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Vorwort

Bei der Ausbreitung von Schadstoffen im Untergrund kommt dem mikrobiellen Abbau eine be-
sondere Bedeutung zu. Eagt'wesentlich zum Selbstreinigungsvegen des Untergrundsif-

rinsic bioremediatiopbei, kann jedoch auch im Rahmen einer in-situ Sanierung in kontaminier-
ten Bereichen gezielt stimuliert werdeanhanced bioremediatipnBeide Aspekte sind derzeit
Gegenstand weltweiter Forschungsh#émrigen und werden bereits in der Sanierungspraxis an-
gewendet.

Die Versuchseinrichtung zur Grundwasser- und AltlastensanieviggAShat die Entwicklung

neuer Verfahren zur Sicherung und in-situ Sanierung von kontaminierten Grundwasserleitern und
Altlasten zum Ziel. Im Rahmen des Forschungsprogramms wird am InsiitiVasserbau in
Kooperation mit dem Institutuf’ Siedlungswasserbau das Verbundvorhaben "Artificial AnAero-

bic Aquifer - A*" durchgefihrt. Ziel dieses Vorhabens ist es, die optimalen Bedingungedié”
Stimulierung der vollstihdigen Dechlorierung chlorierter Kohlenwasserstoffe ad@i im La-
bormal3stab zu ermitteln und ihre Anwendbarkeit in einem zweidimensionalen Modellaquifer mit
raumlich variablen hydraulischen Eigenschaften zu untersuchen. Hierbei werden die Wechsel-
wirkungen zwischen hydraulischen Eigenschaften eines Grundwasserleiters und der mikrobiellen
Aktivitat systematisch untersucht. Dies betrifft sowohl die &fdigkeit des mikrobiellen Ab-

baus von der Nachlieferung der beteiligten Substrate und damit von den Transporteigenschaften
des Untergrunds, als auch dieékwirkung der mikrobiellen Prozesse auf daBtuhgsregime

durch das Verstopfen von Poren mit Biomasse oder durch Gasbildung.

Diese generelle Zielsetzung erfordert sowohl experimentelle als auch numerische Untersuchun-
gen. Zur Interpretation und Integration der verschiedenen Experimente auf unterschiedlichen Ska-
lenebenen ist es unadslich, konzeptionelle Modelle zu entwickeln, die sowohl dierstiigs-
mechanischen Ausbreitungs- und Transportaspekte als auch die mikrobiellen Abbau- und Umset-
zungsprozesse enthalten, und diese konzeptionellen Modelle in numerische Modelle zu integrie-
ren. Dies ist das Ziel der vorliegenden Arbeit. Sie liefert die konzeptionelle Basis und Klammer
fur verschiedene chemische und mikrobiologische Laborversuche sowie die experimentellen Un-
tersuchungen an einem Grol3versuchsstaMEGAS

Als eine zentrale Erkenntnis haben die Berechnungerdés Modellsystem gezeigt, dass die
lokale Durchmischung gester Substanzen korrekt nachgebildet werden muss. Dieser Aspekt
wurde bisher in Modellen zum reaktiven Mehrkomponententransport nur unzureichen#-ber”
sichtigt, obwohl die mikrobielle Aktivat im Untergrund stark von der lokalen Durchmischung
der Substrate alamgt und somit eine ungenaue Approximation dieser Prozesse zur Berechnung
verfalschter Reaktionsratentiren kann.

Die vorliegende Arbeit liefert einen herausragenden Beitrag zur aktuellen Frage der numeri-
schen Simulation reaktiver Substanzen im Grundwasser und zur Interpretation der Kopplung von
stttmungsmechanischen und mikrobiellen Prozessen und ihren Wechselwirkungen.

Stuttgart, im Oktober 1997 Helmut Kobus



Danksagung

Die vorliegende Arbeit entstandaliiend meiner atigkeit als wissenschatftlicher Mitarbeit am
Institut flir Wasserbau der UniverattStuttgart. In dieser Zeit bearbeitete ich das DFG-Projekt
"Stromungs- und Transportvargge in einem heterogenen, anaeroben Modellaquifer” im koordi-
nierten Verbundvorhaben "Stimulierung der valistiigen reduktiven Dehalogenierung in einem
Modellaquifer - Artificial AnAerobic Aquifer (&)”.

Herr Prof. Helmut Kobus hat mich am InstitutrfWWasserbau angestellt und mir dieilichkeit
zur Promotion gegeben. Er hat mich untetat'und mir Freiraum zur selbstbestimmten wissen-
schaftlichen Arbeit geafirt. Er hat dankenswerterweise das Hauptrefdsatriommen.

Herrn Prof. Rainer Helmig danke iclrfdie fachliche ZusammenarbeityrfSeinen peilichen
Einsatz, seine Anregungen und sein Interesse an meiner Arbeit.

Teile der vorliegenden Arbeit sindaliiend meines Forschungsaufenthaltes an der University of
Waterloo in der Arbeitsgruppe von Herrn Prof. Emil Frind entstanden. Ich konnte nicht nur von
seiner langghrigen Erfahrung im Bereich der Grundwassermodellierung profitieren, sondern habe
ihn auch menschlich sehr zu sthén gelernt.

Herr Prof. Helmig und Herr Prof. Frind haben sich zilsernahme der Koreferate bereit enkl”
Hierfur mochte ich mich herzlich bedanken.

Herr Prof. Andreas Dahmke, Herr Dr. Hermann-Josef Lensing und Frau Dr. Heidrun Scholz-
Muramatsu danke ictufihre Anregungen, die sie auf der Grundlage einer Rohfassung der Dis-
sertationsschrift gegeben haben.

Ohne die Zusammenarbeit mit den Kolleginnen und Kollegen am Institu{\VEisserbau are
die Arbeit nicht noglich gewesen. Dies gilt insbesondeue fiieinen Projekt-Kollegen Gerhard
Bisch. Den Doktorandinnen in der mikrobiologischen Arbeitsgruppe am InstitUsiedlungs-
wasserbau Silke Granzow, Claudia Windfuhr und Martina Eisenbeis, dankeridiefgute Zu-
sammenarbeit im Rahmen des Verbundprojektes.

Mein besonderer Dank gilt meinen Eltern, die mir mein Studiumogimfhiten, sowie meiner
Freundin Angelika, die mich in den awkliegenden Jahren unterttt hat.

Olaf Cirpka



Inhaltsverzeichnis

Abbildungsverzeichnis \Y
Tabellenverzeichnis Xl
Verzeichnis haufig verwendeter Abktirzungen und Formelzeichen XIl
1 Einleitung 1
1.1 Motivation. . . . . . e 1
1.2 ZielderArbeit. . . . . . . . e 2
2 Konzeptionelle Modelle 4
2.1 Mikrobielle Aktivitat im Untergrund . . . . . . . . . . ... oL 4
2.2 Benicksichtigung von Aquifer-Heterogeatén . . . . . . ... ... ... ... 6
2.3 Durchmischung von Stoffen im Untergrund. . . . . . . ... ... ... ... 13
3 Modellgleichungen 17
3.1 Grundwassersimiung . . . . . . .ot e e e e e 17
3.2 Transportge@ster Substanzen ... . . . . ... ... . 0 e 19
3.3 Stoftiberginge . . . . . . .. 20
3.4 Mikrobielle Aktivitat . . . . . . . . ... 22
4 Grundsatzliche Aspekte der numerischen Simulation 28
4.1 Abhangigkeiten . . . . . .. 28
4.2 Anforderungen . . . . ... e e e 29
5 Bestehende Diskretisierungsarize 35
5.1 HBJLER'sche Verfahren zuratimlichen Diskretisierung . . . . . ... ... ... 35
5.2 Monotonie und Wiistliche Diffusion . . . . .. . .. ... ... ... ...... 43
5.3 Zeitliche Diskretisierung . . . .. . . . . . .. . 58
5.4 Bercksichtigung von Randbedingungen . . . . . . . . ... ... ... ... 60



v Inhaltsverzeichnis

6 Verwendete numerische Methoden 62
6.1 Ablaufe der entwickelten Programme . . . . . .. ... ... ... ... ..., 62
6.2 Verwendete Methodenfdie Stomungsberechnung . .... . . .. ... ... 64
6.3 Erzeugung stromlinienorientierterNetze . . . . . . . . .. ... ... .... 73
6.4 Verwendete Methodenfdie Transportberechnung . . ... . . .. ... ... 83
6.5 Kopplung von Transport und reaktiven Prozessen . . . . . ... ... ... 93

