterwetter und Temperaturen um 0 °C. Der
grofiriumige Wind wehte aus Ostlichen Richtungen. Die Simulation erfolgte mit einer
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Gitterauflosung von 5 km * 5 km. Fir die Ausbreitungsrechnung wurden die benétigten
Emissionen vom Institut fiir Energiewirtschaft und Rationelle Energieanwendung der
Universitit Stuttgart bereitgestellt. Die Daten umfassen die Emissionen aus Industrie und
Haushalt. Die Emissionen aus dem Verkehr wurden aus den Angaben iiber die SO,
Verkehrsemissionen grob abgeschitzt. Die Abbildung 1 enthdlt die Verteilung der PAK
Emissionen im Modellgebiet fiir 9 Uhr morgens zusammen mit der H6he der Topographie. Die
Partikelgrofenverteilung fiir die Berechnung der Depositionsgeschwindigkeit ist in der
folgenden Tabelle aufgelistet. Sie stiitzt sich auf Literaturangaben (Baek et. al. 1991; Schnelle
et. al. 1997).

Klasse 1 2 3 4 5
Partikeldurchmesser in um 0,04 0,15 0,5 1,50 5,0
Wichtung 0,25 0,20 0,3 0,15 0,1

Entfernung in km

0 50 100 150 200 250
Euntfernung in km

Abbildung 1: PAK-Emissionsveﬁeilung inkghum 9 UTC

Ergebnisse

Das Ergebnis der Strdmungssimulation fiir 12 Uhr mittags ist in Abbildung 2 dargestellt. Im
Rheintal entwickelt sich eine ausgeprigte Kanalisierung der Strdmung, wie sie sehr hdufig bei
solchen Bedingungen auftritt. In den anderen Gebieten dominiert eine nordostliche Strémung
um die Mittagszeit. Abbildung 2 enthilt auerdem die Verteilung der PAK Konzentrationen.
Die héchsten Konzentrationen treten im Lee von Mannheim und in der Region Heilbronn und
Stuttgart auf, wo iiber 100 ng/m**3 erreicht werden. Aber auch lings des Rheintals treten
erhdhte PAK Konzentrationen auf. Die niedrigsten Werte von weniger als 5 ng/m**3 werden
auf den Bergen simuliert.
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Entfernung in km

0 50 100 150 200 250
Entfernung in km

Abbildung 2: Wind- und PAK-Konzentrationsverteilung in ng/m**3 um 12 UTC

Das Produkt aus Depositionsgeschwindigkeit und Konzentration liefert die Deposition. Die
Verteilung der Depositionsgeschwindigkeit weist in den Bergen die hdchsten Werte von bis zu
2 mm/s auf. In den Tilern liegen die Werte meist unter 1 mm/s und in den stidtischen Gebieten
unter 0.4 mm/s. Dort wo hohe Depositionsgeschwindigkeiten auftreten, sind die
Konzentrationen niedrig und umgekehrt. Dadurch sieht die Verteilung der Deposition deutlich
anders aus als die der Konzentration.Wie Abbildung 3 zeigt, liegen die héchsten PAK
Konzentrationen ldngs des Rheintals und siidostlich von Stuttgart.
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Abbildung 3: PAK-Depositionsverteilung in pg/(s*m**2) um 12 UTC

AbschlieBende Bemerkungen

Die Simulationen zeigen, dafl das Modellsystem KAMM/DRAIS in der Lage ist, die
Ausbreitung und Deposition von PAK’s in einer Region fiir eine Episode abzuschitzen. Die
Giite dieser Abschétzung hingt weitgehend von der Zuverldssigkeit der Emissionsdaten ab, die
sicherlich noch verbesserungsbediirftig ist. Aber auch die Behandlung der PAK im Modell muf3
noch weiterentwickelt werden.

Der Beriicksichtigung von Partikeln in der Atmosphdre sowie deren Deposition am Boden
kommt in Zukunft immer mehr Bedeutung zu, wie die Durchfiihrung eines umfangreichen
Aerosolforschungsprogramms des BMBF zeigt. Neben der Betrachtung von ungiinstigen
Einzelepisoden werden Angaben {iiber langjdhrige Mittelwerte und Perzentile der PAK
Konzentrationen und Depositionen bendtigt. Da dies durch Messungen nicht flichendeckend
erzielt werden kann, sind Modellsimulationen der einzige Weg solche Daten zu gewinnen.
Durch die Weiterentwicklung der Rechner ist es schon heute méglich, eine Vielzahl von
Episoden durchzurechnen. Durch eine geeignete Auswahl dieser Episoden und iiber eine
Wichtung dieser Ergebnisse kénnten die gewiinschten Daten bestimmt werden.

Das Wissen iiber das Verhalten der PAK in der Umwelt insbesondere deren Verteilung in der
Atmosphire und im Boden ist noch unzureichend. In Anbetracht der kanzerogenen Wirkung
einiger dieser Substanzen sollten die Kenntnisse in Zukunft aber deutlich verbessert werden.
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Akkumulation, Transformation und Transport von s-Triazinen
und PAK im Boden

I. Scheunert
Institut fiir Bodenskologie
GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit Neuherberg

Urspriingliche Zielsetzung

Die urspriingliche Zielsetzung des Teilbereichs 2 "Akkumulation, Transformation und
Transport von s-Triazinen und PAK im Boden" war es, Transport- und Akkumulationsvor-
ginge dieser Stoffklassen innerhalb des Bodens - der ungesittigten und der gesittigten Zone -
sowie die wichtigsten Austragsprozesse aus dem Boden - Transfer in die Atmosphére, ins
Sickerwasser und in Pflanzen - in Zusammenarbeit zwischen den HGF-Forschungszentren zu
untersuchen. Die Experimente sollten verschiedene Skalenebenen umfassen:

1. Laborexperimente zu einzelnen Prozessen mit der Méglichkeit der Kontrolle und Variation
der relevanten EinfluBparameter. Die Ergebnisse sollten zur Interpretation von Daten aus
Lysimeter- und Feldversuchen herangezogen werden und als Input fiir die mathematische
Modellierung verwendet werden.

2. Mikrokosmen zur Bestimmung der gesamten !4C-Massenbilanz !4C-markierter Substan-
zen unter kontrollierten Bedingungen.

3. Freilandlysimeter zur Untersuchung des Langzeitverhaltens 14C-markierter Substanzen
unter natiirlichen Witterungsbedingungen.

4. Feldversuche mit nicht-markierten Substanzen.

Als besonderer Schwerpunkt war die Untersuchung von Wechselwirkungen der Modellsub-
stanzen mit der anorganischen und organischen Bodenmatrix vorgesehen.

Obwohl Abbau und Transformation der beiden zu untersuchenden Substanzklassen im Teil-
bereich 3 "Bioabbau und Bioverfiigbarkeit" bearbeitet werden, sind doch der Transport und

der Austrag der gebildeten Umwandlungsprodukte in den Teilbereich 2 einzubeziehen.

Folgende Forschungsvorhaben werden im Teilbereich 2 bearbeitet:
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Verhalten von Pestiziden und PAHs in Boden

J. Maguhn

Institut fiir Okologische Chemie ,
GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit

Umweltchemisches Verhalten ausgewiihlter Xenobiotika im Hinblick auf deren
Wechselwirkung mit Huminstoffen

D, Freitag, N. Hertkorn

Institut fiir Okologische Chemie
GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit

Wechselwirkungen von Pflanzenschutzmitteln im System Boden/Pflanze
P. Burauel, A. Wais

Institut fiir Radioagronomie

KFA Forschungszentrum Jiilich

Transport- und Transformationsprozesse von Fremdstoffen im Boden
I. Scheunert

Institut fiir Bodendkologie

GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit

Verfliichtigung und Mineralisierung von Pflanzenschutzmitteln im System
Boden/Pflanze

A. Stork, H. Ophoff

Institut fiir Radioagronomie

KFA Forschungszentrum Jiilich

Migrationsverhalten ausgewihlter Pflanzenschutzmittel im unterirdischen Wasser
D. Klotz

Institut fiir Hydrologie

GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit

Physikalisch-chemische Wechselwirkungen von s-Triazinen mit Tonmineralien und
anderen Bodenbestandteilen

E. Klumpp, U. Herwig

Institut fiir Angewandte Physikalische Chemie

KFA Forschungszentrum Jiilich

Geovariabilitit des Umsatzes von organischen Schadstoffen im Boden
A. Zsolnay E. Schulz

Institut fiir Bodendkologie Sektion Bodenforschung
GSF-Forschungszentrum UFZ Umweltforschungs-

fiir Umwelt und Gesundheit zentrum Leipzig/Halle
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Erreichte Ziele und Ergebnisse

Von den erreichten Zielen kénnen in diesem Rahmen nur einzelne Ergebnisse beispielhaft
herausgegriffen werden.

Zum Transport innerhalb des Bodens wurden Langzeit-Lysimeterversuche mit 14C-mar-
kierten s-Triazinen und 14C-markierten PAK in gestdrten und ungestérten Béden der unge-
sittigten Zone durchgefiihrt. Das s-Triazin Terbuthylazin wurde sowohl bei der KFA als
auch bei der GSF in insgesamt 4 Béden untersucht (Burauel, 1994; Dérfler et al., 1994;
Schilegel, 1997). Als Beispiel fiir die zahlreichen Ergebnisse ist in Abbildung 1 das Tiefen-
profil der 14C-Riickstinde in einem Lysimeter mit lehmigem Sand - Bodentyp kolluvial tiber-
prigte Braunerde aus Neumarkt/Oberpfalz - nach 5 Jahren, aufgeteilt in mit Wasser extra-
hierbare - also reversibel adsorbierte - und nicht-extrahierbare Riickstinde, bis zu einer Tiefe

von 95 cm dargestellt (Schlegel, 1997).

Bodentiefe

20-30cm BEWassrige
Extra{(gon

OMethanolische
30-60cm Extraktion

mNicht-extrahier-
60-95¢cm bareRiickstinde

0 2 4 6 8 10
Prozent der applizierten Radioaktivitit (%)

o]

Abbildung 1: Tiefenprofil der 14C-Riickstinde in einem Lysimeter bis 95cm Tiefe,
1820 Tage (etwa 5 Jahre) nach der Applikation von 14C-Terbuthylazin auf den
Boden

Die hochsten Riickstinde sind nach 5 Jahren im Tiefenbereich 15 bis 20 cm anzutreffen.
Bemerkenswert ist, dal die nicht-extrahierbaren Riickstiinde die extrahierbaren Fraktionen in
allen Tiefenbereichen bei weitem iibertreffen. Der relative Anteil der nicht-extrahierbaren
Riickstande im Verhdltnis zu den extrahierbaren Fraktionen nimmt jedoch mit steigender
Tiefe ab.
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Abbildung 2 zeigt das !4C-Tiefenprofil des gleichen Lysimeters zeitabhéingig bis zu einer
Tiefe von 20 cm (Schlegel, 1997). Die Riickstinde nehmen bis 10 cm Tiefe mit der Zeit ab;
bei mehr als 10 cm Tiefe wird ein Maximum nach 461 Tagen erreicht, danach nehmen die
Riickstédnde ebenfalls ab.

)
° . _ ©242 Tage
o —
o 1 D461 Tage
8 10-15cm QIIITI]
3 :.;.;.;.;.;.;.;.:.;.:.;..: me93 Tag - N
m879 Tage
15-20cm “lIl||llll“lll|lﬂl||||||||||||lllllllllllIl!_l_!.lvl_llIlllllllllllmlllll Eca 1820
Tage
o 100 200 300 400 500 600

Terbuthylazin-Aquivalente (ug/kg)

Abbildung 2: Zeitabhingiges Tiefenprofil der 14C-Riickstéinde in einem Lysimeter bis 20 cm
Tiefe, 1820 Tage (etwa 5 Jahre) nach der Applikation von 4C-Terbuthylazin
auf den Boden

Die physikalisch-chemischen Bodeneigenschaften iiben einen starken Einfluf} auf den Trans-
port der Modellsubstanzen im Boden aus. Insbesondere fiihrt ein hoher Gehalt an organischem
Kohlenstoff im obersten Horizont zu einer Minimierung des vertikalen Transports. Das
Migrationsverhalten von s-Triazinen wurde auch unterhalb der oberen Bodenhorizonte in
Unterbdden (quartdrer Kies, tertidrer Sand, kalkhaltiger Sand, kalkfreier Sand, Quarzsand) bei
gesiittigtem FlieBen (Durchlaufsdulen) und ungesittigtem Flieflen (Auslaufsdulen und
Lysimeter) untersucht (Dérfler et al., 1994; Klotz et al., 1997). Auch in diesen Materialien
fanden wihrend des Transports Umwandlungsvorgénge, insbesondere Desethylierung, statt;
die Retardationsfaktoren waren fiir die Umwandlungsprodukte sowohl bei Atrazin als auch
bei Terbuthylazin niedriger als fiir die Ausgangsprodukte, d.h., die Desethylderivate werden
im Untergrund schneller transportiert (Klotz et al., 1997).

Der Austrag der Modellsubstanzen aus dem Boden ins Sickerwasser und der Ubergang in
Pflanzen wurde in den erwihnten Lysimeterversuchen ebenfalls bestimmt. Zum Einfluf} der
Bodeneigenschaften auf die Auswaschung von !4C-Riickstinden nach der Applikation von
14C-Terbuthylazin sei erwihnt, da die ausgewaschenen 4C-Mengen trotz
gleicher Wasservolumina bei einem sandigen Waldboden (Segeberger Forst) etwa um den
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Faktor 10 niedriger lagen als bei einem sandigen Ackerboden (kolluvial {iberprigte Braunerde
aus Neumarkt/Oberpfalz) (Dorfler et al, 1994). Die aus dem Ackerboden ausgewaschene
Radioaktivitdt bestand nach 5 Jahren ausschlieBlich aus voll wasserldslichen, nicht
identifizierten Umwandlungsprodukten (Dorfler et al., 1997). Durch Analyse von Freiland-
proben von Bdden und Wissern des Klostergutes Scheyern wurden Transport und Auswa-
schung von PAK und Pestiziden (Isoproturon) fiir den betreffenden Standort charakterisiert.
Der Austrag in die Atmosphiare (Volatilisierung) wurde bei der KFA iiber
einem Lysimeter, bei der GSF in einer Laborapparatur mit kontrollierbaren und variierbaren
EinfluBparametern studiert (Stork, 1995; Lembrich, 1997). Modellsubstanz war, neben
anderen Pestiziden, Terbuthylazin.

Zur Aufstellung einer !4C-Massenbilanz in Béden einschlieBlich Austragsprozessen wurden
neben Lysimetern auch Labor-Mikrokosmen eingesetzt. Es wurden Kosmen mit und ohne
Pflanzen verwendet. Es zeigte sich am Beispiel des Terbuthylazins, daB Maispflan-

z e n das Herbizid nicht nur aus dem Boden aufnehmen, sondern auch wieder an die Atmo-
sphére abgeben kénnen. Aulerdem iiben Pflanzen einen signifikanten Einflul auf Volatilitét,
Auswaschung und Abbau des Herbizids aus (Schroll et al., 1997).

Zur Untersuchung der Wechselwirkungen der Modellsubstanzen mit der anorganischen
und organischen Bodenmatrix wurden bei der KFA und der GSF Laborversuche zur Auf-
kldrung von Adsorptions- und Bindungsmechanismen durchgefiihrt; Ergebnisse werden in
den folgenden Beitrigen vorgestellt. Freiland-Mikrokompartimentversuche, begleitet von
Labor-Inkubationsversuchen, zu Wechselwirkungen von Simazin und verschiedenen PAK mit
der organischen Substanz des Bodens waren Gegenstand einer Zusammenarbeit von GSF und
UFZ Leipzig/Halle. Bei Schwarzerden mit unterschiedlichenb6

umusgehalten, die aus langjihrig differenzierter Behandlung in Dauerversuchen resultierten,
konnte bisher keine Abhingigkeit des Riickgangs der Fremdstoff-Konzentrationen vom
organischen Kohlenstoffgehalt beobachtet werden. Auch die Bodenatmung wurde durch die
eingesetzten Fremdstoffe nicht signifikant beeinflufit.

Forschungsdefizite

Die Art und die Mechanismen der Bindung der Modellsubstanzen an die Bodenmatrix zu
nicht-extrahierbaren Riickstdnden wurden nur fiir wenige Vertreter der s-Triazine erforscht
(Scheunert und Dorfler, 1996). Die fiir Einzelsubstanzen erhaltenen Ergebnisse reichen nicht
aus, um ein eindeutiges Bild fiir die ganze Stoffklasse zu erhalten. Fiir die PAK ist die
Datenlage noch liickenhafter.

Mindestens ebenso wichtig wie die Aufkldrung der Bindungsart ist die der chemischen
Identitdt des gebundenen !4C-ob Ausgangsprodukt, Metabolit oder Bruchstiick ohne
Fremdstoffcharakter. Zu diesem Zweck miifiten spezielle Extraktionsverfahren - iberkritische
Losungsmittelextraktion oder Hochtemperaturdestillation - eingesetzt werden. Dringend
erforderlich wire auch die Strukturaufklirung wasserloslicher "gebundener Riickstinde",
durch die Wirkstoffe oder noch wirksame Metabolite ins Grundwasser transportiert werden
kénnen. Derartige, nicht identifizierte Metabolite waren im Sickerwasser von Lysimetern
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5 Jahre nach Applikation von 14C-Terbuthylazin gefunden worden (Schlegel, 1997; Dérfler et
al.,, 1997).

Die Schliefung der genannten Forschungsliicken erscheint uns zur toxikologischen und
okotoxikologischen Bewertung der beiden Substanzklassen unumgénglich.
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Physikochemische Wechselwirkungen von s-Triazinen mit nativen
und hydrophobierten Bodenbestandteilen

U. Herwig, E. Klumpp, H.-D. Narres
Institut fiir Angewandte Physikalische Chemie (ICG-7)
Forschungszentrum Jiilich, 52425 Jiilich

Einleitung

Atrazin und Simazin sind weltweit eingesetzte Pflanzenschutzmittel zur Unkrautbekdmpfung.
Zur besseren Handhabung wihrend der Ausbringung der Wirkstoffe sind in Pflanzenschutz-
mittelformulierungen Tenside enthalten. Diese dienen als Benetzungshilfen und verbessern
die Dispergierung. Die Tenside éndern auflerdem die Hydrophobizitét der Bodenkolloide und
damit deren Sorptionseigenschaften (Herwig, 1995; Schieder, 1994; Edwards, 1994; Klumpp,
1993). Dies kann eine Verlagerung der Pflanzenschutzmittel in tiefere Bodenschichten und

ebenfalls eine Anderung ihrer mikrobiellen Abbaubarkeit bewirken.

Zielsetzung

Das Ziel der Arbeit war die Untersuchung des Ad- und Desorptionsverhaltens der s-Triazine
Atrazin und Simazin an verschiedenen Schichtsilikaten, sowie an einer-Probe aus dem Bij-
Horizont einer Parabraunerde aus Merzenhausen, Jilich. Daraus sollten Schliisse auf den
Bindungsmechanismus gezogen werden, um so das beobachtete ,Nachlaufverhalten” im
Boden zu verstehen. Der Einflul von Tensiden auf die Atrazinadsorption wurde durch die
Belegung der jeweiligen Mineraloberflédche mit dem Kationtensid
Dodecyltrimethylammoniumbromid (DTAB), dem Niotensid Dodecyloktylglykolether
(C12E8) und dem Aniontensid Natriumdodecylsulfat (SDS) studiert. Alle drei Tenside
bestehen aus einer Dodecylkette und unterscheiden sich in der Ladung der hydrophilen

Kopfgruppe.

Ergebnisse

Adsorption von Atrazin

An den untersuchten Schichtsilikaten Na™-Kaolinit, Na*-I1lit und Nat-Montmorillonit, sowie
der Parabraunerde By sind die Adsorptionsisothermen des Atrazins linear (s. Abb. 1). Die
GroBe des Adsorptionskoeffizienten Ky, der nach der Henry-Gleichung ermittelt wurde, steigt
vom Kaolinit tiber Illit bis zum Montmorillonit hin an und korreliert mit der Grofe der
duBeren Oberflache. Wird dieser Koeffizient auf die dufiere Oberfliche (N5-BET) des
jeweiligen Schichtsilikats bezogen, ergibt sich ein konstanter Wert von 1.5 ml/m<. Dies weist
darauf hin, daB} Atrazin nicht in die Zwischenschichten des Montmorillonits interkaliert, da
die innere Oberfliche des Na*-Montmorillonits in Wasser sehr viel grofer ist, und bei
Interkalation ein wesentlich hoherer Wert fiir Ky; zu erwarten wire.
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Abb. 1: Atrazin-Adsorption an verschiedenen Schichtsilikaten und Parabraunerde By

Allerdings sind die adsorbierten Mengen wegen der geringen Wasserloslichkeit des Atrazins
sehr klein, so daB nur ca. 0.1% der Oberfliche mit Atrazin belegt ist. Der auf die Oberfldche
bezogene Adsorptionskoeffizient ist bei der Parabraunerde By mit 4.4 ml/m?2 héher, als bei
den Tonmineralen. Hier macht sich der organische Kohlenstoff (C,,, = 0,3%) in Form von
Huminstoffen bemerkbar, die ein sehr viel besseres Adsorbens fiir Atrazin sind, als die
hydrophilen Schichtsilikatoberfléchen.

Vergleicht man die Atrazin-Adsorption an homoionischen Montmorilloniten, wie an Na*t-,
Ca2*-, Ni2t., Cu*- und Fe3*-Montmorillonit, so findet sich ein Zusammenhang zwischen
der Hydrolysekonstante des austauschfidhigen Zwischenschichtkations und dem Adsorptions-
koeffizienten. Je niedriger der pK-Wert des Kations ist, umso mehr Atrazin wird adsorbiert.
Dieser Befund deutet darauf hin, dal bei der Bindung von Atrazin an der negativen Schicht-
silikatoberfldche die protonierte Form eine wesentliche Rolle spielt.

Desorption von Atrazin

Wie Desorptionsexperimente zeigen (s. Abb. 2), ist aber nicht nur ein einziger Adsorpti-
onsmechanismus relevant, da die Desorptionsisothermen gekriimmt sind. In den ersten
Desorptionsschritten werden diejenigen Atrazinmolekiile von der Schichtsilikatoberfliche
entfernt, die nur leicht, d.h. reversibel adsorbiert wurden. Der Anteil dieser reversibel
sorbierten Molekiile nimmt mit der organischen Kohlenstoffmenge des Adsorbens zu
(Parabraunerde — Kationtensid-Montmorillonit), und mit der Hydrolysekonstante des
austauschfdhigen Kations ab (Ca2+-Montmorillonit—>Fe3“"-Montmorillonit).
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Abb. 2: Desorptionsisothermen des Atrazins

Von einem Fe3*-Montmorillonit kann daher kein Atrazin desorbiert werden, da an diesem
Adsorbens die Adsorption véllig irreversibel ist. Hingegen kénnen vom Ca2*-Montmorillonit
ca. 30% wieder remobilisiert werden. Von der Parabraunerde B{; werden sogar ca. 70%
remobilisiert. Am organischen Kohlenstoff des Unterbodens findet also eine reversible
Adsorption des Atrazins statt. Allerdings wird das Atrazin nicht nur durch ein
Verteilungsgleichgewicht an der organischen Substanz der Parabraunerde sorbiert. Vielmehr
spielen auch die mineralischen Komponenten eine bedeutende Rolle, wie der nicht
remobilisierbare Anteil von 30% zeigt.

Einfluf} von Tensiden auf die Atrazin-Adsorption

Die Adsorptionskonstante Ky der Atrazin-Adsorption an nativem Ca2*-Montmorillonit
betrdgt 119 ml/g. Schon bei sehr kleinen adsorbierten Mengen des Kationtensids DTAB, die
ca. 5% der Kationenaustauschkapazitit (CEC) des Ca2+-Montmorillonits entsprechen, kann
man eine Verstirkung der Atrazinadsorption auf K=130 ml/g beobachten (s. Abb. 3a).
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Abb. 3: EinfluB von Tensiden auf die Atrazin-Adsorption an Ca2*-Montmorillonit.
a) Kationtensid DTAB. b) Aniontensid SDS

Mit steigender Tensidbelegung des Montmorillonits steigt auch die adsorbierte Menge des
Atrazins linear an. Es 148t sich dadurch ein auf den Kohlenstoffgehalt an der Oberfliche
bezogener Adsorptionskoeffizient Koy errechnen, dessen Logarithmus mit 2.8 in der Néhe
des n-Oktanol/Wasser-Verteilungskoeffizienten (log Koy = 2.5) liegt. Die hydrophobierte
Montmorillonitoberfldche scheint also eine dhnlich gute Verteilungsphase fiir Atrazin zu sein,
wie das n-Oktanol. Ein Vergleich der Adsorption von Atrazin und Simazin zeigt ferner, daf3
der Adsorptionskoeffizient Ko an einem DTAB-Montmorillonit fiir Simazin geringer ist,
als der des Atrazins. Gleiches gilt auch fiir den n-Oktanol/Wasser-Verteilungskoeffizienten.
Dies zeigt, daB} der s-Triazin-Adsorption an einer hydrophobierten Montmorillonitoberfldche
ein Verteilungsmechanismus zugrundeliegt. Diese Annahme wird auch durch Desorptionsex-
perimente belegt. Im Gegensatz zu einem nativen Montmorillonit, an dem die Desorption des
Atrazins eine Hysterese zeigt, kann das Atrazin von einem hydrophobierten Montmorillonit
vollstindig desorbiert werden (Abb. 2).

Das nichtionische Tensid C12E8 verstirkt die Atrazin-Adsorption effektiver als das
kationische DTAB. Der auf die Kohlenstoffmenge an der Montmorillonitoberflache bezogene
Adsorptionskoeffizient (Kgpp) des Atrazins ist ungefihr eine Gréfenordnung hoher als im
Falle des Kationtensids. Daraus 148t sich ableiten, daB die Adsorbatstruktur des C12ES fiir die
Atrazin-Sorption giinstiger ist, als die des DTAB. Schon bei sehr kleinen Tensidbelegungen
ergeben sich laterale Wechselwirkungen (Cases, 1992), so dafl das C12E8 Aggregate auf der
Oberfliache ausbildet, an denen das Atrazin effektiver adsorbiert wird, als an einzelnen
Tensidmolekiilen.

Das anionische SDS zeigt ein vollig anderes Verhalten auf die Atrazin-Sorption, als die
beiden vorher beschriebenen Tenside. Bei sehr kleinen Belegungen, die von der adsorbierten
Kohlenstoffmenge denen einer 5%igen DTAB-Belegung entsprechen, wird die Atrazin-
Adsorption abgeschwicht (s. Abb. 3b). Die Ursache hierfiir ist in der schwachen Wechselwir-
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kung zwischen Aniontensid und negativen Schichtsilikat-Plattchen zu sehen. Demzufolge
befinden sich die meisten SDS-Molekiile in der wifirigen Phase. Dort beeinflussen sie die
Losungseigenschaften des Wassers fiir Atrazin positiv, so daf} sich das Pflanzenschutzmittel
jetzt bevorzugt in der wissrigen Tensidlosung verteilt und nicht an der Mineraloberfliche
anreichert. Wird die Belegung des Montmorillonits mit SDS weiter erh6ht, so steigt die
Atrazin-Adsorption wieder an. Bei maximaler SDS-Belegung erreicht sie wieder einen Wert,
der dem Adsorptionskoeffizienten an nativem Ca®*-Montmorillonit entspricht.

Erreichte Ziele - Forschungsdefizite

Fir verschiedene native und ,C,, -modifizierte® Tonminerale konnten aus den
systematischen Sorptionsstudien unterschiedliche Bindungsmechanismen fiir die s-Triazine
postuliert werden, die eine im wesentlichen reversible Bindung im C,-reichen Oberboden
und eine z.T. irreversible Bindung und Fixierung an den mineralischen Kolloiden des
Unterbodens erwarten lassen. Mit diesem Befund ergibt sich ein plausibler Ansatz fiir die
Erkldrung des ,Nachlaufverhaltens® von Atrazin in landwirtschaftlich genutzten Béden, das

trotz jahrelangen Anwendungsverbots noch immer zu einem Aufireten dieses

Pflanzenschutzmittels im Grundwasser fiihrt.

Um die bisher erzielten Resultate und Schlufifolgerungen noch weiter abzusichern, sind noch

folgende Themen zu bearbeiten:

W Verifizierung der postulierten Sorptionsmechanismen, z.B. durch oberflédchenspektrosko-
pische Methoden

M Einbeziehung der natiirlichen ,,C,,,-Pools* des Bodens in die Untersuchungen

M Erginzung der Sorptionsexperimente durch Verlagerungsversuche in Bodenséulen.
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Wechselwirkungen ausgewiihlter Umweltchemikalien mit
Huminstoffen

D. Freltag) Ph. Schmitt”, N. Hertkorn”, P. Moza”, R. Simon”, A. Dankward?
" Institut fiir Okologlsche Chemie, GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit
? Lehrstuhl fiir Botanik, TUM Weihenstephan

Die Entstehung von Huminstoffen in der Umwelt ist neben der Photosynthese einer der quantitativ

bedeutendsten biogeochemischen Prozesse auf der Erde. Huminstoffe und ihre Vorlaufer, z. B. Lignin, spielen

eine wichtige Rolle hinsichtlich umweltchemischen Verhaltens und der toxischen Wirkung von anorganischen

und organischen Umweltchemikalien (Xenobiotika). Die Veranderungen reichen von der Bildung gebundener

und weitgehend nicht mehr bioverfiigbarer Riickstinde bis hin zur Erh6hung der Wasserloslichkeit, wodurch ein

Transport durch ungesittigte und gesittigte Zonen des Bodens sowie durch Biomembranen moglich wird. Durch

ihre zusitzliche Wirkung als Redoxkatalysatoren kénnen Huminstoffe auBlerdem den Photoabbau organischer

Xenobiotika auslosen. in diesem Zusammenhang sind die zu beobachtenden Effekte der Toxizitétsverstirkung

oder -verminderung noch weitgehend unbekannt. In einer Verkniipfung von Umweltforschung und

Wirkungsforschung werden unter dem Querschnittsthema ,,Huminstoffe in der Umwelt“ Beitrige erarbeitet

— zum Verstidndnis der Chemie der Humusfraktion,

~ zur Untersuchung des Einbaus und des Verbleibs von Xenobiotika in Huminstoffen und ihren pflanzlichen
Vorstufen,

— zur Erforschung der Qualitét des Bodens.

Die Forschungsergebnisse sollen zu einer kritischen Bewertung der mit der Humifizierung verkniipfien

Vorgidnge und zur Risikoabschitzung fiir das Kompartiment Pflanze/Boden/Grundwasser genutzt werden

(Abbildung 1).

R Xenoblotika
- ... [radiomarkiert und stabile Isotope

, ] Humnﬁzlerung von Gebundene Rickstan
( Yomomaen o Joneblofio Zelwand, DHR, "Ringfest*
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Abb.1: Huminstoffe in der Umwelt und ihre Wechselwirkung mit Xenobiotika
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In einem Teilbereich dieser Untersuchungen werden analytische Methoden zur Erkennung
von Struktureinheiten der Huminstoffe und ihrer Reaktivitit angewendet.

IHSS-Extraktionsmethode
(Methoden-Vergleiche, SFE)

- DERIVATISIERUNG
- Silylierung,
- Methylierung, . - " . Fulvinsuren (FS)
- Phosphitylierung, ’ k \\\\ " Huminsguren (HS)
- HI-Reaktionen S Humine (HUM)
e FRAKTIONIERUNG
/" -Ultrafilfration
( (MolekulargréBe)
\ - Isoelektrische Fokussierung
(isoelektrischer Punkt)
pN " - Free-Flow-Elektrophorese (FFE) , __
i - . REAKTIVITATSTUDIEN .
i ERGANZENDE - Titration und Ausflockung )
|  CHARAKTERISIERUNGSMETHODEN - Affinitéts-Kapillarelektrophorcse (ACE) ,
- Elementaranalyse: C, H, N, O, Asche I (Metalle und Pestizide) )
- Gelpermeations-Chromatographie \\w\.mw e
- Kapillarelektrophorese (CZE, CGE, CIEF, MEKC) & “  ABBAUSTUDIEN
- Potentiometrische Titration ( - Photooxidation
- UV-Vis-Spektroskopie * . - Hydrolyse

- FTIR-Spektroskopie
- NMR- Spektrosko;z)
(H, C °N, "o, ’Si, P B)
- Py-FIMS
-ELISA

h—

N

~ STRUKTUR- UND/REAKTIVITATSMERKMALE >

Abb. 2: Untersuchungen zu Struktureinheiten und Reaktivitét von Huminstoffen

Aus dem Spektrum dieser in Abbildung 2

dargestellten Methoden seien beispielhaft die

Charakterisierung mittels der Kapillarelektrophorese von Humin- und Fulvinsduren, die nach
der Standardmethode der International Humic Substances Society (IHSS) aus Bdden
gewonnen wurden, dargestellt, ihre Veridnderung unter dem Einflu von UV-Licht sowie ihre

Wechselwirkung mit Xenobiotika.
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Des weiteren wird der Einflufl von Huminséuren auf den Photoabbau von Fungiziden und die
Identifizierung ihrer Abbauprodukte gezeigt.

Die Silylierung von Huminstoffen und anschlieffender NMR Spektroskopie ermoglicht
Aussagen zu Strukturelementen.

Mittels der Verwendung der Enzyme Linked Immunosorbent Assays (ELISA) koénnen
Aussagen iiber die Bindung von Xenobiotika an Huminstoffen getroffen werden.

Der wesentliche Anteil der organischen Substanz im Boden und im Gewdsser liegt in Form
von hochmolekularen sog. Huminstoffen (Humin, Humin- und Fulvinséuren) vor. Das
Interesse an der Strukturaufkldrung dieser Stoffe resultiert nicht nur aus ihrer Haufigkeit,
sondern auch aus ihrer hohen Reaktivitdt mit vielen anderen natiirlichen Substanzklassen und
anthropogen Chemikalien. Durch Adsorption, Bindung oder Komplexierung spielen die
Huminstoffe eine wesentliche Rolle bei der Bildung gebundener Riickstinde mit Xenobiotika
(Pestizide und Metalle). iiber physikalische und chemische Reaktionen konnen sie die

Eigenschaften der geldsten Schadstoffe dndern (Wasserldslichkeit hydrophober Substanzen,
Hydroloyse-, Photolysekinetik, Bioverfiigbarkeit oder Toxizitdt gegeniiber Organismen) und
ihren Durchgang durch die Bodensdule beeinflussen (Abb. 3).

Die Abb. 3a zeigt die Elektropherogramme einer Huminséure mit einem homogenen Signal
im anionischen Bereich mit einer Verteilung um eine durchschnittlich elektrophoretische
Mobilitit und einer Fulvinsiure mit einer Reihe von einzelnen spitzen Peaks, die
Verbindungen mit niedrigen Molekulargewichten (niedrige Ladung/Masse-Verhéltnisse)
entsprechen. Die Bestrahlung der Humins#ure unter Stickstoffatmosphire zeigt kaum eine
Ver#nderung, unter Sauerstoff jedoch der Fulvinsdure dhnliche neue Peaks.

Eine erste Anndherung an die simultane Schidtzung der Affinitdt mehrerer s-Triazine
(Hydroxyatrazin, Amelin, Atraton und Ametryn) mit geldsten Huminstoffen (HS) erfolgte im
Affinitatskapillarelektrophorese-Modus (ACE). Diese Methode betrachtet die Anderungen der
elektrophoretischen Mobilitdten der s-Triazine mit Komplexbildung infolge der Hinzufligung
von wachsenden Mengen von gelosten Huminstoffen in den Trennungspuffer. Die Abb. 3b
faflit die Verteilungskoeffizienten (Kp) von vier s-Triazinen zusammen, die mit strukturell
unterschiedlichen Huminsduren im simultanen Verfahren gemessen wurden; die
Kg-Unterschiede kénnen auf die spezifische Affinitdt von Huminstrukturen zuriickgefiihrt
werden. Es ist bemerkenswert, dafl die HCMC (humic critical micellar concentration) von
Huminsiuren im allgemeinen héher ist, wenn die HS niedrigere Affinitidten zu Pestiziden
aufweisen; d. h. wenn die Huminsiduren hohere Konzentrationen benétigen, um sich wie
Micellen zu verhalten, sinkt ihre Affinitét zu den s-Triazinen. Diese Ergebnisse bestatigen die

micellaren Eigenschaften von HS und den hydrophoben Interaktionstyp der s-Triazine mit
hydrophoben Stellen von huminionischen Micellen.
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Abb. 4: Der EinfluB von Huminstoffen auf die Photostabilitét von Fungiziden

Zur Beurteilung der Umweltstabilitit von Pestiziden sind Daten iiber den abiotischen Abbau
in Wasser unentbehrlich, da diese Substanzen entsprechend ihren physikalisch-chemischen
Eigenschaften nach der Applikation in Gewidssern vorkommen. Der wesentliche Anteil der
organischen Substanz im Boden und in Gewdssern liegt in Form der hochmolekularen
Huminstoffe vor. Diese kénnen als Sensibilisatoren den Photoabbau von Umweltchemikalien
beeinflussen.

Vinclozolin und Metalaxyl wurden in Wasser in Gegenwart von Huminsidure (Roth) mit
UV-Licht (A>290 nm) in der Suntest-Apparatur bestrahlt. Bei einer Konzentration von
5 ppm Huminsdure und 1 ppm Vinclozolin bzw. 10 ppm Metalaxyl ergab sich nach vier
Stunden ein Abbau von ca. 50 % bzw. 15%. Die UV-Bestrahlung (A >290nm) von

Vinclozolin und Metalaxyl ohne Huminsdure filhrte dagegen zu ganz geringem Abbau
(> 10 %) (Abb. 4a, b).
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Unter gleichen Bedingungen ergibt sich bei Triadimefon (10 ppm) ein Abbau von 90 %. In
Gegenwart von 1 ppm Huminséure (Scheyern) wird dieselbe Abbaurate beobachtet, d. h. die
Huminsdure hat keinen wesentlichen EinfluB auf die Photostabilitit von Triadimefon
(Abb. 4c).

Mit Hilfe analytischer Methoden wie GC-MS und NMR wurden die Abbauprodukte
untersucht. Nach 65stiindiger Bestrahlung von Metalaxyl konnten N-(Methoxyacetyl)-2,6-
dimethylanilin sowie N-(2,6-Dimethylphenyl)alanin-methylester nachgewiesen werden. Nach
4stiindiger Bestrahlung von Vinclozolin konnte 3,5-Dichloranilin, 3,5-Dichlorphenylisocyanat
sowie 3-(3,5-Dichlorphenyl)-5-methyloxazolin-2,4-dion identifiziert werden. Bei Triadimefon
wurden kleinere Abbauprodukte wie 4-Chlorphenol und 4-Chlorsalicylaldehyd gefunden.

Aus den Versuchen ergibt sich, da der Photoabbau (UV-Licht A > 290 nm) von Fungiziden

durch Huminstoffe beschleunigt wird, wenn keine Absorption der Substanz im Bereich des
Sonnenspektrums vorliegt.

Die Silylierung ist eine weithin bekannte Derivatisierungsreaktion der organischen Chemie
und definiert als eine Substitution von an Heteroatome (—OH; =NH, —SH) gebundenen
Wasserstoffatomen unter Ausbildung einer Silicium-Heteroatombindung ohne weitere
Anderung des Molekiilgeriistes. Auch enolisierbare Carbonylderivate sind silylierbar. Der
Austausch der aciden Protonen durch den hydrophoben RjRpR3Si-Rest reduziert
Wasserstoffbriickenbindungen und andere assoziierende Wechselwirkungen.

Y—8D)-R4R;R; .
~C-&rH > —CX-8h~RyR;R,
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Abb.5: H,”si-NMR-Korrelationsspekirum eines silyllerten Huminstoffes
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Die Silylierung von natiirlicher organischer Materie wie Huminstoffen liefert Materialien mit
relativ niedriger mittlerer Molmasse und guter Loslichkeit in organischen Solventien. Damit
einher gehen relativ lange Relaxationszeiten, die eine Durchfilhrung einer Vielzahl
komplementérer ein- und zweidimensionaler NMR-Experimente erlauben.

Zur priziseren Quantifizierung der Anteile sauerstoffhaltiger funktioneller Gruppen in
silylierten Boden und Bodenhuminstoffen wurden in verdiinnter Losung sehr gut aufgeloste
1H-NMR-Spektren mit aufgelosten J-Kopplungen und gut getrennten Silylresonanzen
registriert und darauf aufbauend H,C-Ein- sowie H,Si- und H,C-Mehrbindungskorrelations-
Spektren. Diese heteronuklearen shiftkorrelierten NMR-Spektren zeigen eine sehr hohe
Signaldispersion und erlauben die vorldufige Zuordnung vieler Signale zu funktionellen
Gruppen und eine gut abgesicherte Postulierung kleinerer Unterstrukturen. So kénnen

Silylether und Silylester unterschieden und quantifiziert werden (Abb. 5).

Die strukturspezifische Reaktivitdt von Antikorpern kann zur Aufklarung der Bindungsstelle
des Atrazins an Huminstoffe genutzt werden. Um die Strukturantwort gegeniiber anderen
Einfliissen abzusichern, werden die synthetisierten aromatensubstituierten s-Triazine in einem
Enzyme Linked Immuno Sorbent Assay (ELISA) auf ihre Kreuzreaktivitit getestet. Die
Versuche ergaben bei allgemein guter Erkennung nur eine deutliche Abweichung bei der
Verbindung K27 (2-Chlor-4-[2’-carboxy-4’,5’-dimethoxyanilino]-6-isopropylamino-1,3,5-
triazin) (Abb. 6), die vielleicht durch die polare Carboxylgruppe verursacht wird. Diese
Versuche wurden mit den mittels des Immunkonjugates B gewonnenen Antikorper S2

durchgefiihrt.

Antikérper K1F4 mmu,,m-,on — \ Antikrper S2

- Atrazin 1000+
& kg27 o

a
a
N)\\N v
/leun) NIIQ "R, ka8
LG

] kgd6
)‘m'LN') m© o E

Immunantwort in ppm Atrazin&quivalenten

Konzeatration in ppm Atraziniquivalenten

Abb.6: Enzyme Linked immunoSorbent Assays (ELISA)zur Erkennung der Bindung von S-Triazinen an Huminstoffe

Experimente mit einer Realprobe Atrazin-Fulvinsdure Komplex zeigten nur eine geringe
Reaktion im ELISA. Mit dem mittels Immunkonjugates A gewonnenen Antikérper K1F4
erfolgte eine starke Bindung. Dies Ergebnis 148t vermuten, daB die Bindung des Atrazins an
den Huminstoff durch den Austausch des Chlor-Atoms am Atrazin erfolgt.
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Aufbauend auf den Dbisherigen Ergebnissen sind die folgenden . aufgefiihrten

Forschungsarbeiten von Bedeutung, die Aussagen iiber Strukturelemente der Huminstoffe

gestatten, so dafl die beobachteten Wechselwirkungen Huminstoffe/Xenobiotika erklirbar

werden:

— Isolierung von Huminstofffraktionen aus Boden und Gewissern unterschiedlicher Herkunft

. und Auffinden von Strukturmerkmalen mittels verschiedener adaptierter und modifizierter
analytischer Methoden. Optimierung von Methoden zur Gewinnung, Fraktionierung und
weiteren Aufarbeitung von Huminstoffproben mittels Ultrafiltration, Free-Flow-
Elektrophorese und Isofokussierung im préparativen Malstab; Untersuchung von
Wechselwirkungen organischer Pestizide, aber auch Metalle mit Huminstoffen;
Lokalisierung von Struktureinheiten, die fiir die Bindung von Xenobiotika und Metallen
verantwortlich sind (Bindung iiber Carboxal-, Hydroxyl- und Stickstoffgruppen); fiir die
Analytik sollen insbesondere CE und NMR eingesetzt sowie CE-MS-Kopplung etabliert
werden; Bearbeitung. realer, belasteter Boden- und Gewdsserproben, z. B. aus Scheyern.

~ Der EinfluB von gelosten Huminstoffen auf die Photostabilitit von Pestiziden soll in
Wasser- und in Bodenproben sowohl im Suntest als auch im Sonnensimulator untersucht
werden.

— Etablierung einer quantitativen Isolierungsmethode von organischer Bodensubstanz, die
kovalente Bindungen nicht beeintréchtigt und in Kombination mit modernen analytischen
verfahren die Identifizierung von in Boden vorliegenden chemischen Partialstrukturen
ermiglicht; Optimierung der Synthesebedingungen fiir die Silylierung organischer
Bodensubstanz; Auswahl der geeigneten Silylierungsmittel und Reaktionsbedingungen mit
dem Ziel einer Ausbeutemaximierung; NMR-Spektroskopie fiir die Quantifizierung der
Silylierungsreaktion und Aufhahme der NMR-Spektren gemi8 einem Aufbauprinzip, das
zu einer eindeutigen Definition von Partialstrukturen- dienen soll; Versuche zur
Anwendung der GC/MS zur Gewinnung strukturchemischer Daten aus silylierten
Huminstoffen; Durchfiihrung von Desilylierungsreaktionen und  vergleichende
Charakterisierung mit aus der gleichen Ausgangssubstanz gewonnenen IHSS-
Huminstoffen.



41

Quantitative und qualitative Untersuchungen zur Aufklirung der
Genese nicht extrahierbarer Riickstinde in Béden

U. Wanner', P. Burauel! , A. Wais? und F. Fithr!
'IcG 5 Radloagronorme Forschungszentrum Jiilich GmbH,
RCC Umweltchemie AG, Itingen/BL, Schweiz

Einleitung

Nach der Definition der IUPAC, Applied Chemistry Division, Comission on Pesticide
Chemistry (Roberts, 1984) handelt es sich bei ,nicht extrahierbaren Riickstiinden
(gelegentlich auch als ,gebunden® bezeichnet) im Boden um diejenige Verbindungen
(Ausgangswirkstoff, Metabolite und Fragmente), die nach einem praxisgerechten Einsatz der
Pflanzenschutzmittel resultieren und durch Methoden, welche ihre Struktur nicht wesentlich
verdndern, nicht extrahierbar sind und im Boden verbleiben.” Calderbank (1989) veranderte
diese Definition, wobei er der Bioverfiigbarkeit verstirkten Nachdruck verlieh.

In der SchluBfolgerung des von der Deutschen Forschungsgesellschaft organisierten
Workshops tiber gebundene Riickstinde (1996) wird folgende Definition von den Autoren
vorgeschlagen (Deutsche Forschungsgemeinschaft, 1997): ,, Gebundene Riickstéinde sind
Verbindungen in Bdden, Pflanzen oder Tieren, die als Ausgangssubstanz oder deren
Metabolite nach Extraktionen in der Matrix verbleiben. Die Extraktionsmethoden diirfen
weder die Verbindungen noch die Struktur der Matrix wesentlich verdndern. Die Art der
Bindung kann teilweise durch matrixverédndernde Extraktionsmethoden und anschliefende

leistungsfahige analytische Methoden geklért werden. Auf diese Weise wurden bis jetzt zum
Beispiel kovalente, ionische und sorptive Bindungen, wie auch Bindungen in Form von
Einschliissen identifiziert. Generell verringert die Bildung von gebundenen Riickstinden
signifikant die biologische Zuginglichkeit und die b1ologlsche Verfugbarkeit der
Verbindungen.*

Bisher vorliegende Untersuchungen lassen den Schlufl zu, da die Wirkstoffe bzw. deren
Metabolite nicht in gréfleren Mengen aus der Fraktion der nicht extrahierbaren Riickstinde
freigesetzt werden. Die an Huminstoffe gebundenen Riickstdnde zeichnen sich eher durch eine
geringere Mobilitit und eine deutlich schwichere biozide Wirkung aus (Kloskowski, 1986;
Kloskowski und Fiihr, 1987; Kloskowski, 1987; Printz, 1995). Experimentelle Ergebnisse
zeigen, da} die Wirkstoffe bzw. deren Metabolite entweder kovalent, ionisch, iiber Charge-
Transfer-Komplexe, iiber Wasserstoffbriicken, iiber van-der Waals-Krifte oder iiber
hydrophobe Wechselwirkungen an die Huminstoffmatrix gebunden sind oder durch
Sequestrierung in die Matrix eingeschlossen vorliegen (Wais, 1997).