7 Anwendungen auf den aeroben Schadstoffabbau 101
7.1 Reaktiver Transport in einem heterogenen quasi-eindimensionalen Grundwasser-

leiter . . . 102
7.2 Einfluss der Netzausrichtung bei der Schadstoffeinleitung in einen Brunnen . . . 114
7.3 Schlussfolgerungen aus den Berechnungen zum aeroben Abbau .. .. .. ... 127

8 Reduktive Dehalogenierung im Grundwasser 128
8.1 Mikrobielles Systemui’die Dehalogenierung von Tetrachlorethen . ..... . . 128
8.2 Bestehende Modellarfdie reduktive Dechlorierung . ... . . .. ... ... 130

8.3 Einfluss der Mobilat auf die Stimulierung eines mehrstufigen Abbauprozesses . 132

8.4 Stimulierung der reduktiven Dechlorierung in einem Grundwasserversuchsstand . 140

9 Zusammenfassung und Schlussfolgerungen 162

Literaturverzeichnis 165



Abbildungsverzeichnis

2.1

2.2
2.3
2.4

2.5
2.6
2.7

3.1
3.2

3.3

4.1

4.2

4.3

5.1

5.2

5.3

Veranschaulichung der gahlten konzeptionellen Modellef'die Makrodisper-

SION. . . 11
Betrachtungsweise bei den stochastischen Stto@an-Modellen. . . . . . . .. 12

Das Prinzip der chromatographischen Durchmischung. . . . .. ... ... 14
Kinetischer Stoffbergang als Durchmischungsprozess. Die Konzentrationen in

der immobilen Phase sind durch Balken unter der x-Achse dargestellt. . . . . . . 14
Hydrodynamische Dispersion als Durchmischungsprozess. ........ . ... 14
Querdurchmischung als Folge einer instarem Stomung. . . .. . . ... .. 15

Unterscheidung zwischen lokaler Durchmischung und Makrodispersion. (a): Kon-
zentrationsverteilung zweier aufeinanderfolgender Pulse bei rein advektivem Trans-
port in einem heterogenen Grundwasserleiter. (b): Konzentrationsverteilung ent-
sprechend eineriEk’schen Beschreibung der Makrodispersion. (c): dakdiche
Konzentrationsverteilung unter BeKsichtigung der Dispersion auf der Porens-

Piezometerdtien und Stromlinieruf’ein anisotropes Modellproblem. . . . . . . 18

Pseudopotentiallinien und Stromliniem flas in Abb. 3.1 dargestellte anisotrope
Modellproblem. . . . . . . . . 19

Inhibitionsterm nach (GlI. 3.4.18) (durchgezogene Linie), nach (Gl. 3.4.19) (punk-
tierte Linie) und nach (Gl. 3.4.20) (Strichpunkt-Lini&),, = 100,wi,p, = 20,nj =5. 24
Abhangigkeiten zwischen den betrachteten Prozessen. Durchgezogene Pfeile: star-

ke Abhéingigkeit; gestrichelte Pfeile: schwache Abligkeit. . . . . . . .. . .. 28

Raumliche Umverteilung von Konzentrationen und Teilchenmassen zur Kopp-
lung vonparticle trackingund reaktiven Prozessen.... . . . . .. ... .. .. 32

Maogliche Zeit-Raum-DiskretisierungearfEULER-LAGRANGE'sche Methoden. 33
Interpolation der Unbekannterfur ein- und zweidimensionale Elementtypen. a:

Lineares Rhrenelement; b: lineares Dreieckselement; c: bilineares Vierecksele-
MENTE. . . . . . . e e e e e 37

Prinzip der elementorientierten Methode der Finiten Volumen (FVM) (durchge-
zogene Linie) im Vergleich zur FEM-Diskretisierung (gestrichelte Linie). . . . . 40

FVM fir die eindimensionale Grundwassenstting. Approximation kontinuier-
licher Filtergeschwindigkeiten und Piezometanki an der Grenzthe zweier
Zellen mit unterschiedlicher hydraulischer Latigkeit. . . . . .. ... .. .. 41

Vv



Vi

5.4

5.5

5.6

5.7
5.8
5.9

5.10
5.11

5.12
5.13

5.14

6.1

6.2

6.3

6.4

6.5

6.6

6.7

6.8

Abbildungsverzeichnis

FVM fur zweidimensionale elliptisch/parabolische Problemstellungen. (a) Wahl
der Entwicklungspunkteut'die Ermittlung der Risse zwischen den Zellen. (b)
Einflusse der umgebenden Zellen auf den Fluss zwischen den Zgllemdi + 1, j. 41

Veranschaulichung desotBuNov-Verfahens. . . . . . . ... ... ... .... 44

Erweiterung des GbuNoVv-Verfahrens unter Annahme eineuskiveise linearen
Konzentrationsverteilung.. . . . . . . . . . . . . e 45

Definition noglicher Gradientenur'dasslope limitervVerfahren. . . . . . . . .. 46
Monotonie erhaltende Region zweiter Ordnumgdéasslope limiterVerfahren. . 47

Raumliche Approximation der Konzentrationen hgistreamWichtung (oben)
und bei Anwendung daminmod slope limités (unten). . . . .. ... ... .. 49

Prinzip de&lux-Corrected TranspoiWerfahrens. . . . . . . . ... ... .. .. 50

Vergleich zwischen der FVM mit Zentralwichtung und demLERKIN-Verfahren
(FEM). . . o e 55

Testfall tir die Monotonie der mehrdimensionalen Dispersion; Problemstellung. . 56

Abrangigkeiten der Unbekanntenam Knoteni zum Zeitpunkt + At; (a) voll
explizite EULER-Methode; (b) voll implizite BLER-Methode. . . . . .. . . .. 59

Physikalische Aldrigigkeit der Unbekanntanam Knoteni zum Zeitpunkt +
At; (a) rein advektiver Transport; (b) advektiv-dispersiver Transport; (c) rein ad-
vektiver und rein dispersiver Transport. . . . . . . . . . .. ... ... 60

Programmabfolgaif den reaktiven Mehrkomponententransport auf einem recht-
winkligen Netz. . . . . . . . . . . e 62

Programmabfolgeaif'den reaktiven Mehrkomponententransport auf einem strom-
linienorientierten Netz. . . . . . . . . . . . e 63

Nummerierung der Knoten, Kanten undigsé €ir die gemischten und gemischt-
hybriden FEM sowie Ermittlung der Stromfunktion aus den Kantessé#nh. . .. 65

Lineare Interpolation von Kantengeschwindigkeiten in der gemischten FEM. Rechts:
Werte der Kantengeschwindigkeiten; links: interpoliertes Geschwindigkeitsfeld. . 65

Definition eines schwachen Brunnens. (a) Volumenstran der Brunnenzelle.
(b) Bestimmung des Staupunkts und der anschlie3enden Stromlinien. ... . 75

Orientierung der Stromlinien an einem Staupunkt, der zu einem Zugabebrunnen
gelort. Pfeilspitzen weisen in Siniungsrichtung. . . . . . . . .. ... .. .. 77

Wahl des folgenden Punkts auf einer Stromlinierfichteindeutige Situationen.

(i) und (i-1) bezeichnen den letzten und vorletzten Punkt, mit (i+1?) werden die
beiden noglichen Folgepunkte bezeichnet. Es wird der Punkt mit der geringsten
Anderung der Stromlinienrichtunggewit. . . . . . ... ... ... ...... 78

Rander iir ein einfaches Modellproblem mit zwei Zugabebrunnen. ...... . . 79



Abbildungsverzeichnis Vi

6.9 Bildung eines Dreiecks und einesrffécks tir Stromohren, die den Gebietsrand
schiag schneiden. Gefite Kreise: bestehende Schnittpunkte zwischen Stromlini-
en und Pseudopotentiallinien, offene Kreise: ermittelter Punkt auf dem Gebiets-
rand, durchgezogene Linie: Quer-Interface, gestrichelte Liraegs-Interface. . 81

6.10 Bestimmung des Folgepunktes einer Stadme an einem Staupunkt. Durchge-
zogene Linie: Bisher bestimmte Interfaces. Gestrichelte LinieglMhe Fortset-
zungen hinter dem Staupunkt. ... . . . . ... L L L 82

6.11 Ermittlung des EiSse, die sich aus den NebendiagonalagenD* ergeben,
an den Gitterknoten. (a) Diffusiver und antidiffusiver Fluss an dem Gitterkno-
teni+1/2, j+1/2. (b) Gesamt-Differentiationssterarfdie Zellei, j und Wahl
der Entwicklungspunkte: Schwarze Punki¥Y-zugelorige Flisse, weil3e Punk-
te: D**-zugelwiige Flisse, graue Punkt®r¥-zugelotige Flisse, .. . . . . . .. 84

6.12 Approximation des Gradienten entlang und orthogonal zu dem8trgsrichtung.
(a) Perfekt stromlinienorientiertes Viereckselement; (b) Approximation durch ein
Viereckselement mit geradlinigen Kanten; (c) Viereckselement in lokalen Koor-
dinaten. S: Schwerpunkt in Bezug auf die lokalen Koordinaten. . . . . . . . 90

6.13 Apparente Breiten undabhgen des ElemenitsStromungsrichtung: Zellek — i — m. 91

6.14 Reduktive Dechlorierung von PCE in einem eindimensionalen Systargshio-
file der gebsten Konzentrationen 30 Tage nach Beginn der Elektronendonator-
Zugabe. Vergleich der drei Kopplungsaitee fir die reaktiven Prozesse und den
Transport. . . . . . .. e e e 98

7.1 Problemstellungii'die homogene Sauerstoffzugabe in einen kontaminierten, hy-
draulisch heterogenen Grundwasserleiter. ..... . . . . .. . ... ... ... 103

7.2 Verteilung der hydraulischen Laatfigkeit tir die Modellberechnungen zum ae-
roben Schadstoffabbau. . . . . ... ... ... .. ... 104

7.3 Homogene Zugabe von Sauerstoff in einen kontaminierten, hydraulisch hetero-

genen Grundwasserleiter. Verwendetes stromlinienorientiertes Netz. . . . . . .. 104

7.4 Homogene Zugabe eines Tracers in einen heterogenenen Grundwasserleiter. Durch-
bruchskurvendr die zweidimensionalen Berechnung. Durchgezogene Linie: strom-
linienorientiertes Netz; punktierte Linie: rechteckiges Netz. . ...... . . . . . 105

7.5 Homogene Zugabe eines Tracers in einen heterogenen Grundwasserleiter. Ver-
gleich der Durchbruchskurvenifdas eindimensionalendk’sche Makrodisper-
sionsmodell (punktierte Linie), das eindimensionale Zwei-Bereiche-Modell (durch-
gezogene Linie) und die zweidimensionale Berechnung auf einem stromlinienori-
entierten Netz (Punkte). . . . ... . . . . . . . . . .. .. 107

7.6 Homogene Zugabe von Sauerstoff in einen kontaminierten, hydraulisch hetero-
genen Grundwasserleiter. Durchbruchskurven von Sauerstoff und dem Schadstoff
fur die zweidimensionalen Netze. Durchgezogene Linie: stromlinienorientiertes
Netz; punktierte Linie: rechteckiges Netz. . . . . ... ... .. ... .... 110



VIiI Abbildungsverzeichnis

7.7 Homogene Zugabe von Sauerstoff in einen kontaminierten, hydraulisch hetero-
genen Grundwasserleiter. Reaktive DurchbruchskuruverS&uerstoff und den
Schadstoff nach Anwendung unterschiedlicher Makrodispersioaszn®urch-
gezogne Linien: stochastisches Strohménmodell; punktierte Linie:IEK’sches
Makrodispersionsmodell; Strichpunkt-Linie: Zwei-Bereiche-Ansatz...... . . 112

7.8 Zugabe eines Schadstoffes mittels eines Brunnens. Problemstellung. . . . 115

7.9 Zugabe eines Schadstoffes mittels eines Brunnens. Verwendetes stromlinienori-
entiertes Netz. . . . . . . . . . 116

7.10 Zugabe eines Tracers mittels eines Brunnens in einen heterogenen Grundwasser-
leiter. Konzentrationsverteilung SDnach Beginn der Zugabe. (a) stromlinienori-
entiertes Netz; (b) grobes rechteckiges Netz; (c) verfeinertes rechteckiges Netz. . 117

7.11 Zugabe eines Schadstoffs mittels eines Brunnens in einen heterogenen Grund-
wasserleiter. Konzentrationsverteilungen 180 Tage nach Beginn der Zugabe. Er-
gebnisse di das stromlinienorientierte Netz. (a) Schadstoff; (b) Sauerstoff; (c)
Biomasse. . . . . .. e 119

7.12 Zugabe eines Schadstoffs mittels eines Brunnens in einen heterogenen Grundwas-
serleiter. Gesamtmassanals Funktion der Zeitdi die unterschiedlichen Netze.
(a) Schadstoff; (b) Sauerstoff; (c) Biomasse. . . . . ... ... ... ....... 120

7.13 Zugabe eines Schadstoffs mittels eines Brunnen in einen heterogenen Grundwas-
serleiter. Vergleich stati@rér Schadstofffahnemuif'unterschiedliche Netze. (a)
Stromlinienorientiertes Netz; (b) rechteckiges Netz. . ...... . . . .. ... . 122

7.14 Konzentrationsprofil des Tracers am Ausflussrand des Gebiets, normalisiert mit
dem Durchfluss. Durchgezogene Linien: Modellergebnigsel€h heterogenen
Fall; gestrichelte Linien: angepasster homogener Bal€ 4.5-103m). . . . . 123

7.15 Prinzipielle Querprofile der Konzentrationem éias Modelbeispiel. Linke Seite:
Konzentrationsprofile ohne Backsichtigung der mikrobiellen Aktivat. Rechte

Seite: Konzentrationsprofile unter Einfluss der mikrobiellen Alditvit”. . . . . . 125
7.16 Diskretisierung der in Abb. 7.15 dargestellten Querprofile der Konzentrationen
durch ein Netz, das die Grenzstromlinien genau wiedergibt. . . . . . . ... ... 125
7.17 Diskretisierung der in Abb. 7.15 dargestellten Querprofile der Konzentrationen
durch ein Netz, das die Grenzstromlinien nicht wiedergibt. . . . . . . .. .. .. 126
8.1 Abbauwegdt die reduktive Dehalogenierung von Tetrachlorethen (PCE). . . . . 129

8.2 Konzentrationsvedlife bei der vollsiidigen reduktiven Dechlorierung von PCE
durchDehalospirillum multivoransind einer hochangereicherten Mischkultur in
einem Wirbelschichtreaktor [80]. . .... . . . . . ... .. .. .. ... . ... 131

8.3 Reduktive Dechlorierung von PCE. Simulation eines Batchversuches. Zeitliche
Verlaufe der KonzentrationenindergstenPhase. . . . . .. ... ... .. .. 135

8.4 Reduktive Dechlorierung von PCE. Simulation eines Batchversuches. Zeitliche
Verlaufe der Konzentrationen in der sorbierten Phase. . . . . . . ... ... ... 135



Abbildungsverzeichnis IX

8.5 Reduktive Dechlorierung von PCE. Simulation eines Batchversuches. Zeitliche
Verlaufe der Biomassen. . . . . . . . . . . .. 136

8.6 Reduktive Dechlorierung von PCE in einem 1D Modellsysteamdsprofile der
Konzentrationen in der gesten Phase 10 Tage nach Beginn der Elektronendonator-
Zugabe. . ..o 137