Lysimeterstudien zur Untersuchung der nicht extrahierbaren Riickstiinde
in Béden

Die Ausbildung von nicht extrahierbaren Riickstéinden wird generell durch mikrobielle und
physiko-chemische Prozesse verursacht. Wichtige Parameter hierbei sind u.a Temperatur,
Feuchtigkeit, Textur, Gehalt an organischer Substanz, mikrobielle Biomasse und biologische
Diversitdit des Bodens (Haider, 1985). Viele dieser Parameter unterliegen saisonalen
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Schwankungen. Durch die Verwendung von "C-markierten Pflanzenschutzmitteln (PSM) in
Freiland-Lysimeterstudien kénnen diese Schwankungen und deren Einfliisse auf die
Ausbildung nicht extrahierbarer Riickstinde realititsnah untersucht werden. Studien des
Instituts fiir Radioagronomie belegen, dal mehr als 80 % des verbleibenden Kohlenstoffs
eines PSM-Molekiils selbst nach Jahren in der obersten Bodenschicht gefunden werden
konnen (Tabelle 1). Im Allgemeinen kémnen 50 bis 90 % dieses verbleibenden
Radiokohlenstoffs als ,,nicht extrahierbar bezeichnet werden, da selbst durch erschépfende
Extraktionen mit organischen Losungsmitteln keine Ausgangssubstanz bzw. deren Metabolite
gewonnen werden konnen. Die Art der zugrundeliegenden ,.Bindung® ist hiufig noch
ungeklart.

Tabelle 1: Freiland-Lysimeterstudien mit ungestérten Bodenkernen (1,10 m Tiefe) am
Institut fiir Radioagronomie: Radiokohlenstoff im Boden am Ende des Versuchs
(applizierte Radioaktivitit = 100 %).

Gefundene Radioaktivitit
Boden- Dauer der Gesamtes Profil A,-Horizont Nicht
Verbindung bp Studie[a] 0-110 cm 0-30 cm extrahierbar
[%] [%] 0-30 cm [%]
Atrazin TB® 2 41,1 35,7 23,9
SB® 2 33,6 29,7 21,1
Terbuthylazin TB 2 66,5 - 57,1 37,9
SB 2 64,0 56,1 35,4
Chloridazon TB 2 76,7 68,1 45,7
SB 2 64,4 444 33,1
Dichlorprop-P TB 2 19,3 19,1 18,4
SB 2 274 27,1 26,4
Methabenzthiazuron B 2 79,8 79,2 47,5
TB 6,5 20,2 19,1 17,1
Pyridat TB 2 46,0 45,2 38,5
Anilazin B 9 84,0 82,0 64,3

TB" Typische Parabraunerde 1,2 % Corg» 6,4 % Sand, 78,2 % Schluff, 15,4 % Ton, pH 7,2 im A -Horizont, SB®
Saure Parabraunerde 0,9 % C,,, 74,1 % Sand, 21,7 % Schluff, 4,2 % Ton, pH 6,9 im A -Horizont

Charakterisierung der nicht extrahierbaren Riickstinde in Boden

In einer Langzeit-Lysimeterstudie wurde das Herbizid [Carbonyl-MC]Methabenzthiazuron mit
einer Aufwandsmenge von 2,8 kg Wirkstoff pro ha im Nachauflauf zu Winterweizen in einer
ungestorten Typischen Parabraunerde (degradierter Loessboden) untersucht. Zur Ernte nach
127 Tagen konnten 28,8 % des unveridnderten Wirkstoffs mit organischen L&sungsmitteln
extrahiert werden. Dabei wurde eine drastische Absenkung des extrahierbaren und somit
potentiell bioverfligbaren verbleibenden Radiokohlenstoffs festgestellt (Abbildung 1).
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Abbildung 1: Lysimeterstudie mit [Carbonyl-" C] Methabenzthiazuron: Verteilung der

Radioaktivitit im Boden (appl. Radioaktivitdt = 100 %) (Brumhard, 1994).

Nach 6,5 Jahren konnte lediglich 1 % des applizierten Radiokohlenstoffs als
Methabenzthiazuron identifiziert werden. Durch Reextraktion von Fulvo- und Humins&uren
(als Bestandteile der organischen Substanz des Bodens) mit Chloroform konnten weniger als
0,05% der applizierten Menge als unverdnderter Wirkstoff gefunden werden. Die
kontinuierlich Abnahme der Gesamtriickstinde beweist, dafl parallel zur natiirlichen
Umsetzung der organischen Substanz im Boden eine langsame Metabolisierung der nicht
extrahierbaren Riickstinde des Methabenzthiazuron im Boden stattfindet. Dieses Ergebnis
wird zusidtzlich durch die Tatsache gestiitzt, dafl weniger als 1% der applizierten
Radioaktivitit in der mikrobiellen Biomasse des gesamten Bodenkerns wiedergefunden wurde
(Brumhard, 1994).

Das Fungizid Anilazin zeichnet sich durch die rasche Ausbildung von nicht extrahierbaren
Riickstinden im Boden aus. Gleichzeitig findet eine geringe Biomineralisierung (2 % in 12
Wochen), und zwar unabhidngig von der Aufwandmenge von 1-400 mg kg'1 unter
standardisierten Bedingungen statt (Kloskowski, 1986; Mittelstaedt, 1987, Heitmann-Weber,
1994; Wais, 1995).

Das Verhalten von Anilazin im Agrardkosystem wurde unter Freilandbedingungen in einer
Langzeit-Lysimeterstudie (Typische Parabraunerde) untersucht. Dazu wurde 1985 im
Nachauflauf von Winterweizen 4 kg Wirkstoff pro ha appliziert. Es folgten 4 weitere
Applikationen in den Jahren 1986-1989. Die Applikation des Wirkstoffs in dieser hohen
Aufwandmenge entspricht nicht der ,,guten landwirtschaftlichen Praxis“, diente aber zur
genauen Untersuchung der Bioverfiigbarkeit und der Ausbildung nicht extrahierbarer
Riickstinde im Boden. Wie in Abbildung 2 zu erkennen ist, ist das Verhiltnis von
extrahierbarem Radiokohlenstoff und der Ausbildung nicht extrahierbarer Riickstinde nahezu
unabhingig von der Art des Experiments.
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Abbildung 2: Extrahierbarkeit von [PhenyI-U-MC] Anilazin aus Bodenproben einer
Typischen Parabraunerde. Radioaktivitit im Boden = 100%.

Der hohe Anteil nicht extrahierbarer Riickstdnde erfordert detaillierte Laboruntersuchungen
zur Aufklirung der Bindungsmechanismen. Hierzu wurde der Wirkstoff >C-markiert unter

Verwendung von *C-NMR-Techniken eingesetzt.

BC-NMR Untersuchungen

Die "C-NMR Spektroskopie ist eine Untersuchungsméglichkeit, die chemische Natur der
nicht extrahierbaren Riickstinde ndher zu charakterisieren. Dazu wurde einerseits “C-
angereichertes Anilazin und andererseits ein *C-verarmter kiinstlicher Boden verwendet. Der
kiinstliche Boden wurde durch die Humifizierung von '“C-abgereichertem Maisstroh
hergestellt, wodurch das Hintergrundsignal im NMR-Spektrum nahezu vollstindig
unterdriickt wurde (Wais, 1996). Nach einer entsprechenden Inkubation des Anilazin wurden
die Huminsduren isoliert und NMR-spektroskopisch untersucht. Die erhaltenen Spektren
wurden verglichen mit den NMR Spekiren des Dihydroxy- und des Dimethoxy-Derivats des
Anilazin  (2-Chlorophenyl-dihydroxy-(1,3,5)-triazin-2-yl-amin = bzw.  2-Chlorophenyl-
dimethoxy-(1,3,5)-triazin-2-yl-amin). Dabei zeigt das Dimethoxy-Derivat des Anilazin
charakteristische chemische Verschiebungen bei & = 166,4-166,9 ppm und bei & = 172,0-
172,8 ppm. Wie Abbildung 3 zeigt, sind dieselben Signale bei den NMR-Spektren des an
Huminséduren gebundenen Anilazin zu erkennen. Dieser Befund legt die Annahme nahe, daf3
Anilazin tiber Alkoxy-Bindungen kovalent an die Huminsiuren gebunden vorliegt.
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Abbildung 3: BCNMR Spektren von Huminsuren einer Typischen Parabraunerde und
eines kiinstlichen Bodens (K-Boden), die mit 50 - 400 mg kg'1 [Triazine-U-
BCJAnilazin inkubiert wurden: & = 166.4-166.9 ppm C-Atom der Bindung des
Triazinrings zum Chloranilin; 8 = 172.0-172.8 ppm C-Atome des Triazinrings,
die mit den Methoxygruppen verbunden sind. (verdndert von Wais, 1997).

SchluBfolgerung und Forschungsbedarf

Die genannten Ergebnisse zeigen, dafl die Verwendung von einerseits radioaktiv und
andererseits mit stabilen Isotopen markierten Verbindungen z.Z. die beste Moglichkeit
darstellen, nicht extrahierbarer Riickstdnde zu charakterisieren. Hierzu dienen zum einen
Detailuntersuchungen im Labormafistab, zum anderen Untersuchungen in Freilandlysimetern
(Fithr, 1991). Dabei ist festzustellen, daB allein mittels Freiland-Lysimeterstudien die
Abhéngigkeit der Ausbildung nicht extrahierbarer Riickstinde von allen biotischen und
abiotischen natiirlichen Parameter untersucht werden kann. Eingebettet in das System der
»2uten landwirtschaftlichen Praxis“ bieten sie die Moglichkeit, Aspekte der potentiellen
Bioverfiigbarkeit und der Translokation nicht extrahierbarer Riickstdnde unter natiirlichen
Bedingungen zu untersuchen.
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Riickstandsverhalten und Bioverfiigbarkeit von ausgewihlten
organischen Chemikalien in Langzeit-Lysimeteruntersuchungen

P. Burauel, F. Fiihr
Institut fiir Chemie und Dynamik der Geosphire 5: Radioagronomie
Forschungszentrum Jiilich, GmbH

Einleitung

Als Bewertungsgrundlage zum Abbau- und Versickerungsverhalten von Pflanzenschutzmit-
teln in Béden fordern die Aufsichtsbehérden standardisierte Laborversuche in Erlenmeyerkol-
ben, kleinen Bodenséulen oder auch Kleingefiien mit Pflanzenbewuchs. Bei all diesen Unter-
suchungen fehlt hiufig die Riickkopplung mit den biotischen und abiotischen EinfluBfaktoren
unter Freilandbedingungen. So stimmen hiufig die so erhaltenen Biomineralisationsraten
nicht mit Daten aus Freilandversuchen iiberein (Brumhard, 1991; Kubiak 1986). Mit dem
Ziel, das Schicksal von organischen Chemikalien in Béden méglichst realitétsnah verfolgen
zu konnen, entwickelte das Institut fiir Radioa?onomie das Lysimeterkonzept (Abb. 1) (Fiihr
& Hance, 1992; Fiihr et al., 1997), in dem '*C-markierte Verbindungen eingesetzt werden.
Ergebnisse mit 50 Wirkstoffen belegen, dafl auf diese Weise eine standortgerechte Bewertung
des Schicksals von organischen Chemikalien in Béden und Pflanzen erhalten wird.

Zielsetzung und Ergebnisse

Das Verhalten der Herbizide Atrazin (Abb. 2), Terbuthylazin (Abb. 3) und der PAH-Vertreter
Benzo(a)pyren (BAP) und Fluoranthen (FLA) (Abb. 4, Simulation einer Bodenkontamination
durch Einmischen in die Ackerkrume) wurde im Rahmen von zweijdhrigen Freilandlysime-
terstudien in einer Typischen Parabraunerde untersucht (Schndder, 1994; Burauel, 1994).
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Abb. 1: Schematischer Querschnitt der Lysimeteranlage des
Instituts fiir Radioagronomie, Forschungszentrum Jiilich
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Der eingesetzte Boden stammt aus einer intensiven Ackernutzung. Er stellt nach Miickenhau-
sen (1977) einen weit verbreiteten und meist ackerbaulich genutzten Bodentyp in der Bundes-
republik dar mit einem Sandgehalt von < 7 %, einem Schluffgehalt von ca. 75 % und einem
Tongehalt von 15-25 %. Die Lysimeter, gefiilit mit ungestérten Bodenmonolithen von 1,1 m
Michtigkeit und einer Oberfléiche von 1 m® wurden entsprechend guter landwirtschaftlicher
Praxis mit Kulturpflanzenbewuchs gefiihrt. Der Pflanzenbewuchs diente zur Abschitzung der
potentiellen Bioverfiigbarkeit von Riickstandsradiokohlenstoff aus den Wirkstoffverbindun-
gen.

N
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Abb. 3: Terbuthylazin
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(1 kg a.i./ ha im Vorauflauf zu Mais) 2. Winterweizen: 1’20 %

3. Wintergerste: 0,10 %

Beim Vergleich aller Untersuchungen féllt auf, dafl bei der ersten Bodenprobennahme nach
der ersten Vegetationsperiode ein mehr oder weniger stabiles Verhéltnis zwischen den Frak-
tionen Biomineralisation und Verfliichtigung, extrahierbarer Menge sowie nicht extrahierter
(gebundener) Riickstandsmenge eintritt. Die Aufnahme von Radiokohlenstoff in die Folgekul-
turen ist deutlich, um bis zu einer Zehnerpotenz gegeniiber der Kulturpflanze im Anwen-
dungsjahr reduziert. Hierbei ist zu berucks1cht1gen daf} speziell im Applikationsjahr ein Teil
der Radioaktivitat in den Pflanzen reassimiliertes ' C02 aus der Biomineralisierung der orga-
nischen Verbindung darstellen kann (Miiller et al., 1983).
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Forschungsdefizite

In der langjéhrigen Perspektive reduziert sich das Riickstandsproblem in Boden auf die Frage
der.potentiellen Bioverfiigbarkeit der sogenannten ‘gebundenen Riickstéinde’. Hierzu miissen

einerseits die chemisch-physikalischen Bindungstypen der organischen Chemikalien sowie
deren Metaboliten weiter aufgekldrt werden und andererseits der gesamte organische Kohlen-
stoffzyklus im Boden Beriicksichtigung finden. Prozefstudien zu Bindungstypen einzelner
Chemikalien werden dann komplementir im LabormaBstab durchgefiihrt. Hierzu ist es aller-
dings notwendig, mit Schadstoffkonzentrationen zu arbeiten, die den natiirlichen heterogenen
Verhiltnissen entsprechen. Diese Daten konnen beispielsweise aus Lysimeteruntersuchungen
abgeleitet werden. In diesem Zusammenhang mufl erkannt werden, dafl die analytische De-
tektion von organischen Chemikalien und deren Metaboliten allein, nicht den dynamischen
Prozel3 des Auftretens und Verschwindens rdumlich/zeitlich variierender Mengen dieser Stof-
fe in der Bodenldsung als dem Transfermedium erfassen kann. Zur Beschreibung der Biover-
fiigbarkeit dieser fixierten/gebundenen oder in Losung befindlichen Stoffe ist es weiterhin
entscheidend, Testorganismen auszuwéhlen, die eine reprisentative Stellung im betrachteten
Okosystem einnehmen. Diese Ergebnisse werden dann fiir die Betrachtung der bioverfiligbaren
Riickstéinde in Bdden herangezogen.

Es ist zwingend notwendig, Experimente auf verschiedenen rdumlichen und zeitlichen Skalen
durchzufiihren und miteinander zu verbinden. Die gewonnenen Datensitze dieser Untersu-
chungen stellen wesentliche Informationen dar, Schadstoffstrdme und deren Wirkungen ab-
schétzbar zu machen.
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Umsatz und Verlagerung eines Pflanzenschutzmittels in
Abhiingigkeit vom geldsten organischen Kohlenstoff im Boden

Th. Piitz, St. Brandt, H. Printz, F. Fiihr
Institut fiir Chemie und Dynamik der Geosphire 5: Radioagronomie
Forschungszentrum Jillich, GmbH

Einleitung

Der Verbleib von Pflanzenschutzmitteln im Boden wird wesentlich durch Wechselwirkungen
mit der organischen Substanz beeinflufit. Die geloste organische Substanz wirkt sich in
verschiedener Weise fordernd auf die Verlagerung von Pflanzenschutzmitteln aus:

Erstens bewirkt sie eine signifikante Steigerung der Ldslichkeit hydrophober
Pflanzenschutzmittel und beeinfluBlt somit deren Reaktionsfdhigkeit in terrestrischen bzw.
aquatischen Okosystemen (Chiou et al., 1986 u. 1987, Schnitzer, 1991).

Zweitens werden Carrier-Funktionen der organischen Substanz diskutiert, die eine deutlich
erh6hte Mobilitdt, Dispersion und Transport von ansonsten duflerst immobilen
Pflanzenschutzmitteln verursacht (Madhun et al., 1986; Bengtsson et al., 1987, Saint-Ford &
Visser, 1988). In der wisserigen Phase existieren dann zwei Formen eines Pflanzen-
schutzmittels, einerseits der freie, geloste Wirkstoff und andererseits der an die geldste
organische Substanz gebundene Wirkstoff (Caron et al., 1985). Hierbei erfolgt aber nur dann
ein Transport, wenn sich die transportierbaren Makromolekule wie hydrophile Verbindungen
verhalten (Enfield & Bengtsson, 1988).

Bei der dritten Moglichkeit einer Mobilitéitsforderung von Pflanzenschutzmitteln besteht kein
direkter EinfluB der gel6sten organischen Substanz. Die in der netzartigen Struktur der
Huminsiduren eingefangenen Pflanzenschutzmittel werden lediglich gegen mikrobiellen
Abbau, Hydrolyse und Photolyse geschiitzt (Saint-Ford & Visser, 1988). Mit der Freisetzung
aus einer solchen Maskierung in Phasen einer raschen Tiefenverlagerung besteht dann
natiirlich eine erhohte Verlagerungswahrscheinlichkeit.

Versuchsziel

Der Einfluf} der geldsten organischen Substanz auf den Abbau, die Sorption bzw. Bindung an
den Boden sowie die Verlagerung eines Pflanzenschutzmittels im Boden sollte untersucht
werden.

Versuchsdesign

In allen durchgefiihrten Versuchen wurde eine Parabraunerde aus Merzenhausen eingesetzt,
die einen in Deutschland weitverbreiteten, intensiv landwirtschaftlich genutzten Bodentyp
reprasentiert (Tabelle 1). Es wurden in zwei aufeinander folgenden Studien 1 m -Ly51meter
mit 1,10 m tiefen Bodenmonlithen verwendet, die in einer ca. 40 m’ groflen Kontrollfliche in
den Boden eingelassen wurden (Abbildung 1). Zur Gewinnung von Bodenlésung wurden im
ersten Lysimeterversuch in einem Lysimeter insgesamt acht Saugkerzen in zweifacher
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Wiederholung senkrecht in den Tiefen 10, 20, 40 und 60 cm installiert. Die Versuchsvarianten
sind in Tabelle 2 zusammengestellt. In einem S&ulenversuch wurden ungestérte Bodenséiulen
(Séule: Durchmesser 20 cm und Linge 40 cm) mit einer Unterdrucksteuerung eingesetzt. Die
Bodensdulen wurden wochentlich mit 33 mL Regenwasser beregnet. Die ergidnzenden
Abbauversuche wurden nach Anderson & Domsch (1975) durchgefiihrt.

Als Testsubstanz wurde in allen Versuchen der Herbizidwirkstoff [Phenyl-U-
14C]Methabenz’chiazuron, formuliert als TRIBUNIL 70WP, in praxisiiblichen
Aufwandmengen von 2-3 kga.. ha'! im Vorauflauf zu Winterweizen bzw. in den
Sdulenversuchen direkt auf den Boden appliziert. Alle Lysimeterversuche wurden mit
Pflanzenbewuchs und die Sdulenversuche ohne Pflanzenbewuchs durchgefiihrt.

Tabelle I: Bodenparameter der Parabraunerde vom Standort "Im Brithl", Merzenhausen.

Horizont A, A By B B
0-39cm | 39-55cm | 55-77cm | 77-98 cm | 98-119 cm
pH-Wert [KCI] 7,2 6,9 6,8. 6,7 6,5
KAK [mval 100 g-1] 1,4 | 122 122 10,5 11,0
Humus [%]* 2,1 0,7 0,6 0,6 0,5
Sand [%] 6,4 1,0 0,1 0,8 0,7
Schluff [%] 782 | 7711 734 74,1 72,7
Ton [%] 15,4 21,9 26,5 25,1 26,6
Bodendichte [g cm-3] 1,57 1,59 1,66 1,68 1,69
Gesamtporen [Vol.-%] 46,3 48,0 43,1 41,8 41,0
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Abbildung 1:  Querschnitt der Lysimeteranlage mit einem versenkten Bodenmonolithen

* Humus = Corg * 1,72
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Ergebnisse

Im ersten Lysimeterversuch wurden bereits 10 Tage nach der [Phenyl-U-' C]Metha—
benzﬂuazuron—Vorauﬂaufapphkatlon in den BodenlSsungen in 10" bzw. 20 cm Tiefe mit 4,1
bzw. 0,5 pg L' die hochsten Wirkstoffkonzentrationen der ersten Vegetationsperiode
gemessen. Im weiteren Verlauf sank der Methabenzthlazuron-Gehalt in den Bodenldsungen
aus diesen Tiefen auf Werte um 0,1 pgL™" ab. Die Bodenlssungen aus 40 cm Bodentiefe

wiesen im Mittel um 0,05 pg L™ auf, Die wendende und mischende Bodenbearbeitung nach
der Winterweizenernte zur Saatbettbereitung fiir Wmtergerste fithrte zu einem sprunghaften
Anstieg der Methabenzthiazuron-Gehalte in der Bodenlésung aus 10 cm Bodentiefe auf
53 ug L', Im weiteren Verlauf nahmen die Wirkstoffkonzentrationen dann wieder
kontinuierlich ab, wobei diese jedoch stets deutlich iiber dem Niveau des ersten
Versuchsjahres lagen. In den Bodenlésungen aus den Tiefen 20 sowie 40 cm bewegten sich
die Methabenzthiazuron-Gehalte im wesentlichen wieder auf dem Niveau des Vorjahres, d.h.
0,16 bzw. 0,05pg L'. Mit der einmischenden Bodenbearbeitung wurde der
Methabenzthiazuron-Abbau deutlich intensiviert, denn im Gegensatz zum Applikationsjahr
wurde in allen Bodenlosungen des Nachbaujahres der Hauptmetabolit Desmethyl-
Methabenzthiazuron charakterisiert. In den Bodenldsungen aus 60 cm Bodentiefe konnte bei
einer Nachweisgrenze von 0,001 pg L" weder der applizierte Wirkstoff noch ein Metabolit
detektiert werden.

Tabelle 2:  Varianten der beiden Lysimeterversuche

Variante 1 Variante 2
1. Lysimeterversuch [”C]MBT (Saugkerzen)
2. Lysimeterversuch [“CIMBT [*CJMBT + Maisstroh
Saulenversuch [“CIMBT [*CJMBT + Maisstroh

Zum Ende der ersten Vegetationsperiode wurden 87 % und nach der Ernte der Folgekultur
80 % der applizierten Radioaktivitdt im Boden wiedergefunden. Sie verteilte sich im
wesentlichen (9/10) auf die Krumenschicht 0-20 cm. In beiden Versuchsjahren konnten
Methabenzthiazuron und der Hauptmetabolit Desmethyl-Methabenzthiazuron mittels Radio-
TLC nachgewiesen werden, wobei zum Ende des ersten Versuchsjahres nach der
Winterweizenernte in der 0-10 cm Bodenschicht 29 % der applizierten Radioaktivitit auf den
unverdnderten Wirkstoff (1,2 mg kg'l) sowi¢ 1% der applizierten Radioaktivitit auf den
Hauptmetaboliten Desmethyl-Methabenzthiazuron (0,04 mg kg™) entfielen. Im Nachbaujahr
reduzierte sich der aus der bearbeiteten 0-20 cm Krumenschicht als Methabenzthiazuron
extrahierbare Anteil auf 25% (0,5mg kg']), wiahrend sich der Desmethyl-

Methabenzthiazuron-Anteil auf 2,3 % (0,04 mg kg~!) erhohte.
Mit den Sickerwasserspenden wurde im Verlauf des 22monatigen Zeitraumes aus den beiden
Lysimetern jeweils 0,03 % der applizierten Radioaktivitit iiberwiegend wihrend der Winter-
und Friihjahrsmonate ausgetragen. Die Entnahme der Bodenldsungen bewirkte eine etwa
30 %ige Reduktion des Sickerwasservolumens. Vermutlich aufgrund von "preferential flow"-
Erelgmssen nach starken Niederschldgen wurden bereits 10 Tage nach der [Phenyl-U-
C]Methabenzthlazuron-Anwendung Wirkstoffkonzentrationen von 8,1 ug L' bzw. 1,6
sowie 4,3 ug L'in Sickerwasserspenden mit Volumina <2,5 L gemessen. Nach ausgiebigen
Herbst- und Winterniederschldgen, dem Auffiillen des Bodens auf Feldkapazitit und einer
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kontinuierlichen  Sickerwasserbildung erfolgte eine drastische Reduzierung der
Methabenzthiazuron-Konzentrationen auf Werte unter 0,1 pg L™.

Diese Ergebnisse wurden auch im Rahmen des zweiten Lysimeterversuches bestitigt. Dariiber
hinaus konnte iibereinstimmend im Laborabbau- und Lysimeterversuch beobachtet werden,
daf durch die intensive Umsetzung des Maisstrohs verstidrkt der Hauptmetabolit Desmethyl-
MBT gebildet wurde (Lysimeter: 1,6 auf 3,9 % der applizierten Radioaktivitit (AR),
Abbauversuch: 2,9 auf 6,1 % der AR). Ebenso wurde die Bildung gebundener Riickstinde im
Boden deutlich intensiviert (Lysimeter: 36,8 auf 55,0 % der AR, Abbauversuch: 2,9 auf 6,1 %
der AR). Im Lysimeter mit Maisstrohdiingung wurde mit insgesamt 6,8 pg MBT weniger als
die Hilfte der Wirkstoffmenge im Sickerwasser als im vergleichbaren Lysimeter ohne
Maisstrohdiingung gemessen, was auf die intensive Umsetzung von MBT nach
Maisstrohdiingung zuriickgefiihrt wurde.

Im Gegensatz dazu stehen Ergebnisse aus dem Séulenversuch mit ungestérten Bodenséulen.
Hier traten 40 Tage nach der MBT-Applikation in der MBT+Stroh-Variante Konzentrationen
von bis zu 46,8 pgL’ MBT im Sickerwasser auf. Ein Erklirungsansatz fir diese
Beobachtung kann neben der intensiven Beregnung und der geringen Profiltiefe der
Bodensidule die Léslichkeitserh6hung von Pflanzenschutzmitteln durch geldste organische
Substanz aus der Strohdiingung sein.
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Uber den Einfluss von Tensiden und lipophilen Substraten auf die
Bioverfiigbarkeit von Polycyclischen Aromatischen
Kohlenwasserstoffen (PAK)

C. J. von Soeder, M. Kleespies, C. Eschner, L. Webb, J. Groeneweg
IBT-3/ICG-6
Forschungszentrum Jiilich, GmbH

Einleitung

Unser AGF-Vorhaben 'Angewandte und mikrobielle Okologie chemisch belasteter Boden'
(fur das AGF-Programm 1993/94 gegliedert in die Teilvorhaben 136 KFA und 141 KFA)
zielte vornehmlich auf die Klarung der Abhingigkeit der mikrobiellen Bioverfiigbarkeit
lipophiler Schadstoffe von verschiedenen Systemparametern. Diese Arbeiten wurden
teilweise erst 1996 vorldufig abgeschlossen.

Urspriingliche Zielsetzungen

. Isolierung und Charakterisierung PAK-abbauender Mikroorganismen (auch von Pilzen) aus
Lysimetern; Versuche zur experimentellen Simulation der Bedingungen, unter denen der
Abbau von Schadstoffen im Boden erfolgt.

» Einsatz von 14C-markiertem Fluoranthen [FLA] und Benzo-(a)-pyren [BAP] als
Modellschadstoffe, insbesondere neben 'synthetischen Wurzelausscheidungen' als
Hauptsubstraten.

* Untersuchung des Einflusses von Tensiden und anderen gel6sten organischen Verbindungen
auf Bioverfiigbarkeit und Abbau von PAK. '

Der kiirzungsbedingte Personalschwund gestattete es nicht, die vorgesehenen Untersuchungen

an Bodenpilzen vorzunehmen. Aus dem gleichen Grund entfielen die Versuche mit MC-
markiertem BAP. Andererseits war ein Industrieprojekt zur 'Bodenreinigung mit
Mikroemulsionen' der Verfolgung der Projektziele dienlich (Bonkhoff et al., 1995; Eschner, .
1997).

Erreichte Ziele

Im Rahmen der Untersuchungen wurden einige grundlegend neue Erkenntnisse gewonnen, zu
denen wir aus Platzgriinden meist keine Daten angeben konnen. Stattdessen verweisen wir auf
die entsprechenden Vertffentlichungen.
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Isolierung und Charakterisierung PAK-abbauender Mikroorganismen

Fiir die Versuche wurden &fters undefinierte Mischkulturen eingesetzt, zur Analyse von
Detailfragen jedoch Reinkulturen. Beispiel: Heiz6l (> 2000 Einzelkomponenten
einschlielich verzweigter KW und PAKs) wurde vom Gemisch zweier Reinkulturen ebenso
komplett und effizient abgebaut (5 gfl*d; 20 °C) wie von der wurspriinglichen
Vielkomponenten-Anreicherungskultur, Die eingesetzten Reinkulturen waren: ein potenter
KW-Abbauver, der kein Biotensid produziert, und ein KW schlecht verwertender
Biotensidproduzent (Rohns, 1992).

Aus Altlastbdden isolierten wir fiir das Vorhaben:

» Das FLA-verwertende Mycobacterium hodleri (eine neue Art (Kleespies, 1997)), wichst mit
Fluoranthen als einzigem Substrat ebenso gut wie mit Glucose, weniger gut mit dem Tensid
Tween 80, und mit Anthracen, Pyren, Fluoren und Phenanthren nur cometabolisch mit FLA
(Kleespies,1997).

* Pseudomonas C2 (cf. Ps. cepacea), einen Stamm mit breiterem PAK-Verwer
tungsspektrum, der ebenfalls gut auf FLA wéchst (Eschner, 1997).

Simulation natiirlicher Schadstoffabbau-Bedingungen

Im Boden wachsen Bakterien meist langsamer, als es im Chemostaten realisierbar ist;
Generationszeiten >> 5 d. Kultiviert man Bakterien in Fermentern mit kontinuierlicher
Biomasseriickhaltung, so lassen sich sehr geringe Wachstumsraten erreichen; Grundumsatz
(maintenance) und Reaktivitéit sind dann deutlich verschieden von dem aus konventionellen

Bakterienkulturen Bekannten (Tappe et al., 1996).

Hiervon ausgehend, gelang es auch, durch Férbung mit Fluoreszenzfarbstoffen und
Bildverarbeitung, die Aktivititsverteilung verschiedener Bakterien auf dem Zellniveau zu

analysieren, Obgleich wir hierbei nur im wésserigen Milieu arbeiten konnten, sind dies

essentielle Schritte zur realistischen Simulation (und Eichung?) des physiologischen Zustands
von Bakterien im Boden.

Umsatz von Fluoranthen [FLA], auch in Gegenwart anderer organischer Substrate

Den mikrobiellen Abbau von PAK limitiert primdr deren geringe Loslichkeit in der
Nihrlosung (bei 20 °C fiir FLA 0,08 mg/l), ferner die Rate der Nachlosung verbrauchten
Substrats. In Schiittelkulturen und mit kristallinem FLA im Uberschuss wurden maximal 0,6
mg FLA je h eliminiert. Dieser Wert stimmte bei M. hodleri und Ps. C2 iiberein und war
durch erhohte Biomassekonzentration naturgem#B nicht zu steigern (Eschner, 1997;
Kleespies, 1997).

Die Bioverfiigbarkeit erweist sich damit als die volumenspezifische Rate, mit der ein Substrat
in einem bestimmten System zur Verfiigung gestellt wird. Sie ist im Boden sicherlich nur auf
der Mikroskala giiltig und auf jeden Fall abhingig von der Wassertransportrate und der
Zusammensetzung der Bodenlsung (s. ,.Beeinflussung der PAK-Bioverfiigbarkeit durch
Tenside und Lipide®).

Den geringen PAK-Konzentrationen im liquiden Wasser PAK-kontaminierter Oberbtden
stehen hier erheblich groflere Mengen anderer geloster organischer Stoffe gegeniiber. Der
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durchschnittliche DOC betréigt hier > 10 mg/l und beinhaltet auch leicht abbaubare
Verbindungen (Zucker, Fettsduren, Aminosduren usw.). Wir nehmen an, daf} ihre
Anwesenheit die mikrobielle PAK-Umsetzung nicht negativ beeinflut, weil Zusatz von
Néhrbouillon und anderer leicht verwertbarer Substrate die Rate der PAK-Elimination in

keinem Fall beeinfrachtigte, auch wenn das Biomassewachstum iiberwiegend auf dem
Verbrauch von Nicht-PAK-Substraten beruhte (Eschner,1997; Kleespies, 1997).

14C-markiertes FLA wurde von M. hodleri eindeutig gleichzeitig mit Tween 80 oxidativ
umgesetzt, und zwar mindestens bis hinab zu einer Aullenkonzentration von 3,25 pg/l
(Kleespies,1997). Da die Nutzungsraten beider Substrate einander nicht beeinflufliten, nennen
wir diese Erndhrungsweise 'symmetabolisch'.

Obgleich M. hodleri mit FLA gut zu wachsen vermag, muf} die FLA-Verwertung nach FLA-
freier Anzucht jedesmal neu induziert werden (Kleespies, 1997).

Beeinflussung der PAK-Bioverfiigbarkeit durch Tenside und Lipide

Ob die Bioverfiigbarkeit lipophiler Substrate wie PAK durch Tenside erh6ht wird, war bis
jetzt Gegenstand kontroverser Diskussionen. Wir untersuchten deshalb vergleichend die
Wirkung von 10 technischen, biologisch abbaubaren Tensiden (Kleespies, 1997) sowie von 2
phytogenen Biotensiden (Soeder et al., 1996), wie sie in vielen Boden vorkommen.

Es war insbesondere bei M. hodleri eindeutig festzustellen, da Tenside die Bioverfiigbarkeit

von FLA erhéhen (unter unseren Testbedingungen maximal um das 2,6-Fache), sofern sie fiir
~ die PAK-verwertenden Mikroorganismen nicht toxisch sind (Kleespies, 1997).

Toxische Tenside beeintrichtigen die Semipermeabilitit der Cytomembran. Es kommt zum

Austritt von Kt und anderen gelSsten Zellinhaltsstoffen, was mit Hilfe von
Leitfdhigkeitsmessungen summarisch erfalit werden konnte (Kleespies, 1997). Die Tensid-
Toxizitdt hdngt ab von Testorganismus, Molekulargewicht und HLB-Wert.

Auch dispergierte Oltrpfchen (Rapsél, Rapsol-methylester) erhohen die Bioverfiigbarkeit
von PAK fiir Bakterien (Eschner, 1997). Dies lielen Versuche zum Abbau der Komponenten
PAK-belasteter Mikroemulsionen erkennen. Unter kontinuierlichen aeroben Bedingungen
erfolgten der Abbau des Ols, des Tensids sowie Abbau von PAK (in Anlehnung an einen
konkreten Problemfall Acenaphthen, Fluoren, FLA, Phenanthren, Pyren) synchron. Zum
kompletten Abbau des gesamten Stoffgemischs war tibrigens eine Verweilzeit von ca. 200 h
erforderlich (= technisch unwirtschaftlich).

Die Selbst- = Nachreinigung eines Bodens nach PAK-Extraktion mittels einer Mikroemulsion
wurde an Parabraunerde aus Merzenhausen mit der Methode nach Domsch & Anderson
untersucht, ferner durch chemische Analysen der Kontaminanten. Dabei kam es im
wesentlichen zu seriellem Abbau der Substrate (Reihenfolge: Rapstl-methylester, Tensid,
PAK), was wir auf mindestens partiellen O,-Mangel in den meisten Porenréumen des Bodens
zuriickfithren (Eschner, 1997).
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Das als besonders ‘bakterienfreundlich’ ausgewzhlte Tensid EO2 (ein Ethoxylat)
beeintrichtigte weder die Bodenatmung noch die mikrobielle Elimination von PAK-Resten.
Insofern ist das Verfahren umweltfreundlich (Eschner, 1997).

Forschungsdefizite

Einige Regeln, denen der Abbau von PAK und anderen schwer abbaubaren lipophilen Stoffen
unterliegt, sind durch unsere Untersuchungen deutlicher herausgearbeitet worden und fiir die
standortgerechte Bewertung chemischer Bodenbelastungen relevant. Das betrifft besonders
die Interaktion PAK/Tenside und die Quantifizierung der Bioverfiigbarkeit. Um von hier aus
zu praktisch verwertbaren Bewertungskriterien zu vorzustofen, ist vor allem die Klérung der
folgenden Fragen notig:

» Gelten die GesetzmiBigkeiten, denen die positiven und negativen Effekte von Tensiden auf
die PAK-Verwertung durch M. hodleri folgen, auch fiir andere potente PAK-Abbauer?

» Wie 14Bt sich die fiir Laborsysteme entwickelte Analyse der Aktivitétsverteilung in
schadstoffabbauenden Bakterienpopulationen auf die reale Situation im natiirlichen Boden
iibertragen? Kann man den physiologischen Status in situ durch 'Eichung' unter definierten
Bedingungen erfassen?

» Wie beeinflussen Tonminerale und Huminstoffe im Wechselspiel mit Biotensiden die
Bioverfiigbarkeit organischer Schadstoffe?

Der letzte Punkt steht in Zusammenhang mit dem Problem, unter welchen Bedingungen ein
langfristiger Eintrag persistenter organischer Schadstoffe in den Boden zur Akkumulation
fithren kann. Er betrifft ferner der Phytoremediation.
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Erfassung von 6kotoxischen Wirkungen auf Bodenokosysteme

A.Hartmann, J.C. Munch
Institut fiir Bodendkologie
GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit Neuherberg

Urspriingliche Zielsetzung

Die okotoxische Wirkung chemischer Belastungen auf Bdden sollten in einem
standortbezogenen Ansatz erfalit werden. Dabei sollten insbesondere Methoden eingesetzt
werden, welche die effektive Wirkung der Chemikalien wund ihrer vielfiltigen
Umwandlungsprodukte in hoch komplexen Systemen, wie Boden sind, erfassen. Die
Okotoxischen Wirkungstests sollten die in der Wechselwirkung mit den Oberfldchenmatrices
und reaktiven Gruppen von Huminstoffen entstandene tatséchliche Belastung erfassen.

Ausgangssituation

Die meisten der bestehenden biologischen Testansdtze zur Messung von Okotoxischen

Wirkungen von Belastungen in Béden sind entweder allgemeine AktivititsgroBen, wie
Bodenatmung (DECHEMA, 1995), oder die Erfassung von wenig differenzierten Mef3grofien,
wie die “mikrobielle Biomasse” (Schinner et al., 1993). Diese Mefverfahren zur Bestimmung
von Okotokischen Wirkungen auf Béden sind durch weitergehende Messungen zu ergénzen,
um differenzierte und standortgemifle Bewertungen durchfiihren zu konnen. U.a. sollten
Methoden zum Einsatz kommen, die eine Bewertung der vorliegenden Diversitdt der
Bodenmikroflora erlauben. Die Untersuchungen sollten zunichst auf die Bewertung der
okotoxischen Wirkungen von Herbiziden des s-Triazin-Typs (Atrazin, Terbuthylazin)
konzentriert werden.

Ergebnisse der 6kotoxikologischen Untersuchungen in s-Triazin-belasteten
Boden

In einem Langzeitexperiment in der Mikrokosmenanlage des GSF-Instituts fiir Bodenokologie
wurde die Atmungsaktivitit (Kohlendioxid-Produktion) in Bodenmonolithen von Braunerde
des Versuchsguts Scheyern bei einer Applikation von praxisiiblicher und 10-fach erhdhter
Aufwandmenge von Terbuthylazin kontinuierlich gemessen. Dabei wurden keine anhaltenden
Verdnderungen sowohl der Atmungsraten als auch des Adenylatgehalts und des
Energiegehalts (Albers et al., 1993) der Bodenmikroflora gefunden.

Zur Untersuchung der Populationsmuster der Bodenmikroflora wurde die Analyse der
Phospholipid-Fettsduremuster (PFLA-Analyse) nach Zelles und Bai (1993) durchgefiihrt.

Dabei ergab sich in den Terbuthylazin-behandelten Béden am zweiten Tag nach Applikation

eine Zunahme des Verhiltnisses der 18:1/17:1-Fettsduren. Diese Verdnderung war jedoch
nach zwei Wochen nicht mehr feststellbar. Auch die Analyse der Ahnlichkeitskoeffizienten
ergab keine Abweichung in den behandelten B6den, welche tiber die normale Streuung bzw.

Flexibilitit des Musters hinausging. In anderen Belastungsstudien (z.B. mit Kupfer) wurden
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Jedoch auch langeranhaltende Verdnderungen in der Populationsstruktur der Bodenmikroflora
gefunden (siehe Beitrag von Mglter et al.).

Die Erfassung der Diversitidt einer autochthonen Indikatorpopulation stellt einen neuen
methodischen Ansatz zur Erfassung der Diversitit der Bodenmikroflora dar (Schloter et al.,
1996). Hierbei wird mithilfe eines artspezifischen monoklonalen Antikorpers die an einem
gegebenen Standort vorhandene Population des Bodenbakteriums Ochrobactrum anthropi
durch Immunotrapping isoliert und die genotypische Diversitit der O. anthropi-isolate mit
PCR-Fingerprintmethoden ermittelt. Erfahrungsgemi sind in unbelasteten Bdéden und
Sedimenten 7- 8 unterschiedliche Genotypen vorhanden (Schloter et al, 1996). In
Belastungsfillen ist die Diversitit bis auf 1 Genotyp reduziert (siehe Beitrag von Schloter et
al.). In einem Maisfeld mit jahrelanger Atrazinanwendung wurde 3 Jahre nach Beendigung
der Applikationen eine Diversitit von 5-6 Genotypen von O. anthropi festgestellt. Diese
relativ hohe Diversitit der autochtonen Indikatorpopulation ist auch insofern bemerkenswert,
da in diesem Boden ein Ochrobactrum anthropi-Isolat gefunden wurde, welches Cyanurséure,
den dreifach hydroxylierten Grundkérper des s-Triazinrings, vollstindig mineralisieren kann
(Bergmiiller, 1995).

Sublethale Konzentrationen von Terbuthylazin, welches iiber das pflanzliche Futter in einem
Langzeitexperiment verabreicht wurde, wirkte auf drei Regenwurmarten unterschiedlicher
Lebensweise (Lumbricus terrestris, L. rubellus und Eisenia foetida / E.andrei) in
unterschiedlicher Weise bei der Exposition von 3 Folgegenerationen. E. andrei zeigte in der
Parenteralgeneration zeit- und konzentrationsabhéngige Reproduktionsriickginge. Bei den
Juvenilen der behandelten F1-Generation regte Terbuthylazin signifikant schnelleres
Wachstum, Gewichtszunahme und erhohte Kokonproduktion an Brunninger et al., 1994).. Bei
chronisch exponierten L. ferrestris war die Atmungsaktivitit und der Energiestoffwechsel
erh6ht Brunninger et al., 1995). Bei diesen Versuchen waren in den Tieren spezies- und
konzentrations-abhéngig Terbuthylazinmengen von 0,24 - 1,17 pg/g Wurm nachzuweisen
(Brunninger, 1994).

Zusammenfassend 148t sich feststellen, dal die mikrobendkologischen Ergebnisse keine
anhaltenden Gkotoxischen Wirkungen der Anwendung von s-Triazinen erkennen lieBen.
Jedoch signalisieren die chronischen Expositionsversuche von Regenwiirmern, dafl fiir
Bodentierpopulationen ein Risikopotential durch Terbuthyl-azin vorhanden sein konnte.

Weitere Ansiitze unter Verwendung von molekularen, biochemischen und
biologischen Endpunkten

Streibiomarker

Pflanzen als zentrale Schnittstelle zwischen dem Lebensraum Boden und Luft reagieren
bereits auf subakute Belastungen aus der Luft und dem Boden mit molekularen und
biochemischen Reaktionen, die als Indikator fiir Belastungen verwendet werden kénnten. Als
Beispiele seien die “pathogenesis related” (PR) Proteine und die Hitzeschock-Proteine (HSP)
erwdhnt, die bei Ozoneinwirkung (0,15 pl/l Luft) gebildet werden. Mit Hilfe von
Transkriptsonden konnte die Aktivierung der entsprechenden Gene bereits als Stressantwort
erfalBt werden (Ernst et al., 1996).

Ein Beispiel fiir die Reaktion von Organismen auf Genschidigungen, wie sie bei UV-
Bestrahlung und mit bestimmten Chemikalien erzeugt werden, ist das SOS-System von
Mikroorganismen. Es konnte gezeigt werden, dal nach Belastung von Sedimenten oder
Bdden mit genotoxischen Substanzen wie Methymethansulfonat (MMS) die vom SOS-
System aktivierte Expression eines Reporterkonstruktes angeschaltet wurde (Stubner et al.,
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1994). Da das Reporterprotein auf der Oberfldche des verwendeten Indikatorbakteriums
lokalisiert ist, kann durch Messung einer einfachen Antikorper-Antigen-Reaktion mit einem
spezifischen Antikérper die Aktivierung des SOS-Systems quantifiziert werden. Es zeigte sich
jedoch, daf} dieser Test nicht auf Konzentrationen kleiner als 0,01 % MMS in Béden anspricht
(Stubner, 1996).

Messung von Extrakten auf biochemische Toxizitéitsendpunkte

Eine alternative Strategie wird in der Verwendung von Testsystemen verfolgt, die erlauben,
Extrakte von organischen Losungsmitteln aus komplexen Matrices, wie Boden, zu testen.
Diese Testbatterie mit unterschiedlichen Endpunkten wie Zytotoxizitat, Mutagenitét ,
Genomschdden, hormonelle Wirkung und P450-Expression bietet ein breit angelegtes
Wirkungsmonitoring (Schramm, 1996).

Wirkung auf Tierpopulationen

Tierpopulationen nehmen chemische Belastungen in Boden oder Sedimenten iiber die
Nahrung oder die Haut auf. Sie integrieren subakute okotoxikologische Effekte durch die
lange Dauer der Exposition auch an niedrig konzentrierte Schadstoffen, die an der Matrix
adsorbiert sein kénnen. Nematoden eignen sich besonders als Testorganismus, da sie in hohen
Abundanzen und Artenzahlen in Okosystemen vorkommen, z.T. kurze Generationszeiten
haben und auch gut kultivierbar sind (Traunspurger et al.,, 1995). Okotoxische Tests mit
Nematoden kénnten daher z.B. die Regenwurmtests ergénzen.