8.7 Reduktive Dechlorierung von PCE in einem 1D Modellsysteamdsprofile der
Konzentrationen in der gesten Phase 20 Tage nach Beginn der Elektronendonator-
Zugabe. . .. 138

8.8 Reduktive Dechlorierung von PCE in einem 1D Modellsysteamdsprofile der
Konzentrationen in der gesten Phase 30 Tage nach Beginn der Elektronendonator-
Zugabe. . ... 138

8.9 Reduktive Dechlorierung von PCE in einem 1D Modellsysteamdsprofile der
Konzentrationen in der gesten Phase 40 Tage nach Beginn der Elektronendonator-

Zugabe. . ..o 139
8.10 Verteilung der eingesetzten Sande im Versuchsstand. . . . . . . ... ... 141
8.11 FlieR3bild zum Grundwasserversuchsstand.. .. .. . . . . ... ... ... ... 142

8.12 \erteilung der Piezometearhén im Versuchsstand. Vergleich zwischen Messung
und Berechnung. . . . . . . .. . 143

8.13 Verteilung eines Salztracers im Versuchsstand bei pamkijér Zugabe. Ver-
gleich zwischen Messung und Berechnung. ... . . . . .. ... ... .... 144

8.14 Stromlinienorientiertes Netz zur Berechnung des Experiments im Grundwasser-
versuchsstand. . . .. . . . . . . . 152

8.15 Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Konzentrations-
verteilung der Ethenderivate nach 100 Tagen. . . . . . . . . .. ... ... ... 153

8.16 Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Konzentrations-
verteilung der Ethenderivate nach 200 Tagen. . . . . . . . .. ... ... .... 154

8.17 Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Konzentrations-
verteilung von Ethanol und des konkurrierenden Elektronenakzeptors nach 100
Tagen. . . . . 155

8.18 Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Verteilung der Bio-
massennach 100 Tagen. . . . . . . . . . . . 156

8.19 Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Verteilung der Bio-
massen nach 200 Tagen. . . . . . . . . . . . . i e 157

8.20 Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Entwicklung der
Gesamtmassen der gsten Stoffe im Versuchsstand.. . . . . .. .. .. ... 158

8.21 Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Entwicklung der
Gesamtbiomassen im Versuchsstand. . . ...... . ... ... ......... 158



Abbildungsverzeichnis
8.22 Stimulierung der Dechlorierung von PCE im Versuchsstand. Gemessene Konzen-
trationsverteilung der Ethenderivate nach 222 Tagen. . . . . . ... .. .. 159

8.23 Stimulierung der Dechlorierung von PCE im Versuchsstand. Gemessene Vertei-
lungen der Ethanol-Konzentration und des pH-Wertes nach 222 Tagen. .. . 160



Tabellenverzeichnis

6.1 Effizienz der Kopplungsaate firden Testfall. . . . . . . ... ... ... ... 99

7.1 Reaktive Parameteaunifdie Testéllle zum aeroben Abbau. . . . . .. .. ... .. 101
7.2 Hydraulische Eigenschaften des zweidimensionalen Modellgrundwasserleiters. . 104

7.3 Homogene Zugabe eines Tracers in einen heterogenen Grundwasserleiter. \er-
gleich der Homogenisierungsatsé mit den zweidimensionalen Berechnungen. 109

7.4 Homogene Zugabe von Sauerstoff in einen kontaminierten, hydraulisch hete-
rogenen Grundwasserleiter. Vergleich der unterschiedlichen Homogenisierungs-
ansitze mit den zweidimensionalen Berechnungen. ... . . . . . . ... . .. 112

7.5 Homogene Zugabe eines Schadstoffes in einen kontaminierten, hydraulisch hete-
rogenen Grundwasserleiter. Vergleich der abgebauten Schadstoffmassenfl. 121
8.1 Ausgevahlte Redoxpotentiale, korrigiert auf den Neutralpunkt (pH 7) [158, 182]. 130

8.2 Parameteniir'die Berechnung der reduktiven Dechlorierung in Batch- und 1D-

Systemen. . . . . 134
8.3 Hauptkationen des eingesetzten Wasseamsoidl. . . . . . . ... ... ... .. 145
8.4 Hauptanionemjol/l] und pH-Wert des eingesetzten Wassers. . . . . . ... .. 146
8.5 pKy-Werte ausgewatilter Siure-Base-Paare [158] .... . . .. ... ... ... 149
8.6 Reaktive Parametaurfdie Berechnungen zum Grundwasserversuchsstand . . . . 152

Xl



Verzeichnis haufig verwendeter
Abkurzungen und Formelzeichen

Abkurzungen

Ac™ Acetat

CHC chlorierte Kohlenwasserstoffe
DCE cis-1,2-Dichlorethen

DIC geloster anorganischer Kohlenstoff
ETH Ethen

EtOH  Ethanol

FCT Flux-Corrected Transport

FEM Methode der Finiten Elemente
FVM Methode der Finiten Volumen
LCKW Leichtfluchtige chlorierte Kohlenwasserstoffe
PCE Tetrachlorethen

TCE Trichlorethen

VC Chlorethen

Formelzeichen

Die Formelzeichen orientieren sich an der Nomenklatur, die im englischsprachigen Raum
ublich ist. Formelzeicheruf Vektoren sind unterstrichen, FormelzeichenWatrizen sind dop-
pelt unterstrichen.

R&aumliche Ableitungen

O Gradient

0 Gradient in lokalen Koordinaten

() Divergenz eines Vektors

0() Divergenz eines Vektors in lokalen Koordinaten

1Der Gradient eines Vektors ist ein Tensor zweiter Ordnung

Xl



Verzeichnis aufig verwendeter Abk’zungen und Formelzeichen

Dimensionen

L Lange
M Masse
T Zeit

Variable Physikalische Bedeutung

a Dispersivigit (1D)

(of Langsdispersivét (2D/3D)

Os Stoffibergangskoeffizient der Sorption
Ot Querdispersivat (2D/3D)

% Aktivitatskoeffizient

At Zeitschrittweite

AX Gitterweite in x-Richtung

Ay Gitterweite in y-Richtung

€ Fehler

0 Krummung des Konzentrationsprofigdpe limiterMethode)
A Korrelationséinge

Mmax Maximale Wachstumsrate

Y Anzahlubertragener Elektronen je Formeleinheit

Y Iterationsindex

(0] Pseudopotential

(0] Gradient relativ zum zentralen Differentiationsgradienten
(slope limiterMethode)

p Bodendichte

o Standardabweichung

O¢ Malf fir die Dauer eines Durchbruchs
T Transportrate (Iterative Zwei-Schritt Methode)
1) Stromfunktion

A Mobilitatsmatrix (FEM)

A Flache

Bel Rand eines Elementes

[Bs] Basenaktividt

C Konzentration

¢ Diskretisierte Konzentrationen

Ca Konzentration im Wasser

ca Konzentration des Elektronenakzeptors

Xl

Dimension
[L]
[L]
[1/T]
[L]
[-]
[T]
[L]
[L]
[M/T/LS]
[-]
[L]
[1/T]
[]

[L]

[-]
[M/E]
[?]
[-]
[M/I]
[2/T]

[13/T]
[12]
|
[M/L3]
[M/L3]
[MA.
[MA]
[MYL



XV Verzeichnis aufig verwendeter Abk’zungen und Formelzeichen

co Konzentration des Elektronendonators [MJL
ce  Enzymkonzentration [M/E]
cn  Input Konzentration [M/B]
co  Sauerstoffkonzentration [MA]
Cp Konzentration der paien Kohlenstoffquelle [M/8]
cs  Substratkonzentration [MAL
c’ Konzentration der sorbierten Substanz bezogen auf das Porenvolumen?®] [M/L
Cr  COURANT Zahl [-]

D Dispersionstensor RLT]

D Divergenzvektor (gemischte FEM) [-]

Dm  Molekularer Diffusionskoeffizient [B/T]
E° Standard-Redoxpotential [Spann.]
E” Standard-Redoxpotential, apH 7 korrigiert [Spann.]
F FARADAY -Konstante (%485- 10* C/mol)