Forschungsdefizite

Obwohl das Methodenrepertoire fiir die Analyse und Bewertung von Okotoxischen
Schadwirkungen von Chemikalien auf Boden durch neue methodische Ansétze ergénzt
werden konnten, welche die Erfassung von Diversititsparametern in komplexen Okosystemen
als intrinsischen Belastungsindex erlauben und chronische Effekte auf Tierpopulationen
erfassen, ist fiir eine sichere Bewertung noch zuwenig Erfahrung angesichts der Breite
unterschiedlicher Standorte vorhanden. Insbesondere fehlen sensitive Testansétze, in der auch

kritische Leistungsparameter von Bdden in die bewertende Analyse eingehen.
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Intraspezies-Diversitit von Indikatorbakterien als Kriterium fiir
die Belastung von Biden

M. Schloter, A. Hartmann, J.Ch. Munch

Institut fiir Bodentkologie
GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit Neuherberg

Die Bedeutung der mikrobiellen Diversitiit als 6kotoxikologischer
Parameter

Die Leistungen von Mikroorganismen sind eine wichtige Grundlage fiir funktionierende
Stoffkreislaufe in Okosystemen. Hohe Biodiversitit ist die Voraussetzung fiir eine gute
Pufferwirkung und Elastizitit von Organismengemeinschaften, um bei der Einwirkung von
Belastungen fiir eine Kontinuitdt der Okosystemaren Prozesse zu sorgen. Daher sind
Untersuchungen iiber die Diversitit von Struktur und Funktion der mikrobiellen
Lebensgemeinschaft unabdingbar, um Belastungen hinsichtlich ihrer Auswirkung auf eine
nachhaltige Nutzung und fiir eine tkotoxikologische Bewertung charakterisieren zu konnen.
Zum Verstindnis der mikrobiellen Diversitit ist ein multifaktorieller Ansatz notwendig, der
einerseits Prozessabldufe im Boden und andererseits mikrobielle Diversitit im aligemeinen
sowie Anderungen der Diversitit innerhalb funktioneller Gruppen beriicksichtigt. -

Methoden zur Erfassung mikrobieller Diversitit

Die Nichtkultivierbarkeit vieler Bodenmikroorgansimen stellt ein grofles Problem beim
Erfassen der Mikrobiellen Diversitit dar. Schitzungen ergeben, dafl zwischen 80 - 99 % der
Bodenmikroorgansimen noch nicht kultiviert oder nicht kultivierbar sind (Amann et al.,

1995). Seit einigen Jahren ist durch den Einsatz von molekulargenetischen Methoden die

direkte Identifizierung von einzelnen Mikroorganismengruppen aus Béden gelungen (Ward et
al., 1990). Die Anwendung von molekularen Methoden ermdglichte weiterhin wesentliche
Fortschritte bei der Erfassung der Diversitdt der Bodenmikroflora. Ludwig et al. (1997)
konnten aufgrund von Analysen von Totalsequenzen der 16S-rDNA, welche aus Boden-DNA
mit Hilfe der Polymerasekettenreaktion amplifiziert wurde, eine vollig neue
Entwicklungslinie der Bakterien beschreiben, der iiber 50% der aus dem untersuchten Boden
stammenden Sequenzen zugeordnet werden konnte. Wegen der hohen Diversitdt der
Bodenmikroflora -Schitzungen auf Grund von Reassoziationskinetiken von geschmolzener
DNA aus Boden ergeben ungefihr 10* verschiedene Spezies pro Gramm Boden (Torsvik et
al., 1990)- ist die vollstindige Erfassung der Gesamtdiversitdt kaum moglich. Um Aussagen
tiber die mikrobielle Diversitit in Béden zu erhalten, ist es daher sinnvoll, die Diversitidt von
Teilpopulationen (Intraspezies-Diversitit) als Indikatoren im Detail zu erfassen. Dies ist durch
den kombinierten Einsatz von serologischen-, molekularen und physiologischen Methoden
moglich.
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Ochrobactrum anthropi als Modellart

Ochrobactrum anthropi hat sich als eine in Umwelthabitaten (vor allem in Béden und in
Sedimenten) héufig vorkommende Bakterienart erwiesen. Diese Bakterien konnten auch aus
Pflanzen und aus Bodentieren isoliert werden. Als Modellart ist Ochrobactrum anthropi
einerseits wegen seiner Fahigkeit zur Denitrifikation von Interesse, andererseits auf Grund des
Potentials einiger Stimme zum Abbau von organischen Bodenkontaminanten wie 2,4-
Dichlorphenoxyessigsiure, Atrazin und Mineralél.

Ochrobactrum anthropi ist eine relativ neu definierte Art (Holmes et al., 1988), die frither zu
der heterogenen CDC Gruppe Vd gehorte. Auf der Basis von 16S rRNA Sequenzdaten gehort
Ochrobactrum anthropi in die a-2 Subklasse der Proteobakterien mit enger Verwandtschaft
zu Brucella (humanpathogen), Phylobacterium (pflanzenpathogen) und zu den Rhizobiaceen.
Ziel dieses Projektes ist es, die strukturelle und funktionelle Diversitédt innerhalb der Art
Ochrobactrum anthropi an nicht belasteten und kontaminierten Standorten zu erfassen.

Methodisches Vorgehen

Mit Hilfe von artspezifischen monoklonalen Antik6érpern konnen Bakterien der Art
Ochrobactrum anthropi ohne selektive Kultivierung aus verschiedenen Boden- und
Sedimentproben durch Immunotrapping angereichert werden und durch eine spezifische 16S-
rRNA Oligonukleotidsonde identifiziert werden. Die so gewonnenen Isolate (50 pro Standort)
werden mittels ERIC-PCR Muster genotypisch charakterisiert und mit Hilfe der
Clusteranalyse verglichen (Schloter et al., 1996).

Ergebnissse und Diskussion

Abhingigkeit der Diversitiit von Standort und Nutzung

Schloter et al. (1996) zeigten, daf die Intraspezies-Diversitit bei Ochrobactrum anthropi an
einem Standort mit Schwarzbrache im jahreszeitlichen Verlauf konstant war. Zu allen
Probenahmezeitpunkten konnten die gleichen Genotypen in dhnlichen Haufigkeiten isoliert
werden. Dagegen ist die Zusammensetzung der Genotypen bei unterschiedlicher
Bewirtschaftung verschieden. Ein Vergleich der Diversitét in dem Schwarzbracheboden (S30)
mit der Diversitit in einem landwirtschaftlich genutzten Boden (Maisanbau; GT) ergab zwar
eng verwandte, aber keine identischen Genotypen. Dies deutet auf deutliche Pragung der
Mikroflora durch die Standorteigenschaften und die Nutzungsart hin (Abb. 1 und 2).
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Abb.1: Clusteranalyse der Genotypen von Ochrobactrum anthropi aus einem Schwarzbrache-
boden (S30) und einem Maisfeld (GT)

Einflufl von organischer Belastung auf die Intraspezies-Diversitiit
Wiéhrend sich durch eine verinderte Bewirtschaftung nur die Zusammensetzung der

Genoptypen #nderte, kam es in belasteten Boden zu einer signifikanten Reduktion in der
Diversitit der Indikatorspezies Ochrobactrum anthropi. Im Vergleich zu dem im unbelasteten
Schwarzbracheboden (S30) vorhandenen 7 Genotypen in 50 Bakterienisolaten aus dem
Immunotrapping, dominierte in dem 2,4-Dichlorphenoxyessigsdure kontaminierten Boden ein
einziges Isolat UFZ-1 (Abb. 3 und 4). Eine dhnliche starke Reduktion der Diversitidt wurde in
einem extrem belasteten Sediment (Spitel) im Vergleich zu einem unbelasteten Sediment
(Oker) gefunden (M. Schloter, unvertffentlicht).
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Héaufigkeiten

Abb. 2: Haufigkeitsverteilung der Genotypen von jeweils 50 Isolaten aus S30 und GT

Abb.3: Clusteranalyse der Genotypen aus einem unbelasteten Schwarzbracheboden (S30)
und einem mit 2,4-Dichlorphenoxyessigsiure kontaminierten Boden (UFZ)
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Abb. 4: Haufigkeitsverteilung der Genotypen von jeweils 50 Isolaten aus unbelastetem
Ackerboden (S30) und 2,4-Dichlorphenoxyessigsdure belasteten Boden (UFZ).

Es konnte gezeigt werden, das Isolat UFZ 1 als einziges in der Lage ist, 2,4-
Dichlorphenoxyessigsdure zu verwerten (nicht gezeigt) und damit in dem kontaminierten
Boden einen Selektionsvorteil gegeniiber anderen Genotypen besitzt. Es ist nicht geklért,
inwiefern direkt toxische Effekte zur Reduktion der Diversitdt fiihren. Die Folgen der
reduzierten Diversitdt miissen ebenfalls noch weiter untersucht werden.
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Phospholipid-Fettsduremuster der Bodenmikroflora als
Belastungsindikator

K. Mélter, A. Hartmann
Institut fiir Bodendkologie
GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit Neuherberg

Einleitung

Um Verinderungen der komplexen mikrobiellen Gemeinschaften in Boden nachweisen zu
kénnen, geniigen die herkémmlichen Kultivierungstechniken nicht, da z.B. nur ein kleiner
Bruchteil (1-10%) von Bodenbakterien kultiviert werden kann (Torsvik et al., 1990). Zum
direkten Nachweis von Mikroorganismen bieten sich Makromolekiile ihres Zellaufbaus an,
welche als Biomarker ihre Anwesenheit anzeigen. Neben Nukleinsduren, welche von
spezifischen Oligonukleotiden erkannt werden, und spezifischen Proteinen oder
Polysacchariden, welche mit Hilfe von Antikorpern identifiziert werden (Hartmann et al,,
1997), sind die Strukturen von Phospholipiden und ihrer variablen Fettsduren von
diagnostischem Wert. Die Fettsdurezusammensetzung wird als chemotaxonomisches
Merkmal zur Bestimmung von Mikroorganismen verwendet (Lechevalier und Lechevalier,
1988).
Phospholipid-Fettsduren (PLFA) als Biomarker fiir- die Struktur von Mikroorganis-
menpopulationen bieten sich deshalb besonders an, weil sie:
- in den Membranen aller lebenden Zellen vorhanden sind und nach dem Zelltod
einer raschen enzymatischen Hydrolyse unterliegen. Zudem treten sie nicht als
mikrobielle Speicherstoffe auf (Tunlid und White, 1992).
- den Vorteil bieten, daB3 neben einem MaB fiir die bakterielle Vielfalt und
Populationszusammensetzung auch die Gesamtbiomasse bestimmt werden kann
(Findlay und Dobbs, 1993).

- gezeigt werden konnte, daB fiir Béden mit unterschiedlicher Jandwirtschaftlicher
Nutzung klar unterschiedliche Muster vorhanden sind (Zelles et al., 1994). Es ist
also eine Standort bezogene Aussage beziiglich der mikrobiellen Populations-
struktur zu erwarten.

Methodisches Vorgehen

Entsprechend der Methode von Zelles und Bai (1993), wurde nach einer Lipidextraktion aus
den Boden mit Hilfe einer Festphasenextraktion eine Abtrennung der Phospholipide
durchgefithrt. Durch Hydrolyse (alkalische Methanolyse) der Phospholipide wurden die
Fettsduren als Methylester freigesetzt, chemisch differenziert aufgetrennt und mittels GC-MS
schlieBlich eine groBe Anzahl unterschiedlicher Fettsduren identifiziert (Abb. 1). Durch dieses
Vorgehen kénnen mehrere 100 unterschiedliche Fettsduren quantitativ erfalt werden.
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Abb. 1: FluBdiagramm zur Extraktion und Aufarbeitung von Phospholipiden, Fettsduren sowie
Hydroxylipopolysaccharide aus Bodenproben (aus Zelles und Bai 1994). Die Durchfiihrung der einzelnen
Arbeitsschritte ist bei Zelles und Bai (1993) beschrieben. Chromatographiesiulen: SPE SI Nr. 1225-6018;
SPE SCX Nr. 1211-3040 und SPE NHy Nr. 1225-6012 alle von Analytical Chem. Intern. Californ.
Derivatisierungsreagenzien: Dimethyldisulphid (DMDS); Trimethylsilyl (TMSi). GC-MS
Gaschromatograph mit Massenspektrometer. EL-PLFA: estergebundene Phospholipidfettsiuren, NEL-
PLFA nicht-estergebundene Phospholipidfettsiuren; LPSOH: Hydroxyfettsduren der
Lipopolysaccharidfraktion; EL-SATFA: gesittigte Fettsduren der Fraktion der estergebundene
Phospholipidfettsduren; EL-MUFA: einfach ungesiittigte Fettsduren der Fraktion der estergebundene
Phospholipidfettsduren; EL-PUFA: mehrfach ungesittigte Fettsauren der Fraktion der estergebundene
Phospholipidfettsduren; EL-OHFA: Hydroxyfettsduren der Fraktion der estergebundene
Phospholipidfettsduren; NEL-FA: Fettsduren der Fraktion der nicht-estergebundenen Fettsduren; NEL-
OHFA Hydroxyfettsduren der Fraktion der nicht-estergebundenen Fettsduren.

Ergebnisse und Diskussion

Reproduzierbarkeit der Fettsiureprofile und Reaktion der PFLA-Muster auf
Verinderungen des Bodenhabitats

Um die Zusammensetzung aller PLFAs verschiedener Boden oder Versuchsvarianten
miteinander vergleichen zu konnen, bietet sich eine Clusteranalyse an, wobei man u.a.
Ahnlichkeitskoeffizienten erhilt. Bei der Cosinus-Clusterung ergibt sich bei vélliger
Ubereinstimmung ein Wert von 1,0. Es konnte gezeigt werden, daB die Fettsiure-muster aus
demselben Boden sehr reproduzierbar erhalten werden, da die Ahnlich-keitskoeffizienten von
parallel bestimmten identischen Bodenproben zwischen 0,9800 und 0,9980 liegen. Eine
Erh6hung oder Erniedrigung des pH-Wertes eines Bodens um eine Einheit verursachte nach
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3-monatiger Inkubation bei 22°C keine nennenswerten Anderungen des Fettsdureprofils. Eine
Erhéhung des Wassergehalts von 60% auf 80% mWK - und damit eine Erniedrigung des
Sauerstoffgehalts der Bdden - bewirkte dagegen eine deutliche Verinderung der PLFA-
Muster (0,8790 bis 0,8970) (Molter et al., 1996).

Die PLFA-Muster erlauben jedoch auch das Verfolgen von Verdnderungen bei sog.

Signaturfettsduren, welche fiir bestimmte Organismengruppen als Biomarker dienen. So wird
die Fettsdure cy17:0 als charakteristisch fiir anaerobe Bakterien und die Fettsdure 18:1,11 als
typisch fiir aerobe Bakterien betrachtet (Guckert et al., 1985). Die Fettsdure 18:2w6 wurde als
Indikatorfettsdure fiir pilzliche Zellen vorgeschlagen (Frostegard und Baath, 1996).

PLFA-Muster Cu-belasteter Boden

Es wurden verschiedene, mit unterschiedlichen Mengen von Kupfer belastete Bdden (von
ehemaligen Hopfengérten aus dem Versuchsgut Scheyern) untersucht. Der Boden IP4 war mit
18 ppm Cu relativ unbelastet, wahrend der Boden IP10 mit 200 ppm Cu stark belastet war.
Die quantitative Analyse der PLFA-Gesamtgehalte ergab, daB der Boden mit hoher
Kupferbelastung eine niedrigere mikrobielle Biomasse besaf}. Die beiden Béden waren zudem
beziiglich ihrer PLFA-Zusammensetzung mit einem Cosinus-Cluster Koeffizienten von
0,9170 deutlich unterschiedlich (Molter et al., 1995). Bei den geséttigten Fettsduren trat im
Boden mit hoher Kupferbelastung eine Zunahme des mbr/ibr-Verhéltnisses auf (mbr: mid-
chain branched; ibr: initial-chain branched). Da diese Fettsduren charakteristisch fiir Gram-
positive Bakterien sind, deutet dies auf eine Verdnderung innerhalb dieser Bakteriengruppe
hin. Das Verhiltnis der B-LPSOH-Fraktion (B-Hydroxy-Fettsduren der Lipopolysaccharid) zur
iso15:0-Fettsdure nahm bei zunehmender Kupferbelastung zu; dies weist auf einen gréBeren
Anteil von Gram-negativen Bakterien bei hoherer Kupferbelastung hin. Die Béden IP4 und
IP10 reagierten in ihren PLFA-Mustern unterschiedlich auf zusitzliche experimentelle

Kupferbelastungen; dies weist ebenfalls auf eine unterschiedlich angepafite Bodenmikroflora
hin.

PLFA-Muster von Béden nach Terbuthylazinbehandlung

Nach Applikation von einfacher und zehnfacher praxisiiblicher Dosierung von
GARDOPRIM® zu Versuchsbsden wurden nach unterschiedlichen Inkubationszeiten bei 22°C
PLFA-Analysen durchgefiihrt. Nach Hauptkomponentenanalyse (PCA) aller Daten ergab sich
eine deutliche Untergliederung nach Inkubationszeiten (0, 2 oder 14 Tage), aber nicht nach
Dosierungsvarianten von Terbuthylazin. Beziiglich der Indikatorfettsduren w-Hydroxy-
Fettsduren und 18:1 MUFA (monounsaturated fatty acids) ergaben sich am zweiten Tag nach
Applikation deutliche, dosisabhéngige Verdnderungen (je nach Boden eine Zu- oder
Abnahme), die jedoch nach 14 Tagen nicht mehr nachweisbar waren (Abb.2 und 3). Auch das
mbr/ibr-Verhiltnis zeigte am zweiten Tag eine deutliche Verdnderung an (nicht gezeigt).
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Abb.3 Wirkung von GARDOPRIM® (0, 1 und 10 fach) auf die 18:1 MUFA-Fraktion

Zusammenfassend ist festzustellen, dafl die gefundene Reaktion des PLFA-Musters auf
Terbuthylazinbehandlung je nach verwendetem Boden unterschiedlich und nicht anhaltend ist.
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Maoglichkeiten und Grenzen zur Modellierung
von Pestizidbelastungen im Boden

U.Franko, E.Schulz
Sektion Bodenforschung

UFZ Leipzig-Halle

Nachhaltige Systeme, geschlossene Stoffkreisldufe, umweltgerechte Landnutzung sind
wichtige Stichworte, die gesellschaftlich relevante Probleme bezeichnen. Dabei steht die
Agrarproduktion unter einer besonderen Aufmerksamkeit, da hier die Grenzen zwischen
natiirlichen und kiinstlichen Systemen am wenigsten klar erkennbar sind und die Grenzen
zwischen Nihrstoff und Schadstoff nicht klar umrissen verlaufen.

Pestizide sind in jedem Fall den Fremd- bzw. Schadstoffen im System Boden-Pflanze
zuzuordnen. Dennoch ist eine ausreichend hohe und stabile Produktion von pflanzlicher
Biomasse ohne Pestizideinsatz kaum mdoglich. Die in den meisten Féllen positive Wirkung auf
das Naturalprodukt wird teilweise durch Austrige der organischen Schadstoffe und
nachfolgender Kontamination von Grund- und Oberflichengewéssern wieder aufgehoben. Es
bestehen Grenzwerte, die fiir die Indikation einer Belastung der Gewdsser herangezogen
werden kénnen. Daneben besteht das Problem, beobachtete Pestizidkonzentrationen im Boden
bzw. die mit bestimmten Bewirtschaftungsszenarien verbundenen Inputs an organischen
Schadstoffen in Abhéingigkeit von den spezifischen Standortbedingungen zu bewerten. Neben
der experimentellen Untersuchung des Pestizidverhaltens konnen auch Simulationsmodelle
eingesetzt werden, um das Verhalten dieser organischen Schadstoffe zu beschreiben.

Generell kann man mit der Modellierung von Prozessen zwei Moglichkeiten verfolgen. Die
vertiefte Interpretation von Experimenten mit Hilfe von Simulationsrechnungen ist oft der
erste Schritt einer Modellanwendung. Das in Form von Modellen integrierte Wissen zu den
einzelnen Teilprozessen kann helfen, gemessene Ergebnisse besser zu verstehen. Auch
umgekehrt ist die Ubereinstimmung experimenteller Befunde mit Modellaussagen ein
Mafstab fiir den Kenntnisstand bei der Prozessbeschreibung. Verlaufen diese
Modellvalidierungen erfolgreich, besteht der zweite Schritt der Modellanwendung in der
Vorhersage des Systemverhaltens fiir Bedingungen, die nicht experimentell untersucht
worden sind. Erst durch derartige Prognosen der Pestiziddynamik erhdlt man
verallgemeinerungsfihige Aussagen als Grundlage fiir eine Bewertung von Standorten und
Landnutzungssystemen.
Wichtige ZustandsgroBen sind in diesem Zusammenhang:

- die aktuelle Pestizidkonzentration im Boden

- die Aufnahme von Pestiziden in die Pflanze

- der Austrag von Pestiziden in das Grundwasser

Neben der generellen Validierung der Modelle ist auch die Einschétzung der Sensitivitét des
Modellverhaltens fiir eine Anwendung als Prognosemodell von grofiter Bedeutung. Da die
Modellparameter nur mit einer begrenzten Prizision angegeben werden kénnen bzw. auch
natiirlichen Schwankungen unterliegen, darf die Abhéngigkeit der Simulationsergebnisse von
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der Variation der Inputdaten ein vorgegebenes MaB nicht iiberschreiten, um die
Modellprognosen noch interpretieren zu kénnen.

Im Rahmen der Teilaufgabe 5 wurden die Modelle PELMO/CANDY, SNAPS und WAVE
einer vergleichenden Betrachtung unterworfen. Im Mittelpunkt standen dabei zunéchst der
Datenbedarf und die Reproduzierbarkeit der Modellaussagen unter verschiedenen
Standortbedingungen.

Der Datenbedarf 148t sich in mehrere Klassen aufteilen, die im folgenden néher beschrieben
werden, '

Die erforderlichen Wetterdaten umfassen Niederschlag, Luftfeuchte, Windgeschwindigkeit,
Globalstrahlung sowie Mittelwert, Minumum und Maximum der Lufttemperatur als
Tageswert. Man kann davon ausgehen, da3 diese Datenbesténde in breitem Umfang verfiigbar
sind.

Die bereitzustellenden Wirkstoffdaten bestehen einmal aus den physikalisch-chemischen
Eigenschaften und andererseits aus den Parametern fiir den biologischen Abbau. Eine
allgemein zugingliche Datensammlung, die den Modellanforderungen entspricht, existiert
bisher nicht.

Da nur dynamische Modelle verwendet werden, miissen fiir die behandelten Zustandsgréfen
auch Startwerte vorgegeben werden. Dies sollte bis auf die Anfangswerte zum Wirkstoff
keine Probleme bereiten, wenn der Anfangstermin giinstig gew#hlt werden kann (z.B. zum
Jahreswechsel). Hinsichtlich der Wirkstoffe wird davon ausgegangen, dal} bei Pestiziden eine
Modellanwendung méglich ist, wenn eine eventuell vorhandene Anfangsbelastung gegen die
Wirkung der laufenden Pflanzenbehandlungen vernachléssigbar gering ist. Fiir PAH muf} ein

Startwert zur Belastung des Bodenprofils vorgegeben werden.

Die Bereitstellung der bendstigten Bodendaten bereitet voraussichtlich die meisten
Schwierigkeiten. Als unbedingt erforderlich sind Angaben zu Trockenroh- und
Trockensubstanzdichte, Cqrg-Gehalt, pH-Wert und Textur (Ton, Schluff, Sand)
einzuschitzen, Wasserkapazitit und Welkepunkt sind héaufig aus Kartierungen bekannt und in
den tbrigen Féllen aus Textur und Corg-Gehalt abzuleiten. Angaben zur unteren
Randbedingung fiir die Wassermodelle setzen entsprechende Kartierungen voraus. Angaben
zur Wassergehalts- Saugspannungsbeziehung und zur Wasserleitfédhigkeit sind in den meisten
Fillen tiber Pedotransferfunktionen aus Textur und Corp-Gehalt abzuleiten.

Selbst in hochauflosenden Kartierungen besitzen die ausgewiesenen Bodenformen eine
natiirliche Heterogenitit. In Abhédngigkeit von der Sensitivitit des Modells wird die
Variabilitat der Inputdaten in eine Variabilitét der Resultate iibertragen.

Im Folgenden wird am Beispiel eines Standortes dargestellt, welche Konsequenzen die
natiirliche Bodenheterogenitit fiir die Prognose des Verhaltens von organischen Schadstoffen
im Boden mit sich bringt. -

Das untersuchte Szenario beruht auf Bodendaten nach ABRAHAM (1997) aus der
Untersuchung eines Lofistandortes im sdchsischen Hiigelland, den dort gemessenen
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Wetterdaten und einer angenommenen Pestizidapplikation von 1 kg/ha Terbutylazin, die
durchaus praktischen Gepflogenheiten entspricht. Der mittlere Pestizidaustrag betrégt 44

Monate nach der Applikation 89 g/ha bzw ~ 9%. Die Schwankungsbreite in der aus mehr als
700 Realisierungen bestehenden Datenmenge betrigt jedoch 214 g/ha und damit das 2,4-fache
des Mittelwertes.

Die Ergebnisse machen deutlich, dal selbst auf Standorten, die als homogen einzuschétzen
sind und die eine Bodenform reprisentieren, eine betrdchtliche Variabilitdt der
Pestizidaustrige zu erwarten ist.

Die Variationsbreite der maximal aufgetretenen Pestizidkonzentration im Sickerwasser betrug
im untersuchten Beispiel mehr als 10 pg/l bzw. 50% des Mittelwertes. Bereits die
numerischen Fehler des Modells liegen in einer GréBenordnung von 0,1pg/ha. Vor dem
Hintergrund des EG-Grenzwertes fiir Pestizide im Grundwasser (0,1 pg/l fiir
Einzelsubstanzen) sind jedoch so hohe Aussagesicherheiten zu fordern, da3 angesichts der
Variabilitdt der Ergebnisse keine verallgemeinerungsfihigen standortbezogenen Aussagen
zum Pestizidaustrag méglich sind.

Verteilung der Pestizidaustrage
y =792 * 0,02 * normal (x; 0,0890909; 0,0419513)
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Abb.1: Verteilung der Pestizidaustrige 44 Monate nach der Applikation
(Simulationsergebnisse)

Dariiber hinaus muBl man beriicksichtigen, dafl im Modell von einem idealen porésen Korper
ausgegangen wird. Weitere Einfliisse - z.B. Storungen durch Regenwurmgéinge- kénnen die
Variabilitit noch wesentlich erhShen. Weiterhin miissen auch fiir den Wetterablauf
Extremereignisse als Moglichkeit beriicksichtigt werden. Eine Beschreibung der

Transportprozesse fiir diese Fille ist zwar theoretisch moglich aber kann fiir reale
Bedingungen auflerhalb eines Modellversuches nicht parametrisiert werden.
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Daraus folgen prinzipielle Unsicherheiten fiir die Prognose der Auswaschung von organischen
Schadstoffen unter allgemeinen Bedingungen und unter Beriicksichtigung der hohen
Genauigkeitsanforderungen des EG-Grenzwertes.

Um die Standorteigenschaften dennoch in eine Bewertung einzubeziehen, bleibt die
Bestimmung der biologischen Aktivitdt fir den Abbau der Schadstoffe als mdgliche
Alternative. Eine Basis fiir dieses Vorgehen liefert das- Konzept der ,;Wirksamen
Mineralisierungszeit, das zur Behandlung von Umsatzprozessen in der organischen
Bodensubstanz bereits mit Erfolg angewandt wurde. Erste Ergebnisse bei der Ubertragung
dieses Konzeptes auf den Bereich organischer Schadstoffe lassen erwarten, dafl durch weitere
Untersuchungen eine ausreichende Prézisierung der Methodik erfolgen kann, um
Standortbewertungen im Hinblick auf die Persistenz von organischen Schadstoffen zu
ermoglichen.

Als Beispiel sei im Folgenden die Anwendung des WMZ-Konzeptes fiir Untersuchungen zur
Ubertragbarkeit von Ergebnissen aus Laborversuchen auf Freilandversuche zum Abbau von
organischen Schadstoffen aus der Gruppe der PAH angefiihrt.

Im Inkubationsexperiment wurde die Konzentrationsabnahme von Fluoranthen in einer L6B-
Schwarzerde (Standort Bad Lauchstddt) unter optimalen Umsatzbedingungen iiber einen
Zeitraum von 50 Tagen verfolgt und die Halbwertzeit fiir die Konzentrationsabnahme des
Fluoranthens zu 12 Tagen ermittelt.

AufBlerdem wurde ein Freiland-Mikrokompartimentversuch mit gleichem Boden und gleicher
Fragestellung angelegt und die Konzentrationsabnahme von Fluoranthen zu 7
Probenahmeterminen bis zu 400 Tagen wunter den gegebenen standodrtlichen
Temperaturbedingungen verfolgt (die Bodenfeuchte betrug ca. 50 - 60 % der maximalen
Wasserkapazitit). Es wurde eine Halbwertszeit von rd. 50 Tagen ermittelt.

Fiir den Vergleich der Ergebnisse aus beiden Experimenten wurde die Zeit der Versuchsdauer
unter Freilandbedingungen in eine effektive biologisch wirksame Umsatzzeit transformiert.
Danach ergab sich fiir den Zeitraum von 400 Tagen unter den gepriiften Standortbedingungen
eine WMZ von 33 Tagen und eine transformierte Halbwertszeit fiir Fluoranthen von 7,3
Tagen, die damit im Bereich der im Inkubationsversuch ermittelten Halbwertszeit liegt.
Weitere Experimente sollen einer Validierung der Hypothese der Anwendbarkeit des WMZ-
Konzeptes fiir den Vergleich von Labor- und Freilanddaten wie auch fiir andere Bodenarten
und fiir einen Standortsvergleich dienen.

Damit sollte die Moglichkeit geschaffen werden, einerseits einen standortsbezogenen
Vergleich des Abbaupotentials von Bdden fiir organische Schadstoffe zu erméglichen und
andererseits aus Laboruntersuchungen (Inkubationsexperimente) iiber Szenariosimulationen
Prognosen fiir den biologischen Abbau dieser Stoffe im Boden bei differenzierten
Witterungsbedingungen zu treffen.

Aus den vorliegenden Ergebnissen wird deutlich, daB die Modellierung des Verhaltens
organischer Schadstoffe entsprechend der urpspriinglichen Zielstellung nur mit
Einschrinkungen moglich ist. Es muB} vorausgesetzt werden, daBl die Parameter des
untersuchten Systems auch hinsichtlich ihrer Verteilung in Raum und Zeit bekannt sind. Da
dies nur unter Modellbedingungen und in der Retrospektive moglich ist, bleibt vor allem eine
Prognose des Pestzidaustrags in das Grundwasser mit so hohen Unsicherheiten behaftet, dafl
keine praktischen Entscheidungen im Sinne von Risikoanalysen daraus abgeleitet werden
kénnen. Fiir die Quantifizierung des Abbauverhaltens von organischen Schadstoffen im
Boden gibt es dagegen erfolgversprechende Ansidtze, die durch weitere Arbeiten so
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weiterentwickelt werden konnen, daB die Bestimmung von Indexgrofien fiir eine
Standortbewertung moglich ist.

Die Integration von Simulationsmodellen in ein Geographischen Informationssystem bietet
dabei gute Voraussetzungen, um die Informationen in Entscheidungsprozesse einflieflen zu
lassen. Fiir weitere Arbeiten besteht ein wichtiger Schwerpunkt darin, die Variabilitdt der
Bodenparameter in den Kartierungseinheiten weiter zu quantifizieren um so die erforderlichen
Voraussetzungen fiir Risikoanalysen zu schaffen.

Im Hinblick auf eine notwendige ganzheitliche Betrachtungsweise bleibt die quantitative
Beschreibung nicht unmittelbar antropogen veranlafiter Eintrége eine wichtige Zielstellung fiir
weitere Arbeiten. Bis zu diesem Zeitpunkt bleiben die Analysen auf die Untersuchung von
Pestizidapplikationen beschrinkt, fiir die auch ohne jede Simulation klar ist, daB es keine
tolerierbare Obergrenze geben kann.
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Einleitung

In dieser Arbeit analysieren wir das Schicksal des Herbizids Methabenzthiazuron (MBT) in
Lysimetern und bestimmen mit Hilfe einer Monte-Carlo-Methode und einem
deterministischen, mechanistischen Modell das Verhalten im FeldmaBstab. Wir verwenden
Daten aus fiinf Lysimetern und Ergebnisse aus experimentellen Untersuchungén im

Feldmafstab, Das WAVE-Modell (Vanclooster et al, 1994) wird benufzt, um die

Wasserstromung und den MBT-Transport in einem Boden mit Pflanzenbewuchs zu
simulieren.

Material und Methoden

Lysimeterstudien

Die fiinf outdoor-Lysimeter mit einer Oberfldche von 1.0 m? und einer Profiltiefe von 1.1 m
enthielten einen ungestorten Lofboden (Orthic Luvisol) mit zwei Horizonten. Zwei Lysimeter
mit Winterweizen wurden mit [phenyl- 14,C]l\_/IBT bei einer Menge von 2.8 kg/ha in Form von
4 kg TRIBUNIL ha am 25 November 1988 behandelt. Die Zustandsvariablen und Fliisse des
Bodenwassers wurden wochentlich protokolliert. Auf der Basis von Niederschlagsdaten,
Sickerwassermengen und beobachteter Anderungen der aus dem Feuchtigkeitsgehalt
berechneten Bodenwasserspeicherung wurde die tatsdchliche Evapotranspiration (ET,,) durch
Differenzbildung gewonnen. Niederschldge, Lufttemperatur, Luftfeuchtigkeit und
Windgeschwindigkeit wurden von einer automatischen Wetterstation aufgenommen.

Charakterisierung des Feldes

Die rdumliche Variabilitit der bodenhydraulischen Eigenschaften und der
Verteilungskoeffizient fiir die Sorption von MBT wurden experimentell fiir das Testfeld
Merzenhausen bestimmt, aus dem die fiinf Lysimeter gezogen wurden. Die rdumliche
Variabilitat von #(8) wurde im A, und im Bi-Horizont bestimmt. Die /(8)-Funktion wurde an

ein van Genuchten-Modell angepaft, wobei die Parameter durch eine modifizierte Multistep-
Outflow-Methode (Vereecken et al., 1997) ermittelt wurden.

Um normalverteilte Parameter zu erhalten, wurde der Van Genuchten-Parameter o
logarithmiert und n mittels Johnson-Transformation J(n) = In((6-n)/(n-1.05)) umgeformt
(Tabelle 1). Aus diesen Werten wurde fiir die A, - und B, -Horizonte die Kovarianzmatrix
berechnet. Die hydraulische Leitfdhigkeit wurde nach dem Gardner Modell beschrieben wobei
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die Parameter durch die Pedotransferfunktionen (Vereecken et al., 1990; Vereecken et al.,
1989) berechnet wurden.

Tab. 1: Mittelwerte der urspriinglichen und transformierten h(0) Parameter

Horizon (6,.) (Ino) I(n)
A, 0.395 -6.34 2.04
B, 0.438 -3.01 411

Die rdumliche Variabilitdt der K;-Werte wurde anhand der rdumlichen Variabilitit des
organischen Kohlenstoffgehaltes C, (kg kg™ ermittelt. Dieser wurde an 120 Proben im A, -
und B,- Horizont gemessen. Die fiir die Monte-Carlo-Simulation erzeugten K, -Werte wurden

durch Riicktransformation und Multiplikation von C,, mit einem K,.-Faktor von 600 (L kg™
berechnet (Bunte, 1991).

Simulationsstrategie

Um das Verhalten im FeldmaBstab zu untersuchen wurden Monte-Carlo-Simulationen mit
dem WAVE Modell durchgefiihrt. Im ersten Schritt (DT1L, DT1F, Tabelle II) wurde das
WAVE Modell getestet und anhand der Ergebnisse von einer der fiinf Lysimeter kalibriert.
Um die Auswirkung der kiinstlichen Lysimeterrandbedingung (L) zu bestimmen, wurde eine
Freie-Drinagerandbedingung (Free drainage) angegeben, die besser mit den natiirlichen
Verhiltnissen auf dem Feld in Merzenhausen iibereinstimmt. Insgesamt wurden sechs
verschiedene Monte Carlo Simulationen durchgefiihrt, wie in Tabelle II dargestellt ist.
AuBerdem wurden zum Vergleich Rechnungen, basierend auf den Mittelwerten der jeweiligen
Parameterverteilungen, durchgefiihrt. Jede Monte Carlo Simulation bestand aus 1000 Laufen
mit dem WAVE Modell.

Ergebnisse und Diskussion

Bodenwasserhaushalt

Zu Beginn des Versuches enthielten die fiinf Lysimeter im Mittel ca. 265 Liter (L)
Bodenwasser (von 246 Liter bis 283 Liter). Wiahrend des Beobachtungszeitraumes von 252
Tagen konnte in keinem Lysimeter OberflichenabfluB oder Pfiitzenbildung festgestellt
werden. Der gesamte Niederschlag wihrend dieses Zeitraumes betrug 473 Liter m™. Eine
betrichtliche Schwankung in der Sickerwasservolumina zwischen den fiinf Lysimetern wurde
festgestellt. In 252 Tagen wurde eine durchschnittliche Menge von 104 L gesammelt, wobei
die Sickerwasservolumina von 72 L bis 140 L variierten. Die tatséchliche Evapotranspiration
bewegte sich im Rahmen von 421 L bis 546 L bei einem Durchschnitt von 501 L.

Das berechnete Sickerwasservolumen von 114 L und der tatséchliche Evapotranspirationsflufl
von 444 L des Simulationslaufes DT1L lag innerhalb des in den Versuchen beobachteten
Wertebereiches. Die vorhergesagte Anderung der Bodenwasserspeicherung um -85 L war
erheblich kleiner als das beobachtete Mittel und lag auBerhalb des experimentell ermittelten
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Bereichs. Die Verwendung des freien Drinagenabflusses als Randbedingung fiihrte zu
wesentlich anderen Bodenwasserhaushaltkomponenten. Die gesamte Sickerwassermenge stieg
auf 163 L an, so daB weniger Wasser im Boden gespeichert wurde. Die tatséchlichen
Evapotranspirationsterme #nderten sich nicht wesentlich.

Die Beriicksichtigung der Variabilitdt der #(6)-Parameters im FeldmaBistab (MC1L, MCI1F in
Tabelle IT) fiihrte zu einer Verteilung der vorhergesagten Bodenwasserhaushaltskomponenten,
die im allgemeinen keine Normalverteilung war. Die berechneten Wertebereiche der
Bodenwasserhaushaltskomponenten fiir MCIL haben sich als grofler herausgestellt, als die
experimentell gemessenen Variationen. Es ist nicht klar, ob dies an der natiirlichen Varabilitit
der hydraulischen Bodenparameter im FeldmaBstab, an Meffehlern oder an der begrenzten
Anzahl der Lysimeter liegt. Die Bedeutung von Meffehlern wurde in einer Analyse des
Multi-Step-Outflow Verfahrens des Merzenhausener Testfelds gezeigt, wo ein grofer Beitrag
der kleinskaligen Variationen gefunden wurde, der Mef3fehlern zugeschrieben werden kénnte
(Vereecken et al. 1997).

Gesamte MBT Riickstéinde im Oberboden ,

Die MBT Riickstinde wurden in einem Lysimeter nach 252 Tagen beprobt. Insgesamt 68.9
mg m?, was 27.8 % des applizierten Pestizids ausmacht, wurden in den obersten 10 cm
gefunden. Simulationsdurchlauf MC1L und MCIF ergaben einen Mittelwert von 60 mg m>.
Die Streuungsbreiten liegen zwischen 55.5 - 67.0 und 55.7 - 67.4. Obwohl die Variation der
h(®) Parameter einen erheblichen Effekt auf die Menge der Bodenwasserkomponenten hat,
beeinflufit diese den MBT Gesamtriickstand im Bodenprofil, wie in den berechneten
Streuungsbreiten gezeigt kaum. Dies wurde unabhéngig von der Art der Randbedingung
festgestellt. Analysen des berechneten rdumlichen Moments zeigten, da3 rdumlich variable
K,-Werte fiir die Vorhersage von MBT Riickstandsprofile unbedeutend sind.

Tabelle 2: WAVE Simulation mit zwei Grenzbedingungen (Lysimeter / freier Abfluf3),
um das Verhalten im FeldmaBstab zu charakterisieren

) K©0) K, Abbau
oiF -~ ™ S
ggﬁ <h(e)> fix <K <k
ﬁgi; variabel fix <K <%
ﬁggg variabel fix variabel <k>

<h(8)>: (®)>: Parameter der mittleren Wasserspannungskurve
<Kp: mittlerer K Wert,

<k>:  mittlere Abbaukonstante,

L enstpricht Lysimeterrandbedingung, F freier AbﬂuB
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MBT-Riickstand im Sickerwasser

Wihrend der Aufzeichnungsperiode von 252 Tagen wurde MBT im Effluenten nachgewiesen.
Die MBT Konzentration entsprach 0.01 bis 0,05% des applizierten Pestizidgehaltes. In keiner
Simulation mit dem Programm WAVE, in dem man die Konvektions-Dispersions-Gleichung
benutzte, wurde MBT im Sickerwasser vorhergesagt. Auch durch die Verwendung des
mobilen/immobilen Bodenwasserkonzeptes, konnte keine Auswaschung des MBT berechnet
werden. Die Berechnung des Effektes der rdumlichen Variabilitét des X, Wertes und des /#(B)
Parameters fiir den Transport von MBT ergab eine mittlere Transportgeschwindigkeit von

0,03 cmd” fiir MC2L/F.

Die entsprechenden Perzentilwerte Ps und Pys der mittleren Transportgeschwindigkeit lagen
zwischen 0.02 - 0.09 sowie 0.02 - 0.10 cm d”. Diese Geschwindigkeiten sind zu klein fiir eine
Erklarung des schnellen Transports von MBT. Dies zeigt, da3 der grofite Teil des MBT in
diesem Experiment durch bevorzugte Fliefwege (preferential flow) oder durch Zonen mit
hoher hydraulischer Leitfdhigkeit transportiert wurde. Um zu korrekten Vorhersagen des
Pestizidtransportes in Lysimetern zu gelangen, soliten Modelle diese Transportmechanismen
beriicksichtigen. Obwohl konzeptionelle Ansétze und Modelle verfiigbar sind (Vanclooster et
al., 1994; Gish & Shirmohammadi, 1991), werden bevorzugte FlieBwege in vielen
existierenden Modellen zur Riskoabschédtzung nicht beriicksichtigt. Ein hauptsichliches
Hindernis fiir den Gebrauch des Konzepts des preferential flows bleibt die Wahl der
Parameter.

Zusammenfassung

Zur Charakterisierung des Stofftransportes im Feldmafstab sind in der Literatur verschiedene
Verfahren und Ansétze beschrieben. In diesem Beitrag stellen wir ein eindimensionales
Monte-Carlo-Verfahren zur Abschitzung von Stoffstrome und Zustandsvariablen im
Feldmafistab vor. Unsere Analyse zeigt, daB die rdumliche Variabilitit in den
Bodenparametern, bei der Vorhersage von Stoffstrémen beriicksichtigt werden muf}. Die
Berechnungen wurden mit Lysimeterdaten verglichen. Préaferentieller Stofftransport kann zur
Verlagerung von MBT in tieferen Bodenschichten beitragen.
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Szenarioberechnungen zum Transport
von Terbuthylazin im Boden

H. Behrendt, J. Altschuh
Institut fiir Biomathematik und Biometrie
GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit Neuherberg

Kurzfassung

Im Rahmen einer Kooperation im AGF-Forschungsverbund 'Boden' wurden
Modellrechnungen mit den Stofftransportmodell SNAPS (Behrendt, 1993) zum Transport von

Terbuthylazin in einem Szenario mit Dauermaisanbau durchgefiihrt. Bodendaten von 8
kartierten Bodenprofilen - des Mitteldeutschen Trockengebiets "Querfelder Platte”
reprisentierten unterschiedliche Standorteigenschaften. Die Modellrechnungen zeigen, daf3
die relativ geringen Unterschiede in den Eigenschaften der Bodenprofile, auch bei der
extremen Annahme eines Dauermaisanbaus nicht zur Akkumulation von Terbuthylazin im
Boden oder zur Versickerung (> 0,1 g Terbuthylazin/ha) zum Grundwasser fithren. Eine
Uberpriifung der Modellrechnung durch geeignete experimentelle Untersuchungen an den
Freilandsystemen und eine weitere Beriicksichtigung von Metaboliten sollte angestrebt
werden.

Einleitung

Zur Bewertung von potentiellen Belastungen durch Pestizide in heterogenen Landschaften ist
es von besonderer Bedeutung, den Einfluf} von Bodeneigenschaften auf die Versickerung und
die Aufnahme in Pflanzen zu kennen. So wurde im Rahmen einer Kooperation im AGF-
Forschungsverbund 'Boden', AG 5 'Modellierung', ein Modellvergleich durchgefiihrt, um an
einem Dbeispielhaften Szenario diesen Einflul zu analysieren. Betrachtet wurden
unterschiedliche Standorte des Mitteldeutschen Trockengebiets "Querfelder Platte" und die
Versickerung des Herbizids Terbuthylazin im Dauermaisanbau. Hier werden im weiteren die

Ergebnisse der entsprechenden Modelirechnungen mit dem Modell SNAPS (Simulation
Model Network Atmosphere-Plant Soil; Behrendt, 1993) vorgestellt.

Modellsystem SNAPS

Das Modellsystem SNAPS (Simulation Model Network Atmosphere-Plant—Soil)l (Behrendt,
1993) besteht aus einem Boden- und einem Pflanzenmodell und wurde fiir den Transport von
organischen (nicht-dissoziierenden) Chemikalien wie z. B. Pestiziden im Boden und in
Pflanzen entwickelt. Das Teilmodell Boden (Behrendt, 1994) beschreibt den Wasser- und
Stofftransport in einer eindimensionalen Bodensidule mit einer zeitlichen Auflosung von
einem Tag. Der Wassertransport wird angelehnt an das Modell SWACRO/SWATRER mit

I Siehe auch "http://www.gsf.de/UFIS/ufis/modell1 7/modell.htmI".
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einer Richards-Gleichung erweitert um einen zusitzlichem Senkenterm fiir die
Wasseraufnahme der Wurzel berechnet (Belmans, 1983; Feddes, 1987). Eine Konvektions-
Dispersions-Gleichung mit einen zusétzlichen Senkenterm wird verwendet, um den Transport
der Chemikalien im Boden, den (biotisch/abiotischen) Abbau der Chemikalien und die
Aufnahme der Chemikalien in Pflanzen zu berechnen. Der Abbau wird in der
Transportgleichung als Reaktionsrate 1. Ordnung mit Korrekturtermen fiir die Temperatur und
den Feuchtegehalt des Bodens berticksichtigt. Die Temperaturkorrektur der Abbaurate wird
nach Boesten (1991) durch eine gendherte Arrhenius-Gleichung bestimmt. Die
Bodenfeuchtekorrektur wurde basierend auf Labordaten (Domsch, 1992) parametrisiert, so
daf} verldngerte Abbauzeiten fiir trockene Béden im Modell beriicksichtigt werden. Die
Aufnahme der Chemikalien in den Transpirationsstrom der Pflanzen wird als (passiver)
MassenfluB mit der Wasseraufnahme der Wurzel berechnet. Ein empirischer
Transmissionskoeffizient TSCF (Transpiration-Stream-Concentration-Factor) (Briggs, 1982)
bestimmt, in Abhéngigkeit von der Lipophilitit der Chemikalie Kgy (Octanol-Wasser-

Verteilungskoeffizient), den aus der Bodenlsung aufgenommenen Anteil ( TSCF <=1).

Szenario "Querfelder Platte"

Die Daten dieses Szenarios wurden vom Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle zur
Verfiigung gestellt. Betrachtet werden 8 Bodenprofile der "Querfelder Platte" im
Mitteldeutschen Trockengebiet. Die Bodendaten wurden aus der mittelmaBstibigen
Kartierung entnommen. Fiir die Bodenprofile standen Angaben zu: Textur, C-Gehalt, pH und
Feldkapazitdt zur Verfiigung. Die im Modell SNAPS verwendeten hydraulischen
Parameterfunktionen der Bodenprofile (Van-Genuchten-Modell und Gardner-Modell) wurden
aus Pedotransferfunktionen nach Vereecken (1992) und Saxton (1986) abgeschitzt. Die im
Szenario angenommene Aussaat des Mais erfolgte am 5. Mai, eine Anwendung von
Terbuthylazin am 1. Juni (735 g/ha) und die Ernte des Mais am 5. Oktober des Jahres fiir alle
Bodenprofile und fiir alle drei betrachteten Vegetationsperioden (1992 -1994). Die
Klimadaten in Tab. 1 zeigen, dafl der Sommer 1993 im Vergleich zu den Jahren 1992 und
1994 besonders feucht und kiihl war. Zeitreihen fiir den Blattflichenindex des Mais und zur
Durchwurzelungstiefe standen nicht zur Verfiigung und wurden daher mit der Annahme einer
linearen Entwicklung vom Aufgang des Mais bis zum Zeitpunkt der maximalen
Durchwurzelungstiefe geschétzt. Die Halbwertszeit fiir den Abbau von Terbuthylazin (80
Tage) wurden aus der Literatur entnommen (Nordmeyer, 1991). Der Sorptionskoeffizient
bezogen auf den organischen C-Gehalt des Bodens (Koc = 157 cm3/g), wurde hingegen aus
Messungen an vergleichbaren Béden abgeleitet (Lembrich, 1995).