F Uber einen Zeitschritt integrierter Massenfluss [M]
Fag  Antidiffusiver Fluss FCT Methode) [M/T]
faeg Abgebauter Anteil eines Massenflusses [-]
foc Massenanteil des organischen Kohlenstoffs im trockenen Boden [-]
Fn Fluss des Verfahrenshérer OrdnungRCT Methode) [M/T]
finn  Inhibitionsfaktor []

H Fluss des Verfahrens niedrigerer OrdnuR@T Methode) [M/T]

h Piezometerblie [L]

hg  Kantenpiezometedtie (gemischte FEM) [L]

| lonenstirke [MP/LE]
J JacoBI Matrix [L]

J(u) Fluss [M/L2/T]
K Hydraulische Leit&higkeit [L/T]

K " Leitfahigkeit der Stromfunktion [L/T]
§¢ Leitfahigkeit des Pseudopotentials [L/T]
Kqa  Saurekonstante [-]

Ka  MICHAELIS-MENTEN Koeffizient flir den Elektronenakzeptor [MPL
Kp  MICHAELIS-MENTEN Koeffizient flir den Elektronendonator [MAL
Kg  Verteilungskoeffizient sorbierte> wassrige Phase [-]
Kgec Sterberate [1/T]
Kgr  Wachstumsrate [1/T]
Ki Inhibitionskonzentration (MNOD-HALDANE Kinetik) [M/L 3]

Kinh  Inhibitionskonzentration (generelle Asizé) [M/L3]



Verzeichnis aufig verwendeter Abk’zungen und Formelzeichen

MICHAELIS-MENTEN oder MONOD Koeffizient [M/L3]
MICHAELIS-MENTEN Koeffizient fir den Sauerstoff [M/E]
MICHAELIS-MENTEN Koeffizient fir den Schadstoff [M/E]
MICHAELIS-MENTEN Koeffizient fiir die primdre Kohlenstoffquelle  [M/E]
Stoffibergangskoeffizient mobike- immobile Poroskt [1/T]
Verteilungskoeffizient organischer Kohlenste# Wasser [-]
Lange [L]
Massenmatrix (FEM) [B]
Masse [m]
Massenfluss [M/T]
1. Flachenmoment in lokaler Richtumg [L?]

1. FlAchenmoment in lokaler Richtursg [L?]
Einheitsvektor normal zum Rand [-]
Durchflusswirksame Poroait” [-]

Mal flir die Breite des Konzentrationsabfalls im Inhibitionsterm

nach (Gl. 3.4.20) [-]
Immobile Porost [-]
Mobile Porosiét [-]
Ansatzfunktion (FEM) [-]
Aktivit'at der oxidierten Substanz [MAL
—logKa [-]
Summe der positiven/negativen antidiffusivensde FCT Methode) [M/T]
PECLET Zahl [-]
Maximal/minimal erlaubter antidiffusiver FlussCT Methode) [M/T]
Volumenbezogener Quellen-/Senkenterm deor8tirig [1/T]
Filtergeschwindigkeit [L/T]
Universelle Gaskonstante.@441J/K /mol)

Retardationskoeffizient [-]
Reaktionsrate [M/B/T]
Lokale Koordinate [-]
Maximale Reaktionsrate bezogen auf die Biomasse 7L
Diskretisierte Reaktionsrate [MPLT]
VerhdltnisQ;'; /P (FCT Methode) [M/T]
Maximale Reaktionsrate bezogen auf die Biomasse [1/T]
Aktivitat der reduzierten Substanz [MIL

Konzentrationsgradient innerhalb einer Zelope limiterMethode)  [M/L?]
Quellen-/Senkenterm in einem allgemeinem Erhaltungsgesetz [-]

XV



XVI

[Sr]

_§_|§§gb<<c>c—|—|'-*z'-*
=}
>

N < X X
]

Verzeichnis aufig verwendeter Abk’zungen und Formelzeichen

Lokale Koordinate [-]
Speicherkoeffizient [1/L]
Séureaktivitit [M/L3]
Zeit [T]
Dimensionslose Zeit [-]
Absolute Temperatur [Temp]
Korrekturfaktor fir den antidiffusiven Massenfluss@T Methode) [-]
Wesentliche Unbekannte [?]
Diskretisierte wesentliche Unbekannte [?]
Volumen [L3]
Abstandsgeschwindigkeit [L/T]
Breite [L]
Wichtungsfunktion (FEM) [-]

Mal fiir die Breite des Konzentrationsabfalls im Inhibitionsterm

nach (Gl. 3.4.19) [M/E]
Biomassenkonzentration bezogen auf das Porenvolumen 3IM/L
Matrix der Knotenkoordinaten [L]
Maximale Biomassenkonzentration [MIL
Verwertungsrate, ethiometrischer Koeffizient [-]

Anzahl Ladungen [-]



Kapitel 1

Einleitung

1.1 Motivation

Die Belastung des Grundwassers mit organischen Schadstoffen und die damit verbundéne Gef”
dung bedeutender Trinkwassertessourcen stellt eine grol3e Herausforderung an die Wasserwirt-
schaft dar. 1995 wurden im Gebiet der Bundesrepublik Deutschland 240 000 Altlastenverdachts-
flachen vermutet, wovon etwa 10% als sanierungstfeg eingeschtzt wurden [113]. Die G-~
Benordnung dieser Satzung verdeutlicht die volkswirtschafliche Bedeutung der Boden- und
Grundwasserverunreinigungen.

Vor diesem Hintergrund ergibt sich ein Forschungsbedarf im Wesentlichen zu den folgenden bei-
den Fragen:

e Unter welchen Bedingungen geht von einem belasteten Standathht$i eine Gefahr
aus?

e Wie kdnnen Standorte, von denen nachweislich eine Gefahr ausgeht, kostéggind
effizient gereinigt werden?

In diesem Zusammenhang kommt dem mikrobiellen Abbau von Schadstoffen im Untergrund
eine besondere Bedeutung zu. Einerseits leistet er einen wichtigen Beitrag zum Selbstreinigungs-
potential eines Bodens oder Grundwasserleit@tsirisic bioremediatiol, andererseits kann er
gezielt zurin-situ Reinigung kontaminierter Bereiche stimuliert werdenl{anced bioremedia-

tion). Beide Aspekte sind gegemntig Bestandteil intensiver Forschungshdmriigen und haben
bereits Eingang in die Ingenieurpraxis gefunden [155, 10, 49, 112].

Untersuchungen zu mikrobiellen Schadstofftransformationen im Untergrund werden in unter-
schiedlichen Betrachtungsmafs¢h durchgeftirt. So lonnen Fragen zum mikrobiellen Abbau-
weg sowie zu Abhigigkeiten der Transformationsraten von Konzentrationen oder anderen Mi-
lieuparametern nur in definierten Laborsystemen @y¢kiierden. Die typischedrigenskala in
diesen Systemen bagt wenige Centimeter. Andererseits werden Erkundungen an Standorten in
einer Skala von zehn Metern bis zu mehreren Kilometern durchgef”

Eine Betrachtung im Technikums-Mal3stab mit einer typischargenskala von wenigen Metern
kommt in der Grundwasser- und Altlastensanierung bei Pilotstudien in abgegrenzten Bereichen
von Schadensflen zur Anwendung. Pilotstudien unterliegen stark den Unsicherheiten bei der
Erkundung der Standorte. In diesem Zusammenhang biet&edseichseinrichtung zur Grund-
wasser- und Altlastensanierung (VEGA®) Institut fir Wasserbau der UniveraitStuttgart die
einmalige Moglichkeit, Technikumsversuche zursitu Sanierung von Bden und Grundwasser-
leitern unter definierten Bedingungen in Grundwasserverswidst durchzuffiren [114].

Die Ubertragung von Laborergebnissen auf den FeldmafRstab sowie der quantitative Vergleich von
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2 Kapitel 1: Einleitung

Messergebnissen in unterschiedlichen Betrachtungsatad$serfordern ein gemeinsames kon-
zeptionelles und mathematisches Modetl die Beschreibung der reaktiven Prozesseatlish
muss das Modell die Simung und den Stofftransport im Grundwasserleiter beschreiben.

Die sich hieraus ergebenden Modellgleichungenrién zumeist nur noch unter starken Ein-
schankungen analytisch gt werden, sodass numerische Verfahren alreniingsweisend-"

sung eingesetzt werden. Hierbei ist darauf zu achten, dass die unvermeidlichen Diskretisierungs-
fehler der eingesetzten numerischen Verfahren nicht zu qualitativealSenfingen der Ergeb-

nisse tihren. In der vorliegenden Arbeit wird ein solches numerisches Modellsystem vorgestellt.

Bei der Entwicklung des numerischen Modells wurde insbesondere darauf geachtet, dass die
Durchmischung gelster Substanzen korrekt nachgebildet werden kann. Dieser Aspekt wurde in
bestehenden Modellen zum reaktiven Mehrkomponententransport nicht ausreichesksibbr”

tigt, obwohl die mikrobielle Aktiviéit im Untergrund stark von der Durchmischung der Substrate
abhéangt und eine ungenaue Approximation dieses Prozesses alseatén berechneten Reakti-
onsratentihren kann.

1.2 Ziel der Arbeit

In einem Modell tir den reaktiven Mehrkomponententransport werden &efjangsprozes-

se, abiotische Umsetzungen und mikrobielle Ak#teti mit dem advektiv-dispersiven Transport
gekoppelt betrachtet. Der advektiv-dispersive Transpamghseinerseits vom $8triungsfeld ab,
sodass eine modellhafte Beschreibung des8tiig in das Gesamtmodell eingeschlossen werden
muss. Die mathematische Formulierung der bearbeiteten Modellprobleme besteht aus gekoppel-
ten Systemen von partiellen Differentialgleichungen (PDG),afevichen Differentialgleichun-

gen (DGL) und algebraischen Gleichungen (AG).

Die Anwendung der Modelle in der Praxis wird durch die hohe Unsicherheit in der quantita-
tiven Beschreibung der Prozesse im Untergrund beshtigt. Im Bereich der Hydraulik sind

die mal3geblichen Prozesse bekannt umihien mathematisch beschrieben werden. Unsicherhei-
ten bestehen lediglich in der Erfassung dmumlichen Verteilung maf3geblicher Parameter wie
der hydraulischen Leiftiigkeit. Im Bereich der reaktiven Prozesse ergeben sich jedoch bereits
Unsicherheiten in den zugrunde liegenden Modellkonzepten. Zum Teil ist nicl#rgekElche
Teilprozesse und Einflussgénuberhaupt wesentlich sind. Die experimentelgerprifung ma-
thematischer Modella@agZe ist nicht immer mglich. Entsprechend besteheafig nur unzurei-
chende Angaberuf'die einzusetzenden Modellparameter.

Vor diesem Hintergrund ist es veasidlich, dass sich viele Untersuchungen im Bereich der nu-
merischen Simulation des reaktiven Mehrkomponententransports auf die Identifizierung, Para-
metrisierung und quantitative Erfassung der reaktiven Prozesse konzentrieren, wobei oftmals
Standardmethoderuifdie Simulation des advektiv-dispersiven Transports wrddié Kopp-

lung zwischen Transport und reaktiven Prozessen Anwendung finden (z.B. Standard-FEM in
[204, 69, 128, 71, 185, 26] odempstreamgewichtete FVM in [111, 130, 106]). Es muss je-
doch darauf hingewiesen werden, dass die Ergebnisse numerischer Simulationen zum Teil von
der Wahl der numerischen Methoden abbén. Wenn numerische Fehler wie z.B. diestliche
Diffusion als solche nicht erkannt werdemyrkien sie als scheinbarer Effekt eines physikalischen
oder (bio)chemischen Prozesses fehlgedeutet werden.



1.2. Ziel der Arbeit 3

In den zutickliegenden Jahren wurden zahlreiche verbesserte MethadeliefSimulation des
konservativen Stofftransports entwickelt (z.B. tMedified Method of Characteristics (MMOC)

[27], die Flux-Corrected Transport (FCTMethode [13], dieslope limiterMethoden [191], die

flux limiter Methoden [122], dig€essentially Non-Oscillatory (ENQYlethode [84, 20], die Me-
thode delOptimal Test Functions (OTH21], die Eulerian Lagrangian Localized Adjoint Method
(ELLAM)[23], dieGalerkin Least Square (GL&)ethode mitDiscontinuity Capturing (DC) Ope-

rator [100]). Hierbei stand der advektionsdominierte Transport im Vordergrund, da die bestehen-
den Standardmethodeurfdiese Problemklasse entweder zu Ergebnissen mit starker numerischer
Diffusion oder zu oszillierendendsungen in der Alfie von Diskontinudten fihren.

Einiger dieser verbesserten Methoden wurden bereits auf reaktive Transportprobleme angewen-
det (z.B. die Methode d&dTF in [109], dieMMOC Methode in [76, 197], sowie difux limiter
Methode in [157]). Die Vorteile dieser Methoden wurden jedoch zumeist anhand konservativer
Transportprobleme aufgezeigt und gelten zum Teil bei einer Anwendung in gekoppelten Schema-
ta nur noch beschrikt.

Ziel der vorliegenden Arbeit ist es, die Anforderungen an die Bestandteile eines numerischen
Modells fir die Grundwasserstniung und den reaktiven Mehrkomponententransport zu iden-
tifizieren sowie verschiedeneokiingsaretze zur Simulation des Transports und zur Kopplung
zwischen dem Transport und den reaktiven Prozessen zu entwickeln und zu vergleichen.

Grundsitzliche Unterschiede zwischen dem reaktiven und dem konservativen Stofftransport so-
wie zwischen dem reaktiven Transport und reaktiven Prozessen in durchmischten Systemen wer-
den anhand von Beispielen dargelegt. Die Auswirkung demiichen Variabiliét hydraulischer
Parameter auf den reaktiven Transport soll gezeigt werden. AbschlieR3end werden die entwickel-
ten Methoden zur Vorhersage eines Experiments zur Stimulierung der mikrobiellen dtkitivit™

dem oben genannten Grundwasserversuchsstand eingesetzt.

In der vorliegenden Arbeit erfolgt eine vergleichsweise einfache Beschreibung der reaktiver Pro-
zesse. In anderen Arbeiten werden z.T. detailliertere Modelle vorgestellt, die z.B. darb8toff”
gang zwischen der assrigen und einer organischemssigphase [130], den Transport von Mi-
kroorganismen [185], die Konkurrenz unterschiedlicher Elektronenakzeptoren [111, 121] sowie
abiotische Umsetzungen [106] beinhalten. Die zuggjeh Gleichungssysteme, die diese Pro-
zesse beschreibempirien grundstzlich in die Modelle, die in dieser Arbeit vorgestellt werden,
aufgenommen werden. Die Schwerpunkte der vorliegenden Arbeit sollen jedoch einerseits in
der Auswahl und Beurteilung der numerischen Methoden und andererseits in der Beschreibung
grundlegender Wechselwirkungen zwischen dem Stofftransport und der mikrobiellenathtivit™
Untergrund liegen.



Kapitel 2

Konzeptionelle Modelle

2.1 Mikrobielle Aktivit atim Untergrund

2.1.1 Grundlegende Annahmen

Im Folgenden werden chemische Umwandlungen betrachtet, die von Mikroorganismen kataly-
siert werden. Typischerweise handelt es sich um Redox-Reaktionen, in denen ein Elektronenak-
zeptor reduziert und ein Elektronendonator oxidiert wird. Die meisten mikrobiellen Umsetzungen
sind exergonisch, d.h. die Reakti@uft thermodynamisch betrachtet "freiwillig” ab, und es wird
Energie (genau genommen freie Enthalpie) freigesetzt. Wenn diese Energie von den Organismen
genutzt werden kann, spricht man von metabolischen Abbauprozessen. Bei cometabolischen Ab-
bauprozessen hingegen kann die freigesetzte Energie nicht von den Organismen genutzt werden.
Die Organismen mssen in diesem Fall andere metabolische Prozesse dhbrehf aus der sie

ihre Energie beziehen. Das heifdir flie Stimulierung cometabolischer Abbauprozesse ist auch
eine Stimulierung metabolischer Prozesse, die mit dem eigentlichen Abbau nicht direkt zusam-
mentangen, notwendig. Bei der Stimulierung metabolischer Prozessaeek zwar Nebenreak-
tionen notwendig sein, sie spielen jedoch eine viel geringere Rolle als im cometabolischen Fall.