Tab. 1. Klimadaten im Szenario "Querfelder Platte"

Zeitraum Niederschlag Global Luft- Luft-
. strahlung  temperatur feuchte
fem] - [Wm2] [ P b
1.4.1992 - 5.10.1992 24.1 193.2 15.0 0.73
1.4.1993 - 5.10.1993 38.9 186.0 13.7 0.80
1.4.1994 - 5.10.1994 36.3 187.3 15.0 0.77
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Ergebnisse der Modellrechnungen

In den Modellrechnungen mit dem Modell SNAPS traten im allgemeinen nur geringe
Unterschiede im Wasserhaushalt der Bodenprofile auf (Tab. 2 und Tab. 3). Die transpirierten
Wassermengen waren, wie auf Grund der Klimabedingungen zu erwarten ist, in 1993
besonders niedrig. Eine Ausnahme ist das Bodenprofil O/DT mit sehr geringen Tongehalten
in Bodentiefen > 70cm. Fiir das Bodenprofii O/DT wurden relative niedrige
Transpirationsraten des Mais und in Abhéngigkeit von den klimatischen Bedingungen, relativ
hohe oder auch niedrige Wasserversickerungsraten berechnet.

Tab. 2. Berechnete Transpiration und Versickerung [cm Wassersiule]

Aktuelle Transpiration Versickerung in 2m Bodentiefe

Bodenprofil [ 1.4.-5.10. 1.4.-5.10. 1.4.-5.10. 1.4.1992- |1.4.-5.10. 1.4.-5.10. 1.4.-5.10.] 1.4.1992-

1992 1993 1994 5.10.1994 | 1992 1993 1994 5.10.1994
OTRI 28.5 22.7 26.7 779 2.0 0.4 3.9 6.9
O/VLT 28.2 223 26.5 71.0 3.1 0.6 4.7 9.4
O/vVLC 28.1 22.3 26.4 76.8 3.1 0.6 47 9.5
vO/VLT 28.3 22.2 26.4 76.9 2.0 04 4.6 7.6
vO/VLC 28.3 222 264 76.9 2.0 0.4 4.7 7.8
O/ILT 28.3 22.3 26.5 77.1 3.7 0.7 47 10.2
omT | 221 206 257 684 | 08 02 66 | 80 |

Tab. 3. Wassergehalte im 0 - 2 m Bodenprofil [cm WS]

Bodenproﬁl 01.04.1992 05.10.1992 01.04.1993 05.10.1993 01.04.1994 05.10.1994
OT 69.7 51.0 58.1 58.6 70.9 61.7
O/VLT 64.7 45.1 52.3 53.0 64.9 55.2
O/VLC 62.8 433 50.4 51.1 63.0 53.2
VO/VLT 68.2 49.6 56.8 57.9 70.1 60.4
VO/VLC 67.4 49.0 56.1 57.2 69.4 59.7
O/LT 62.4 422 49.3 499 61.8 52.0
O/DT 36.0 24.8 32.0 34.8 472 36.3

Der berechnete Stofftransport von Terbuthylazin mit dem Modell SNAPS ergab, dal keine
Versickerung von Terbuthylazin (> 0,1 g/ha) in grofere Bodentiefen (> 2 m) stattfindet. Auch
eine Akkumulation von Terbuthylazin in den Boden im Zeitraum von drel
Vegetationsperioden konnte nicht ermittelt werden. Der Abbau und die Pflanzenaufnahme
von Terbuthylazin weisen auf den Bodenprofilen nur geringe Unterschiede auf (Tab. 4).
Ausgenommen ist wieder das Profil O/DT, daB aufgrund des vergleichsweise niedrigen
Wassergehalt im Sommer 1993 auch deutlich niedrigere Abbauraten fiir Terbuthylazin
aufweist.
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Tab. 4a. Stoffbilanz von Terbuthylazin (Verbleib im Boden und Abbau im Boden)

Terbuthylazin Abbau im Boden

im Boden [g/ha] [g/ha]

Bodenprofil | 5.10.  5.10.  5.10. |1.4.-5.10. 1.4.-5.10. 1.4.-5.10. 5.4.1992-
1992 1993 1994 1992 1993 1992  5.10.1994

(?T 175.0 1051 1392 | 551.7  640.7  594.5 2042.8
O/VLT 1653 1209 154.8 | 561.7  622.8 580.6  2028.1
O/vVLC 168.5 1223 1583 | 5580  621.7 577.0  2022.8

VO/VLT 171.5 1248 161.8 ) 556.0 6193 5743 2022.2
YO/VLC 1723 1252 163.0 | 555.1 6189 5732  2021.0

g e e e e e e e e —_——_ e e e e i — — —— et v — — — e e — — —— — —— — =]

Tab. 4b. Stoffbilanz von Terbuthylazin (Aufnahme in Pflanzen)

Pflanzenaufnahme [g/ha]

Bodenprofil | 1.4.-5.10.  1.4.-5.10. 1.4.-5.10. 1.4.1992-

1992 1993 1994 5.10.1994
OT 7.9 6.5 7.7 222
O/VLT 7.7 6.4 7.7 21.8
O/VLC 8.2 6.9 8.3 23.5
VO/VLT 7.3 6.1 73 20.6
VO/VLC 7.3 6.0 73 20.7
O/LT 77 65 78 219 |
O6/DT [ 77 61 76 214

Zusammenfassung und Ausblick

Die Modellrechnungen mit dem Modell SNAPS im Szenario "Querfelder Platte" zeigen, daf3
die relativ geringen Unterschiede in den Bodeneigenschaften der kartierten Bodenprofile auch
bei der extremen Annahme eines Dauermaisanbau nicht zur Akkumulation von Terbuthylazin
im Boden oder zur Versickerung (> 0,1 g Terbuthylazin/ha) zum Grundwasser fithren. Eine
Uberpriifung der Modellrechnung durch geeignete experimentelle Untersuchungen an den
Freilandsystemen und eine weitere Beriicksichtigung von Metaboliten sollte angestrebt
werden.
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Bewertung von Bodenbelastungen, ein strategisches Konzept

R. Briiggemann "?, C. Steinberg ”, H. Behrendt 2, R. Lasser 2
" Institut fiir Gewisserokologie und Binnenfischerei im Forschungsverbund Berlin
?) Institut fiir Biomathematik und Biometrie, GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und
Gesundheit Neuherberg

Einfiihrung

Die Bewertung von Bodenbelastungen, also die Einschitzung nach ,,gut und ,,schlecht“
erfordert neben der kausalen Analyse durch die Fachwissenschaften, von experimentellen
Arbeiten im Labor, in Lysimeteranlagen und im Freiland, bis hin zu mathematischen
Modellbildungen ® , auch eine Zusammenfithrung aller Einzelbefunde. Soll also eine Theorie
der Bewertung, insbesondere der Bodenbelastungen entwickelt werden, so sind folgende
Aspekte konzeptionell zu analysieren: (1) was sind die Objekte der Bewertung, (2) was sind
die Kriterien, die MeBlatten, anhand derer die ,,gut“-“schlecht“-Beurteilung erfolgen soll, (3)
wie sind diese Kriterien den Meflgr6Ben oder Modellergebnissen zuzuordnen; wobei hier
nicht nach einer im konkreten Fall immer ,irgendwie machbaren” Zuordnung gefragt wird,
sondern nach einem allgemeinen Konzept, und (4) wie ist mit allen nominalen und ordinalen
Informationen in einer vergleichenden Bewertung zu verfahren.

Diese Punkte sollen in der Folge kurz niher beschrieben werden.

Objektmenge

Der Bewertungsvorgang beginnt mit einer Selektion von Objekten, die bewertet werden
sollen, Die Wahl der Objektmenge P ist keineswegs trivial und beeinflufit wesentlich die
Verallgemeinerungsféhigkeit der Ergebnisse der Bewertung. Es konnen beispielsweise
Bodenteilflichen, Kartierungseinheiten, Regionen -also Objekte einzuordnen auf einer
bestimmten rdumlichen Skalenebene- definiert werden. Hierbei kann die Fernerkundung und
GIS-gestiitzte: Datenanalyse wertvolle Dienste leisten. Neben geographisch definierten
Einheiten kénnen aber auch Chemikalien (Halfon & Reggiani, 1986), Handlungsstrategien
(Briiggemann et al.a), im Druck) oder die Testmethoden selbst (Briiggemann et al.b), im
Druck) einer Bewertung unterzogen werden werden.

Schutzziele

Schutzziel Mensch

Ist der Mensch zu schiitzen, so ist die Strategie zur Bewertung von Bodenbelastungen durch
Quantifizierung der Beeintrichtigung der Gesundheit des Menschen gegeben. Gesundheit
sollte dabei nicht nur im medizinischen Kontext verstanden werden, d.h. es sollten nicht nur

" Im wesentlichen bezieht sich dieser Bericht auf Arbeiten, die im GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und
Gesundheit durchgefiihrt wurden

" Siehe auch die:Beitrage der Teilprojekte 1 bis 4 fiir die experimentellen, und des Teilprojekts 5 fiir die
Modellierung.
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physiologische und biochemische Endpunkte betrachtet werden. Vielmehr sollten auch als

Charakteristika von Beeintrdchtigungen des menschlichen Wohlbefindens durch

Bodenbelastungen gedndertes

e soziales Verhalten,

e Freizeitgebaren

e Kaufverhalten u.s.w.

in Betracht gezogen werden. Tatséchlich kénnen derartige Verhaltensweisen zur Bewertung

von Bodenbelastungen aus 6konomischer Sicht (Fromm, 1997; Randall, 1987; Zimmermann,

1992) herangezogen werden.

Ist die Bodenbelastungen durch Chemikalien induziert, so sind die Transferpfade der

Chemikalie vom Einbringen in die Umwelt bis zur Aufnahme durch den Menschen zu

bestimmen und zu quantifizieren (siche z.B. (Ihme & Wichmann, 1996)).

Die grundsétzliche Vorgehensweise ist also:

e Quantifizierung des Eintrags der Chemikalie(n)

e Verteilung in der Umwelt (Fate-Modellierung)

o Aufnahme beim Menschen (Transferpfade zum Menschen)

e Vergleich mit Endpunkten, insbesondere mit dem empfindlichsten (Vorsorgeprinzip) unter
Beachtung weiter oben genannter Randbedingungen.

Die ersten zwei Anstriche sind ein typisches Aufgabenfeld der Expositionsmodellierung

(siehe z.B. Matthies et al., 1989; Behrendt & Briiggemann, 1994; Franko et al., 1995; Dust et

al., 1994)) und werden als Grundvoraussetzung fiir die Bewertung von Bodenbelastungen

angesehen (Kettrup, 1992). Zu den anschlieffenden zwei Punkten tragen Arbeiten zur

Epidemiologie und Humantoxikologie bei. Diese werden aber in anderen Beitrdgen

ausfiihrlicher beschrieben; eine kurze Darstellung aus der Sicht der Bewertung von Altlasten

gibt beispielsweise Seltmann (Seltmann, 1994).

Schutzziel Umwelt

Mit den Konzepten der Struktur und Funktion von Okosystemen (siche Steinberg et al., 1993)
erfordert das Schutzziel "Umwelt" eine -zumindest anders geartete, wenn nicht sogar -
umfassendere Vorgehensweise, weil es (1) ein quantitatives, (2) ein qualitatives und (3) ein
Beschaffungs-Problem gibt. Im Einzelnen:

1) Im Vergleich zu humantoxikologischen Tests sind wesentlich mehr Monospeziestests zu
beriicksichtigen, auch wenn man sich auf sog. Schliisselarten beschrénkt.

2) Es sind nicht nur verschiedenste okotoxikologische Endpunkte zur Bewertung
heranzuziehen, die sich auf unterschiedliche hierarchische Ebenen beziehen, sondern es sind
auch KenngréBen abzuleiten, die die Vernetzung in und die Stabilitit von Okosystemen
erfassen miissen. Organismenbezogene Toxizitidtsendpunkte und Sicherheitsfaktoren konnen
hierbei nur einen unzulinglichen Ersatz darstellen. Ansdtze fiir supraorganismische
Toxizititsendpunkte wurden bei Steinberg et al. (Steinberg et al., 1993; Steinberg et al., 1997,
Steinberg et al., im Druck) vorgestellt und auf ihre Operationalisierbarkeit hin diskutiert.

3) Oft sind die gewiinschten Informationen nur indirekt oder anhand von mathematischen
Modellansitzen zu erhalten. So sind die unterschiedlichen Stabilitétsbegriffe (Grimm et al.,
1992) z.T. nur im Rahmen abstrahierender Modelivorstellungen numerisch zu belegen, was in
Konsequenz die Frage nach der Bedeutung, der Validierbarkeit und der Prognosefihigkeit
dynamischer Modelle fiir biologische Systeme aufwirft. Zusdtzlich erfordert die
Datenbeschaffung wegen der ausgeprigten Inhomogenitit des Mediums Boden eine
sorgfiltige statistische Analyse, insbesondere der raumlichen Statistik (siehe z.B. im Rahmen
einer regionalen Studie (Faus-Kessler & Tritschler, 1995)).
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Neben die Objektmenge P ist also insbesondere in einer okosystemaren Bewertung eine
andere Menge zu stellen, die die Auflistung aller zur Bewertung verwendeten
Informationselementen enthélt. Diese wird die Informationsbasis der Bewertung genannt

(Briiggemann et al., 1995) und mit /B bezeichnet. Eine kausal begriindete Reduktion der
Informationsbasis auf eine einelementige Menge, die nur noch genau eine Giitefunktion fiir
Okosysteme enthilt, ist heute noch nicht moglich, wahrscheinlich sogar unméglich.

Eine wesentliche Aufgabe ist es, Schutzziele und Informationselemente (,die grundsitzlich
numerische Angaben beinhalten) mteinander zu verkniipfen. Ein allgemeinen konzeptionellen
Rahmen bietet die Graphentheorie:

a) Schutzziele und Informationselemente werden als Knoten in einem bipartiten Graphen
aufgefaflt und ihre Beziehungen zueinander analysiert (Clark & Holton, 1994) oder

b) Schutzziele und Informationselemente werden in einem sog. ,,Beziehungsgeflecht®
zwischen EinfluflgroBen und ihren Auswirkungen (Wiss. Beirat der Bundesreg. Globale
Umweltverdnderungen, 1994), was zum Einsatz graphentheoretischer Methoden motiviert.

Vergleichende Bewertung im Rahmen einer Multikriterienanalyse

Theorie partiell geordneter Mengen

Fiir eine vergleichende Bewertung der Objekte, vor allem unter kosystemaren Kontext, sind
also viele fachspezifische Informationen parallel zu verarbeiten, da eine kausal definierte
Giitefunktion (eine Fragestellung mit der sich die theoretische Biologie in Zusammenhang mit
der Evolution zu befassen hat) nicht bekannt ist. Die vertraute Anordnung an einem
Zahlenstrahl (etwa wie bei einem Preisvergleich) entfdllt somit. Vielmehr muB ein
verallgemeinertes Ordnungskonzept in die Bewertung eingebracht werden. Dies erfolgt
anhand der Instrumentarien, die die Theorie partiell geordneter Mengen bereitstellt (siche
beispielsweise (Briiggemann & Miinzer, 1994)).

An einem einfachen Beispiel, der Schwermetallbelastungen in Baden-Wiirttemberg werden

die Konzepte der verallgemeinerten Ordnung dargelegt.

Beispiel

Objektmenge

Die Landesanstalt fiir Umweltschutz hat zum Aufbau ihres kologischen Wirkungskatasters
fiir Baden-Wiirttemberg (Gebhardt, 1994) , 60 in etwa naturrdaumlich homogene Regionen
flichendeckend definiert und dort an moglichst reprisentativen Punkten Dauerbeobachtungen
vorgenommen. Von diesen 60 Regionen Baden-Wiirttembergs seien hier diejenigen Regionen
herausgesucht, die im wesentlichen silikatische Grundgebirge (Z.B.: Granit, Buntsandstein)
aufweisen. Dies sind neun Regionen, die der Einfachheit halber mit Nummern identifiziert
werden sollen. Die Objektmenge ist also Pg = {11,12,21,25,33,34,35,57,58}, der Index G
weist daraufhin, das als Selektionskriterium ein geologisches Merkmal dient. Die Position
dieser Regionen innerhalb von Baden-Wiirttemberg ist aus der Abbildung 1 zu entnehmen.

Informationsbasis

Als Matrix, anhand derer die Akkumulation der chemischen Elemente Pb und Cd u.a.
analysiert wurde, wird hier eine Regenwurmart, ndmlich der Lumbricus rubellus, gewahlt.

Es wurden Konzentrationen in mg/kg TG bestimmt.
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Abbildung 1: 60 niherungsweise naturrdumlich homogene Regionen Baden-Wiirttembergs,
die Regionen in P sind grau schraffiert.

Die Informationsbasis sei daher: IB;, = {Pb,Cd}. Der Index Lr weist auf den Lumbricus
rubellus als Matrix hin. Hohe Ausprigungen in den Konzentrationen ¢ werden daher mit
einem ungiinstigen Belastungszustand identifiziert. Die naheliegende Giitefunktion:

S = [aec(Pb) + bec(Cd)] +d

wird gesondert mitberiicksichtigt (die Gewichtsfaktoren a>0 und b>0, sowie d>0 werden
zundchst 0.5 bzw. 0 gesetzt). Es ergibt sich also S1=0.5e[c(Pb)+c(Cd)]. Da aber die
Konzentrationen von Cd einen viel kleineren Bereich umfassen, als die von Pb, wird zur
Wahrung eines gleichgrofien Einflusses beider Metalle auf die Bewertung, folgende
Transformation vorgenommen: .

z(X) = [¢(X) - min(c(X)))/[max(c(X))-min(c(X))]

X steht dabei fiir die Konzentrationen von Pb bzw. Cd.

Anhand dieser transformierten Werte wird eine weitere (sinnvollere) Realisierung von S
vorgenommen: ©

S2 =0.5e (z(Pb) + z(Cd))

D.h. es wird neben IB;,. auch noch IB;,, := {(Pb+Cd)}, also eine attribut-aggregierte
Informationsbasis analysiert. Der zusitzliche Index Q weist auf die operational, und
keineswegs kausal definierte Giitefunktion (Quality - function) hin. Die Informationsbasis

1B, erlaubt im Gegensatz zu IB,, eine Anordnung lings des Zahlenstrahls, gegeben durch S1

! Auch diese Funktion 48t sich kritisieren, da durch die Transformationsvorschrift eine unerwiinschte
Abhingigkeit von méglichen Ausreifiern erhalten wird. Eine Transformation anhand von Mittelwerten
und Varianzen wiirde zu einer robusten dritten funktionalen Form fiihren; was hier aber unterdriickt wird.
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oder S2; die Vergleichsoperation ,, <* ist also ein gewohnter Vorgang. Dagegen muS8 fiir /B;,
erst definiert werden, was man unter einem Vergleich verstehen soll:

Fiir zwei Regionen x,y € Pgistx,,<*y, wenn c¢(Pb,x) <c(Pb,y) und ¢(Cd,x) <c(Cd,y) (1)

Die Bezeichnung ¢(X,q) steht dabei fiir: Konzentration von X in der Region q. Der Vorteil in
der Verwendung von IB;, gemdB (1) ist, dal die von Pb und Cd ausgehenden
Belastungsmuster erkannt werden konnen und dennoch eine Reihenfolge der Gefihrdung
ableitbar ist. Mit der Forderung ,und* in (1) ist aber nicht mehr jede Region mit jeder
vergleichbar, sondern es gibt unvergleichbare Regionen. Es resultiert somit eine partiell
geordnete Menge. Hier sollen Mengen, versehen mit einer Ordnung , z.B. anhand der IB;, mit
(Pg, IB,,) bezeichnet werden.

Fiir die weitere Behandlung im Rahmen des Beispiels sei vorausgesetzt, daB3 die unmittelbaren
Mefldaten eingesetzt werden kénnen, daf} also mit anderen Worten, auch kleine Unterschiede
in den numerischen Werten als statistisch relevant erachtet werden diirfen. In Abbildung 2 ist
das der partiell geordneten Menge (Pg, /B;,) entsprechende sog. Hasse-Diagramm fiir IB;,
dargestellt und gleichzeitig zwei S-Achsen , in der die neun Regionen entsprechend ihrer S-
Werte eingetragen sind, hinzugefiigt. Von der Fiille an Beobachtungen konnen hier nur einige
wenige wiedergegeben werden:

a) Hasse-Diagramm:

Es gibt zwei prioritdre Elemente, ndmlich die Regionen 34 und 25. Sie unterscheiden sich im
Belastungsmuster. Die Region 34 ist mehr durch Cadmium, die Region 25 mehr durch Blei
belastet. Beide Regionen sind prioritér, aber aus verschiedenen Griinden, was 6kologisch auch
moglicherweise verschiedene Konsequenzen hat. Es gibt vier minimale Elemente, deren
Belastungen insgesamt niedrig sind, aber die sich dennoch in ihrem Muster voneinander
unterscheiden. Da die Konzentrationen gering sind, kénnten hier auch geogen begriindete
Konzentrationen vorliegen, fiir die das Okosystem vielleicht schon angepaBt ist.

Es gibt mehrere Sequenzen (in der Theorie der partiell geordneten Mengen auch ,,Ketten®
genannt). Die ldngste ist: 35 < 58 < 21 < 34 (oder 25). Fiir solche Sequenzen gilt, daB} die
Belastung in/beiden Metallen gleichzeitig (mindestens schwach) monoton zunimmt.

Es gibt mehrere Antiketten, d.h. Teilmengen von P; deren Elemente paarweise
nichtvergleichbar sind. Diese zeigen die Belastungsdiversitit an, d.h. in welchem Ausmal
etwa die Belastung in bezug auf ein Metall zunimmt, wihrend sie in bezug auf ein anderes
abnimmt, wenn man die Elemente der Antikette durchgeht. Die wichtigste Antikette ist die
der prioritdren Elemente. In der Tat nimmt bei Ubergang von 25 nach 34 die Bleibelastung
»auf Kosten derjenigen von Cadmium ab.
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Abbildung 2: Hasse - Diagramm (P, IB;,) und zwei Zahlenstrahlen S1 (links)
und S2 (rechts) entsprechend IB,,,.

b) Weitere Vergleiche

Da S1 und S2 aus einer positiv monotonen Transformation der Blei- und Cadmium-
Konzentrationen resultieren, mufl jeder Vergleichbarkeit im Hasse-Diagramm auch eine
analog gerichtete Vergleichbarkeit in S1 oder S2 entsprechen. Findet man beispielsweise in
der partiellen Ordnung 57 < 25 , so muB} die Region 57 in beiden Zahlenstrahlen unter der
Region 25 plaziert sein. Die Reihenfolge aber der in (Pg,/B;,) unvergleichbaren Regionen ist
in (Pg,IB,,o) sehr variabel und héngt von der Wahl der Koeffizienten a und b ab. So ist
beispielsweise die Region 11 sehr unterschiedlich plaziert und in der S2-Funktion auffallend
niedrig eingestuft. Ihr bemerkenswertes Belastungsmuster: relativ viel Blei, aber ein
Minimalwert an Cadmium innerhalb der Menge P; wird nicht evident.

Mathematisch handelt es sich bei (Pg, IB,) = (Pg,IBL,o) um eine ordnungserhaltende
Abbildung, wihrend die Abbildungen (Pg,IB.,o (S1)) = (P, 1B (S2) und umgekehrt
keineswegs ordnungserhaltend sind, was prégnant das Dilemma solcher operational
definierter Giitefunktionen widerspiegelt.
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Schiufflbemerkung

Eine Theorie der Bewertung von Bodenbelastungen sollte im Endstadium neben anderen
Parametern auch supraorganismische Endpunkte beinhalten. Die allgemeine Okologie und
damit auch die Okotoxikologie ist allerdings hierbei erst am Anfang der konzeptionellen
Entwicklung. Es ist daher im derzeitigen Stadium sinnvoll, méglichst viele Informationen aus
Exposition und Wirkung parallel zu verarbeiten. Konzepte der Diskreten Mathematik, z.B. der
Graphentheorie, insbesondere aber die der verallgemeinerten Ordnung kénnen dazu dienen,
eine durchgidngige Bewertungsstrategie aufzubauen, die flexibel auf unterschiedliche
Umféinge von Fachinformationen reagieren kann, und die die aufwendig erarbeiteten
Einzelergebnisse nicht in einer operational definierten Giitefunktion maskiert.
Zusammenfassend ergibt sich somit folgende wiinschenswerte Umsetzung fiir die Zukunft:
Experimentelle und modellgestiitzte Untersuchungen werden charakteristische regional/lokal
spezifische GroBen erarbeiten, die grundsitzlich Elemente einer Informationsbasis sein
kénnen.