Das mikrobielle Wachstum erfordert neben einem Elektronenakzeptor und einem Elektronendo-
nator als Energiequelle auch eine paira Kohlenstoffquelle zum Aufbau der Biomasse. Viele
organische Schadstoffe dienen beim aeroben Abbau sowohl als Elektronendonator als auch als
primare C-Quelle.

In der natirlichen Umwelt sind dif gewohnlich Mikroorganismen unterschiedlicher Spezies mit-
einder vergesellschaftet. Derartige Mischpopulationremienh durch Zusammenfassung von Or-
ganismengruppen mit eineailichen Matabolismus wie den Nitrifizierern, Methanogenen, Ace-
togenen, Denitrifizierern usw. beschrieben werden. Eindeutige Ergebnisse bei der Ermittlung von
Abbauwegen und Abbaukinetikemrien jedoch am besten anhand von Reinulturen unter defi-
nierten Bedingungen im Labor ermittelt werden. Dibertragung von Parametern, die mit Hilfe
solcher Reinkulturen ermittelt wurden, auf Feldbedingungen wird jedoch generell kritisch be-
wertet [129]. Die funktionalen Zusammeanige zwischen Konzentrationen und Umsetzungsra-
ten sind bei Mischkulturen von der Zusammensetzung der Kulturen, die sich ihrerseits zeitlich
verdndern lkohnen, abhigig. Bei komplexeren Abbauwegeorkien einzelne Schritte des Abbaus
von unterschiedlichen Organismen, die selber eventuell zu unterschiedlichen Metabadibigen
sind, durchgafhrt werden. Die komplexen Wechselwirkungen zwischen den beteiligten Organis-
men sind meist nicht im Detail bekannt. In der Regel werden sie deshalb bei einer modellhaften
Beschreibung vereinfacht zusammengefasst. Dies kann die walit Modellvorhersagen ein-
sch@anken.

Mikrobielle Umsetzungen basieren auf einer Abfolge unterschiedlicher Prozesse in den Orga-
nismen wie der Aufnahme der Substrate, der Aktivierung von EnzymeriJidertragung von
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2.1. Mikrobielle Aktivitat im Untergrund 5

Zwischenprodukten zwischen den spezifischen reaktiven Zentren, der Abgabe der Endprodukte
usw. [165]. kir die Kinetik der Umsetzungen sind die langsamsten Schritte entscheidend. In den
meisten Rllen ist es nicht mdlich, alle Schritte des Abbaus in einem Modell explizit zudogr”
sichtigen. Der am&ifigsten verwendete Ansatr die Kinetik mikrobieller Umsetzungen beruht

auf einer auf ganze Organismeabertragenen Kinetik einzelner Enzyme wie dercMAELIS-
MENTEN-Kinetik.

Mikrobielle Umsetzungen sind typische Beispialeiéterogene Reaktionen, die einen Sto#i-

gang zwischen unterschiedlichen Phasen beinhalten [110]. Die mikrobielle Biomasse haftet zum
gro3ten Teil an der Obedthe der Feststoffmatrix an. Sie kann als kontinuierlicher Biofilm [159],

als Mikrokolonien bestimmten Durchmessers und bestimmter Dicke [137] oder als aivét n”
spezifizierte Biophase [111] beschrieben werden. Auf der Grundlage dieser modellhaften geome-
trischen Anordnungen der Biomassankien unterschiedliche AatZe zur Stoffibergangskinetik
formuliert werden. Das Biophasen-Modell evgiicht ausschliel3lich die Becksichtigung eines
Austausches erster Ordnung, da keine Annahmen zur Geometrie getroffen werden. Wird eine
solche Austauschkinetik erster Ordnung angenommenyls@ii"die unterschiedlichen Modell-
konzepte zu identischen mathematischen Formulierungen [8]. Wird hingegen die Diffusion durch
die Biomasseaumlich aufgaedst betrachtet, wie dies bei einigen Modellen Bioreaktoren der

Fall ist [157], fihrt ein Mikrokolonie-Modell zu abweichenden Ergebnissen gegenéinem
Biofiilmmodell. Der einfachste Ansatz besteht darin, die Kinetik des @teffjangs zwischen der
wassrigen Phase und der Biomasaaaich zu vernachlSsigen. Dies wurde in der vorliegenden
Arbeit vorgenommen.

Wie bereits ausgéirt wurde, haftet der gf3te Teil der Biomasse an den Obacfién der Fest-
stoffmatrix an. Ein gewisser Anteil der Biomasse kann jedoch in suspendierter Form vorliegen.
In den zurtickliegenden Jahren wurden verschiedene Modelle zum Transport der Biomasse in
pordsen Medien entwickelt. Sie reichen von einer einfachen linearen Verteilung zwischen immo-
biler und suspendierter Biomasse [43] im Gleichgewidier Ansitze, die an Sorptionskinetiken
angelehnt wurden [124, 183, 156], bis zu komplexen Modellen, die die Anhaftung und den Ab-
trag der Biomasse durch die Scherbeanspruchung explizick&ichtigen [185]. Neuste Unter-
suchungen befassen sich neben dem advektiv-dispersiven Transport der Biomasse auch mit der
Eigenbewegungen der Mikroben, die sich aktiv gegen einen Konzentrationsgradienten bewegen
konnen [195]. Derartige Aspekte werden in der vorliegenden Arbeit niclicksichtigt, da die
notwendigen Parameteurfdie aufgefihrten Modelle nicht vetfgbar sind.

2.1.2 Mdogliche Limitierungen fur den mikrobiellen Abbau im Untergrund

Um einen Schadstoff im Untergrund mikrobiell abzubauenssen folgende Bedingungenudhf”
sein [10]:

e Es mussen Mikroorganismen oder zumindest deren Sporen vorhanden sein, die zu einem
metabolischen oder cometabolischen Abbau des Stoffes in der Lage sind.

e Alle notwendigen Substrate, also der Elektronenakzeptor, der Elektronendonator und die
primare Kohlenstoffe mssen gleichzeitigu'die Biomasse veujbar sein. Dies setzt eine
Durchmischung der Substrate in deasgtigen Phase voraus.
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e Nahrstoffe wie Stickstoff und Phosphor sowie Mikedmstoffe wie bestimmte Spurenele-
mente nussen in ausreichenden Konzentrationen und in mikrobielugédier Form vor-
liegen.

e Es dirfen keine toxischen EinfEse, etwa durch Nebenkontaminanten, bestehen.

e Das chemische Milieu (pH-Wert, Redox-Potential, Sadit)isowie physikalische GRen
wie die Temperatur und der Druckussen innerhalb bestimmter Bereiche liegen.

In der vorliegenden Arbeit soll insbesondere auf die zweite Anforderungavkrstingegangen
werden. Eine zentrale Hypothese der Arbeit lautet:

Der mikrobielle Abbau von Schadstoffen in Grundwasserleitern wird im Vergleich zuanaligt
durchmischten Systemen durch die mangelnde Durchmischung der Substrate wesentlich beein-
trachtigt.

Hierbei hangt die Durchmischung der Substrate im Grundwasser stark von hydraulischen Eigen-
schaften des Grundwasserleiters und den hydraulischen Randbedingungen ab.

2.2 Benicksichtigung von Aquifer-Heterogenitaten

Natiirliche Grundwasserleiter zeichnen sich durch eine habenliche Variabilisit sowohl ih-

rer hydraulischen als auch chemischen Eigenschaften aus. Dies ist auf die petrographische Un-
gleichfrmigkeit der Gesteine hinsichtlich ihrer Kormgénverteilung und ihrer mineralischen
Zusammensetzung awkzufihren [118].