Anhand von Modellvorstellungen und in engem Kontakt mit auflernaturwissenschaftlichen
Disziplinen miissen Schutzziele definiert und Informationselementen zugeordnet werden.
Dabei kénnen Techniken zur Daten- und Objektaggregierung, sowie rdumliche statistische
Analysen wesentliche Beitrdge liefern.

Die mathematische Modellierung mufl neben den prozessbezogenen Analysen und der
aktuellen Aufgabe der Formalisierung des Skaling-Prozesse eine weitere und wesentliche
Aufgabe iibernehmen, ndmlich die Untersuchungen zu kausal definierten Giitefunktionen, die
dann Basis fiir eine Bewertung sind. Einen konzeptionellen Rahmen hat in einer neueren
Arbeit Mauersberger (1996) vorgegeben, in der die Entropie als Giitefunktional eingefiihrt
wird” . Solange mehrere Giitefunktionen gleichberechtigt nebeneinanderstehen, ist der Einsatz
von Verfahren aus der Diskreten Mathematik, wie oben skizziert, notwendig.

Ein neues Projekt zur standortgerechten Bewertung von Bodenbelastungen muf} somit stirker
als bisher, experimentelles und mathematisches Fachwissen einbinden.
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Quantitative Expositionsabschiitzung - Ansitze zur
Gefahrdungsabschéitzung bei kontaminierten Boden

S. Schulte-Hostede
Institut fiir Okologische Chemie
GSF-Forschungszentrum fiir Umwelt und Gesundheit Neuherberg

Einleitung

Gegenwirtig liegt fiir eine Bewertung der Bodenbelastungen mit Fremdstoffen bei Altlasten
eine rechtsfreie Situation vor, da das Bundesbodenschutzgesetz noch nicht verabschiedet ist.
So ist gegenwirtig eine Situation zu verzeichnen, die durch zahlreiche Richtlinien und
Regelwerke in den verschiedenen Bundeslédndern gekennzeichnet ist. Die wenigsten davon
sind fiir den Altlastenbereich tatsdchlich zutreffend. Viele dieser Richtlinien bzw. Listen
betreffen die Einschitzung oder Bewertung ganz spezieller Nutzungen, so beispielsweise
Kinderspielplitze oder landwirtschaftliche Nutzflichen, und sind, wenn tiberhaupt, nur dort
anzuwenden.

Zur Bewertung von Bodenbelastungen existieren zwei grundsitzliche Ansiétze:
*  nutzungsunabhingig (Erhalt der Multifunktionalitéif) und
* nutzungsabhingig.

Eine nutzungsunabhingige Bewertung wird z.B. vom Bund Deutscher Geologen (BDG)
vertreten. Dabei wird als Bewertungsmalistab bzw. Ziel die Multifunktionalitdt jedes
Standortes zugrundegelegt, unabhingig von seiner Standortgeschichte im Hinblick auf
anthropogene Einfliisse und die vorliegende oder kiinftige Nutzung. Ein derartiges Ziel -
Erhaltung oder Schaffung der Multifunktionalitit - wird von Fachkreisen in ganz Deutschland
als unrealistisch angesehen und abgelehnt.

Bei der nutzungsabhdngigen Bewertung wird die zuldssige Belastung entsprechend der
Sensibilitdt der Nutzungsart differenziert. Die verschiedenen Bewertungsansétze und -listen
unterscheiden sich zum Teil in den beriicksichtigten Nutzungsarten.

Fiir das Vorhaben der Bewertung der Kontamination im Umfeld der Chemischen Fabrik
Marktredwitz kam von vorne herein nur eine standortgerechte, nutzungsspezifische
Bewertung in Betracht.

Quantitative Expositionsabschiitzung bei Altlasten

Die Bewertung der Quecksilberkontamination im Beispielfall der Stadt Marktredwitz erfolgte
unter Anwendung der Methode der nutzungs- und standortspezifischen quantitativen
Expositionsabschitzung fiir den Menschen (QEA). Bei dem vom Institut fiir Okologische
Chemie angewendeten QEA-Verfahren handelt es sich um eine quantitative



101

Expositionsabschétzung, die mit dem UMS-Verfahren vergleichbar ist. Dabei steht "UMS"
fiir eine umweltmedizinische Beurteilung der Exposition des Menschen durch altlastbedingte
Schadstoffe (Simmleit et al., Hempfling et al.,1997). Die Modifizierungen fiir die Nutzung
,» Wohnbereich mit Hausgarten“ wurden mit dem Institut Fresenius abgestimmt

Bei dieser Bewertungsmethode wird mit Hilfe eines Modells die Dosisrate
(Schadstoffkonzentration pro Zeiteinheit und kg Korpergewicht) des Schadstoffes ermittelt,
die bei der vorliegenden (bzw. angenommenen) Nutzung den Menschen erreicht. Dabei
werden die tatsdchlichen am Standort gemessenen Konzentrationen des Schadstoffes in den
Transfermedien zum Mensch zugrundegelegt, wodurch eine Beriicksichtigung der realen
Standortverhdltnisse und des stoffspezifischen Umweltverhaltens des konkreten Stoffes
gegeben ist (Hempfling et al., 1997). Die quantitative Expositionsabschéitzung dient der
Gefahrenbeurteilung von Altlastverdachtsflachen auf der Basis von humantoxikologisch
abgeleiteten tolerierbaren resorbierten Schadstoffdosisraten (TRD-Werte). Diese quantitative
Abschitzung ermdglicht eine Gefahrenbewertung sowie die Ableitung von strukturierten
Handlungsempfehlungen unter Berlicksichtigung der aktuellen oder geplanten Nutzung sowie
der Hintergrundbelastung (Doetsch et al.,1994).

Die Aufnahmedosis von Schadstoffen fiir den Menschen auf einer gegebenen Fldche hingt
von drei Faktoren ab:

(1)  Artund Héufigkeit der Fldchennutzung,

(2) Schadstoffgehalt in den Kontaktmedien (Boden, Luft, Pflanze), wobei der

Wasserpfad im Beispielfall ausgeklammert wurde (Grundwasser aus dem Raum
Marktredwitz wird nicht zu Trinkwasserzwecken herangezogen, das Trinkwasser in
Marktredwitz entspricht der Trinkwasserverordnung, ist-nicht belastet und liefert
somit keinen iiber die ubiquitdre Hintergrundbelastung hinausgehenden Beitrag zur
Belastung) und

(3) ubiquitire (Schadstoff-)Hintergrundbelastung in Lebensmitteln und Kontaktmedien
einschlieflich Trinkwasser.

Die Nutzungsszenarien Wohnbereich mit Hausgarten, Kinderspielplatz, Brachfl4che,
Parkanlage und Sport- und Bolzplatz werden durch Expositionsszenarien, die die
Schadstoffaufnahmemengen bzw. -raten bestimmen, charakterisiert. Die Expositionsszenarien
wurden in verschiedenen Fachgremien auf Bundesebene, wie dem Gefa-Ausschu3 von
BMU/UBA sowie der LAGA, abgestimmt (Hempfling, 1993, 1994) und von Stubenrauch et
al. (1994a, 1994b) verdffentlicht. Im Folgenden wird die empfindlichste Nutzung
Wohnbereich mit Hausgarten betrachtet.

Die in den Expositionsabschitzungen fiir Einzelflichen beriicksichtigten Transfer- (=

Expositions-) Pfade zweier Nutzergruppen innerhalb des Nutzungsszenarios ,,Wohnbereich
mit Hausgarten® sowie die in die Berechnungen eingegangenen Aufnhahmeraten sind in
Tabelle 8 als Ubersicht zusammengestellt.
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Ubersicht iiber die expositionspfadspezifischen Aufnahmeraten fiir die
Nutzung ,,Wohnbereich mit Hausgarten*

KG: Korpergewicht, *: Obst und Gemiise aus Eigenanbau
(Trockensubstanz), **: Staubretention: 75 %

Nutzergruppe Expositionspfad Ermittlung der pfadspezifischen Aufnahmerate

Expositionsmedium [KG in | tigliche Expositions | Aufnahmerate
kg Aufnahme |-frequenz | (Jahresdurchschnitt)

Kleinkinder Boden - oral 10 1g 200 d/a 55 mg/kg/d
Pflanze - oral 10 3,7 g/d* ganzjihrig | 370 mg/kg/d*
Innenraumiuft - inh. |10 Imd 21 h/id 0,26 m*/kg/d
Innenraumstaub  -{10 Im¥d 21 h/d 0,26 m*/kg/d**
inh.

Erwachsene Pflanze - oral 70 20 g/d* ganzjihrig | 290 mg/kg/d
Innenraumluft - inh. |70 20 m3/d 21 h/d 0,25 m¥/kg/d
Innenraumstaub  -|70 20 m*/d 21 h/d 0,25 m3/kg/d**
inh.

Die Arbeitsginge, die iiber die oben genannten expositionspfadspezifischen Aufnahmeraten
zu einer Ableitung der daraus resultierenden Gefahrensituation fithren, kénnen wie folgt

zusammenfassend beschrieben werden:

= Festlegung der Nutzungs- und Expositionsszenarien,

= Errechnung der Schadstoff - Aufnahmerate,

=  Vergleich mit

Auf dieser Basis lassen sich drei Bereiche unterschiedlicher Wahrscheinlichkeit der

Gefahrensituation unterscheiden:

- Ist der Risikowert kleiner als 0,1, wird davon ausgegangen, dafl mit hinreichender

Wahrscheinlichkeit keine Gefahr vorliegt.

- Ist der Risikowert grofler als oder gleich 0,1 und kleiner als 1 ist eine bestehende
Gefahr mit hinreichender Wahrscheinlichkeit nicht auszuschliefen und es ist von
einem zunehmenden Gefahrenverdacht und dementsprechend wachsender Besorgnis

mit zunehmendem Risikowert auszugehen.

- Ist der Risikowert groBer als oder gleich 1, kann davon ausgegangen werden, dafl mit
hinreichender Wahrscheinlichkeit eine Gefahr vorliegt. Mit zunehmender Hohe des

tolerierbaren Dosisraten (Bildung des
Aufnahmepfad und des Gesamtrisikoindex GRI) und

® adressenbezogene Ermittlung des Risikowertes RW zur Bestimmung der
Gefahrensituation auf dem Fldchen- bzw. Flurstiick.

Risikoindex pro
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Risikowertes im Bereich groffer 1  wichst die Dringlichkeit von
Gefahrenabwehrmafinahmen.

Fir Risikowerte < 0,1 sind keine MaBnahmen erforderlich, da aufgrund der
Ableitungssystematik der TRD-Werte davon auszugehen ist, dal bei Unterschreitung des
TRD-Wertes mit hinreichender Wahrscheinlichkeit von keiner Gefahr auszugehen ist.

Von den verfiigbaren Informationen zur ubiquitéren Grundbelastung durch Quecksilber IRt
sich ableiten, daBl aufgrund einer hohen Grundbelastung bereits ein Risikowert von 0,25
erreicht werden kann. Deshalb ist fiir Risikowerte mit 0,1 < RW < 0,25 eine Gefahr zwar
nicht auszuschlieen, jedoch erscheinen fiir Belastungen im Bereich der méglichen
ubiquitdren Grundbelastung keine spezifischen Mafinahmen erforderlich.

Liegt der Risikowert im Bereich 20,25 ist von einer erhéhten, anthropogen bedingten
Gesamtkorperbelastung auszugehen und eine Gefahr nicht mit hinreichender Sicherheit
auszuschlieflen.

Im Bereich: 0,25 < RW <1 ist mit steigendem Risikowert von einer zunehmenden Besorgnis
auszugehen. Deshalb sollten mit steigendem Risikowert vorsorgliche MafBinahmen wie z. B.
Nutzungsénderungen oder Sanierung gepriift werden.

Schlufibemerkung

Die hier nur in einer sehr summarischen Darstellung vorgestellte Untersuchung iiber die
Schwermetallbelastung im Umfeld einer ehemaligen chemischen Fabrik hat deutlich gezeigt,
daBl die Bewertung einer Bodenbelastung unter Einhaltung bestimmter Regeln mit einem
begrenzten Aufwand moéglich ist. Ausfiihrlich sind die Vorgehensweise und die
Einzelergebnisse in (Schulte-Hostede et al., 1997)dargestellt

Modelle zur quantitativen Expositionsabschitzung scheinen grundsitzlich geeignet, die von
der Kontamination des Bodens ausgehende Schadstoffbelastung des Menschen nutzungs- und
standortspezifisch abzuschétzen. Auf Grund der fiir viele Parameter wie etwa Boden-Pflanze-
Transfer, Resorption der inkorporierten Schadstoffe, Nahrungsgewohnheiten und
Nahrungsmittelbelastung wird aus dem Prinzip der konservativen Wertesicherheit heraus das
Modell immer zu einer Uberschitzung der tatsichlichen Exposition fithren. Die Ergebnisse
kénnen in Abhédngigkeit von den Eingangsparametern erheblich differieren und dann zu nicht
angemessenen Handlungen fithren. Hinzu kommt die Notwendigkeit, die Ergebnisse der
Expositionsabschitzung mit toxikologisch begriindeten Grenzwerten fiir die Aufnahme dieser
Stoffe in Verbindung zu bringen. Solche zuverlédssigen Daten liegen allerdings nur fiir eine
sehr begrenzte Anzahl von Schadstoffen vor. Dies macht im Einzelfall die Bewertung einer
Belastung zusétzlich unsicher.
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Einfiihrung

Mit Hilfe von Modellen zur Expositionsabschétzung ist man nach den oben dargestellten
Vorgehensweisen in der Lage, eine orientierende Bewertung des von einer kontaminierten
Fldche ausgehenden Risikos vorzunehmen. Dabei ist jedoch zu beriicksichtigen, daf solche
Modelle mit erheblichen Schwachstellen belastet sind.

Zur Ergédnzung und Interpretationshilfe sind bei Untersuchungen wie der hier vorgestellten
auch Untersuchungen an den betroffenen Biirgern vorzunehmen. Dieses Human-
Biomonitoring hat nur dort einen Sinn, wo sichergestellt ist, dal die Menschen dort
tatsdchlich auf belasteten Fldchen leben und damit eine erh6hte Belastung der Menschen
anzunehmen ist. Das Human-Biomonitoring soll eine Abschitzung der inneren Belastung des
Menschen mit Schadstoffen, die von der kontaminierten Fléche herriihren, erméglichen.

Da z.B. Blut- und Urinproben vergleichsweise leicht zu gewinnen sind, wird sehr hiufig in
diesen Korperfliissigkeiten nach den Schadstoffen gesucht. Die Konzentration der Schadstoffe
in den Korperfliissigkeiten gilt dann als quantitatives MaB} fiir die innere Belastung des
Menschen. Diese resultiert aus der Resorption der inkorporierten Schadstoffe. Dabei ist zu
beriicksichtigen, dal fiir eine ganze Reihe von Schadstoffen neben der mdglichen
Bodenkontamination weitere Quellen, etwa Nahrung, Tabakrauch, Medikamente oder
Straflenverkehr in Frage kommen konnen. Diese moglichen Quellen miissen im Zuge der
Datenerhebung mit erfafit werden, damit eine Differenzierung der Belastung nach
Altlastenanteil und iibriger Belastung mdglich wird (Tabelle 1).

Tabelle1:  Beim Human-Biomonitoring zu beachtende Gesichtspunkte

nach: EWERS,U.; SUCHENWIRTH,R. (1996): Expositionsabschitzung: Human-Biomonitoring vs.
Modellrechnungen. UWSF-Zeitschrift fir Umweltchemie und Okotoxikologie 8 (4) 213-220

1. Auswah! geeigneter Parameter

o Relevante Schadstoffe

e Toxikokinetik, Untersuchungsmaterial

e Beriicksichtigung anderer bedeutsamer Expositionsméglichkeiten in bezug auf die
zu untersuchenden Schadstoffe (Beruf, Tabakrauchen, Amalgamfiillungen u.a.)

2. Auswahl der Probanden

Auswahlkriterien

AusschluBkriterien

Untersuchung einer Vergleichsgruppe

Kriterien fiir die Auswahl einer Vergleichsgruppe
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Tabelle 1:  Fortsetzung
3. Erfassung beurteilungsrelevanter Daten (Fragebogen)

Personliche Daten (Alter, Geschiecht, separat: Name und Anschrift)’
Wohndauer, Wohnsituation

Beruf(e)

Rauchgewohnheiten

Personliche Lebensgewohnheiten und Verhaltensweisen
Gartennutzung

Verzehr von selbst erzeugtem Gemiise und Obst

4. Bewertungskriterien fiir Human-Biomonitoring-MeBdaten

Referenzwerte
Orientierungswerte

e Toxikologisch begriindete, wirkungsbezogene Expositionsgrenzwerte (Human-
Biomonitoring-Werte)

Zu einem aussagefihigen Human-Biomonitoring gehort zwingend ein geeigneter
toxikologisch  begriindeter = Bezugswert zur  Interpretation der  gemessenen
Schadstoffkonzentrationen. Es muf} gepriift werden, ob sich die gemessenen Werte im Bereich
moglicher gesundheitlicher Beeintrichtigungen befinden. Nur auf einer solchen Basis ist die
Ableitung von Handlungsempfehlungen méglich.

Human-Biomonitoring am Beispielstandort Marktredwitz

Am Standort Marktredwitz wurde simultan zu den Beprobungen der Expositionspfade Boden,
Nahrungspflanzen und Innenrdume ein Human-Biomonitoring durchgefiihrt. Die auf den als
hoch belastet vermuteten Flidchen lebenden Biirger wurden gebeten, sich an der Untersuchung
zu beteiligen und neben Blutproben auch den 24-Stunden-Urin abzugeben. Alle relevanten
Daten entsprechend der Tabelle 8 wurden in einem umfangreichen Fragebogen mit erhoben.

An der Aktion haben sich 260 Probanden beteiligt, darunter von der empfindlichsten
Personengruppe der 0-4 jihrigen Kinder allerdings nur 8 Probanden beim Blut und 21
Probanden beim Urin. Die eingesammelten Proben wurden auf die
Hauptschadstoffkomponenten Quecksilber und Antimon hin untersucht.

Antimon

Die Antimonkonzentration im Blut der Probanden liegt zu einem grofien Teil am Rande der
Nachweisgrenze. Die wenigen hoheren Werte bewegen sich im Bereich weniger ng/l, obwohl
zum Teil recht hohe Bodenkonzentrationen von Antimon festzustellen waren. Ahnlich sieht es
in den Urinproben aus, so dal die Aussage gerechtfertigt scheint, daB sich die hohen
Bodenbelastungen mit Antimon nicht in den Korperfliissigkeiten abbilden. Diese Tatsache
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wird auch durch eine statistische Auswertung mittels Korrelationsrechnungen und
Regressionsanalysen bestitigt.

Hiufigkeitsverteilung von Sb im Urin
157
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Abb. 1: Antimon im Blut und Urin

Dies mag zum einen daran liegen, daf sich durch die kurze Halbwertzeit von Antimon im
menschlichen Korper von 70 Stunden kein Depot aufbaut und diese Aussage also nur fiir die
2-3 Tage vor der Untersuchung Giiltigkeit hat. Zum anderen sind nur vergleichsweise wenige
Probanden in dem Alter, daB3 sie Boden ingestieren (krabbelnde Kleinkinder). Damit ist aber
ein wesentlichen Expositionspfad nicht wirksam und leistet somit keinen Beitrag zur
Belastung.

Dieses Problem, geringe Beteiligung der empfindlichsten Bevilkerungsgruppe, ist fast allen
Untersuchungen zu eigen, bei denen Blutproben entnommen werden sollen. Anders sieht es
beim Urin aus, da ist die Beteiligung deutlich héher. Auf eine alternative Beprobung der
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Haare als Archiv fiir die Antimonbelastung wurde in diesem Fall verzichtet, da hier

methodische Probleme vorliegen und auch der Zeitrahmen fiir die Untersuchungen nicht
ausgereicht hat.

Quecksilber

Die Gehalte an Quecksilber werden in Kategorien eingeteilt, wie sie vom
Bundesgesundheitsamt fiir Quecksilber vorgeschlagen werden.

Zur Einstufung der gemessenen Blut- und Urinwerte werden die vom Institut fiir Wasser-,
Boden- und Lufthygiene herausgegebenen Bewertungskategorien zu Schwermetallgehalten in
Humanproben (Krause et al.1987) herangezogen. Es wurden drei Kategorien gebildet:

Kategorie I:  Unauffdlliger Wert

Kategorie li: Erhohter Wert, eine Gesundheitsgefahrdung ist nicht erkennbar, eine Kontrolle
ist dennoch zu empfehlen

Kategorie lll: deutlich erhdhter Wert, einen Gesundheitsgefahrdung ist auf langere Sicht nicht
auszuschlieflen, eine gezielte Abklirung und Ausschaltung, zumindestens bare
Verringerung der Belastungsquellen ist erforderlich.

Abb. 2: Bewertung anhand von Orientierungswerten

Dabei stellte sich heraus, daB sich die gemessenen Werte deutlich von den im Rahmen eines
deutschlandweiten Umweltsurveys unterscheiden (Tabelle 2), wobei im Falle des Antimons
keine Kategorisierung vorliegt und hier auf die Hintergrundbelastung (HB) verwiesen wird.

Tabelle 2: Vergleich mit dem Umweltsurvey (UWS) 1990-1992 beziiglich prozentualer
Anteile in den einzelnen Kategorien

UWS (%) GSF-Untersuchung
Sb Urin Fallzahl %
HB 258 98,9
>HB 3 1,1
Sb Blut
HB 236 99,6
>HB 1 0,4
As Urin
Katl 84 217 83,5
Katll 124 37 14,2
KatlII 3,6 6 2,3
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Tabelle 2: Fortsetzung
UWS (%) GSF-Untersuchung
Hg Urin ) T
Katl 96,8 260 99,6
KatII 3 1 0,4
KatIII 0,2 0 0,0
) Hg Blut
Katl 97,9 208 87,8
Katll 2,1 29 12,2
KatIII 0,03 0 0,0

Diese Gegeniiberstellung scheint eine Erh6hung der Quecksilber-Blutwerte in den Probanden
im Vergleich zum UWS zu belegen. Keiner der Probanden mufte dabei in die Kategorie III
eingeordnet werden. Obwohl die Probanden gezielt auf den kontaminationsverdidchtigen
Flichen ausgew#hlt wurden, 14t sich mit den statistischen Methoden wie
Korrelationsrechnungen und Regressionsanalysen keine Korrelation zwischen den Blut- und
Urinwerten feststellen. Dies gilt nicht nur in Bezug auf die Bodenbelastung sondern auch in
Bezug auf Pflanzen und Innenraumbelastungen.

Bei den Urinwerten zeigen sich keine nennenswerten Untf,rschiede zwischen dem UWS und
der von der GSF durchgefiihrten Studie. Hier gelten im Ubrigen die gleichen Bemerkungen
wie bei den Blutwerten.

Schluffbemerkung

Ein Ausweg aus dem Bewertungsdilemma von Listenwerten wund auch
Expositionsabschdtzungen kénnen Human-Biomonitoring-Untersuchungen sein. Human-
Biomonitoring-Untersuchungen liefern empirische Daten iiber die tatsichliche innere
Belastung der Probanden, sofern die beprobten Korperfliissigkeiten oder Materialien
geeignete Indikatoren fiir die Belastung darstellen. Sie sind somit in besonderer Weise
geeignet, die Belastung der Einzelperson widerzuspiegeln. Werden diese Untersuchungen an
den auf den kontaminierten Fldchen wohnenden oder arbeitenden Menschen zeitgleich mit
den Untersuchungen der Expositionsabschétzung durchgefiihrt, kann ein Vergleich der beiden
Methoden zu einem besseren Verstdndnis der tatséchlichen Belastung fiihren.

Literatur

Ewers, U.; Suchenwirth,R. (1996): Expositionsabschétzung: Human-
Biomonitoring vs. Modellrechnungen. UWSF-Zeitschrift fiir Umweltchemie und
Okotoxikologie 8 (4) 213-220