Die Stomung in den einzelnen Poren kann bei grundwassertypischen FlieRgeschwindigkeiten
mit dem SOKESs-Gesetz beschrieben werden. Allerdings weisen die einzelnen Poren sehr unre-
gelmaRige Querschnitte auf und sind ungleid@ifiig miteinander verkupft, sodass eine korrekte
Beschreibung der Siniung auf der Porenskala kaunogtich ist. Dies ist @i die meisten Frage-
stellungen auch nicht notwendiguiFgewohnlich wird eine Mittelunguber mindestens mehrere
hundert Poren vorgenommen. Dieseprasentative ElementarvoluméREV) stellt das Mitte-
lungsvolumen dar, anhand dessen die Bilanzgleichungen und konstitutiven Beziehungen aufge-
stellt werden [9]. So gelten dasaRcY’sche Filtergesetz zur Beschreibung de®o®tnhgswider-
standes (Gl. 3.1.2) und die Transportgleichung (GI. 3.218dfi's REV, Aussagernufkleinere
Raumskalen &finen mit diesen Gesetzen nicht getroffen werden.

Die Annahme eines REV ist durchaus kritisch zu beurteilen, da in dem betrachten Mal3stab (weni-
ge Zentimeter) bei den meisten ndichen Grundwasserleitern keine homogene Kornzusammen-
setzung vorliegt. Dieui die Grundwassernutzung besonders wichtigen Porengrundwasserleiter
bestehen zumeist aus sedinaeti Ablagerungen, die in diesem Mal3stab gradierte Schichtungen
aufweisen. Das Problem kann durch die Wahl einefgrén REV grunddzlich nicht umgangen
werden, da in praktisch allen Skalen Unglemimhigkeiten wie Rippelmarken, Kreuzlagerun-
gen, Diinen, Schutdcher, Miander usw. auftreten [187]. Neben den genannten sedimentations-
bedingten Strukturen entstehen Heterogaaii auch aufgrund diagenetischer und tektonischer
Einflusse. Sie sind keineswegs auf Sedimentgesteine oder Porengrundwasserleitankieschr”

Die Beticksichtigung deratimlichen Variabiliét von Grundwasserleitern bei der quantitativen
Beschreibung von Strmungs- und Transportprozessen stellt ein aktives Feld der gegyev’
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Geohydrologie dar [51]. Hierbei werden entweder heterogene Strukturen in der Modellformulie-
rung explizit beucksichtigt, oder es wird versuchyrféin gio3eres Mittelungsvolumen skalen-
bedingteeffektiveGesetzmliigkeiten zu ermitteln. Die Herleitung der effektiven Parameter aus
der kleinaumigen Verteilung der Aquifereigenschaften wirdghscalingbezeichnet.

Im Folgenden sollen zwathst Anaize zur Beschreibung deaurnlichen Variabiliat vorgestellt
werden. In diesem Zusammenhang steht weniger die geologische Interpretation im Vordergrund
als die Bereitstellung eines Eingabesatzesfin Grundwassersiniungs- und -transportmodell.
Anschliel3end werden einige der gabchlichsten Homogenisierungsatee' fir den Transport
geloster Stoffe im Untergrund behandelt.

2.2.1 Beschreibung der @&umlichen Verteilung von Aquifereigenschaften

In der Modellierung der regionalen Grundwassersiung ist esublich, die fir die Hydraulik
wichtigsten stratigraphischen Einheiten zusammenzufassen und als ahgayeySchichten ho-
mogener Durclassigkeit in das Modell einzusetzen. Atdich werden Verwerfungen, die zu
einem Versatz der Schichteahfen, beucksichtigt. Kann ein solches Modell nicht zufriedenstel-
lend kalibriert werden, wird das Gebiedtifig in Teilgebiete unterteiltuf die jeweils eine eigene
homogene Durclassigkeit angenommen wird. Dieses Vorgehen wird in [118Falserungbe-
zeichnet.

In der Ingenieurpraxis haben sich Schichten- und Zonierungsmodelldié "Vorhersage von
Grundwasserabsenkungen im Zuge von BewirtschaftungsmalR3nahmembf@w8, 90]. Es muss
allerdings darauf hingewiesen werden, dass sich die ldemige Variabilitit der Durchdissigkeit
starker auf die Lage und vor allem die Ankunftszeit von Schadstofffahnen auswirkt als auf die
Grundwasseratide.

Haufig liegen Schichten niedriger Durelskigkeit nicht durchayigig vor. Die sich hieraus erge-
benden bevorzugten Wegsamkeiten zur vertikalen Verlagerung von Schadstoffen werden durch
Schichtenmodelle nicht wiedergegeben. Ferrarien horizontal zusammegniigjende schmale
Bander loherer Durchdssigkeit, wie sie in fluviatilen Ablagerungen auftreten, mit Zonierungs-
ansitzen nicht beschrieben werden. Solche Strukturen bestimmen jedoch die Erstankunftszeit von
Schadstofffahnen [118].

Vor allen Dingen setzen Schichten- und Zonierungsmodelle bereits eine Homogenisierung klein-
raumiger Heterogeratén voraus. Zur Herleitung analytische&dungen wurden diese kleauii-

gen Strukturen als rechteckiged8ke, Kugeln, Ellipsoide oder Zylinder beschrieben (siehe hierzu
z.B. [179, 162, 115]). Alternativ hierzu wurden auch Atge mit einer sinusfimigen Variation

der Durchéssigkeit formuliert [29].

Die Verwendung solcher geometrisch einfachen Strukturemegliohit zwar die Herleitung ana-
lytischer Losungendii Sttmungs- und Transportprobleme. Sie entsprechen aber nicht den Struk-
turen im natirlichen Untergrund. Entsprechendissén die geometrischen Parameter durch eine
Eichung von Durchbruchskurven ermittelt werden. Geologische Informationen, die z.B. aus Auf-
schlissen vorliegen,&inen nicht direkt verwendet werden.

In neueren Geometrisierungsateen werden typische Strukturen, wie sie sedimentationsbedingt
entstehen, mit stochastischen Verfahren in einem Modell angeordnet, das anschlig(@ne f~
Strdmungs- und Transportsimulation verwendet werden kann [45, 163]. Der Vorteil solcher Ver-
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fahren besteht in der Erzeugung geologisch realistischer Formen und Strukturen. Sie lassen sich
jedoch bisher nicht konditionieren, d.h. gemessene lokale Werte etwa der &asighEit lohnen
nicht beticksichtigt werden [118].

In den zutickliegenden Jahren haben geostatistische Methoden auf der Grundlagesissr G
Verteilung der betrachteten Untergrundeigenschatt vielfach Verwendung gefunden (siehe z.B. ei-
ne Anwendungen zum regionalen Transport von Agrochemikalien in [68])dle"betrachte-

te Untergrundeigenschaft wird eine Normalverteilung bzw. log-Normalverteilung vorausgesetzt.
Ferner wird mit Hilfe der Variogrammfunktion ein Zusammenhang zwischen dem Abstand zweier
Punkte und der Varianz der betrachteten Untergrundeigenschaft hergestellt [54]. Unter der Annah-
me, dass sich der Mittelwert und die Standardabweichung der Verteilung sowie die Variogramm-
funktion im Gebiet nichtahdern (statistische Homogeatit, kann eine Interpolation zwischen
gemessenen Werten vorgenommen werden, die die niedrigste lineate\ielainz aufweisk(i-

ging). Die geostatistischen Parametemkieén auch benutzt werden, um eine beliebige Anzahl
von Realisationen deiatimlichen Verteilung zu erzeugen, die diesen Paranatiens entspre-

chen. Hierbei kihnen gemessene lokale Werte zur Konditionierung eingesetzt werden [54].

Die Variogrammfunktion kann in unterschiedliche Raumrichtungen variieren, sodass eine aniso-
trope Verteilung erzeugt werden kann. Charakteristische Formen der Strukamearkjedoch

nicht erzwungen werden. Eine Korrelation unterschiedlicher Untergrundeigenschaften kann mit
Hilfe descokrigingvorgenommen werden [54].

Die log-Normalverteilung der hydraulischen Laitfigkeit unter Annahme eines exponentiellen
Variogramm-Modells wurde zur stochastischen Analyse der Makrodispersion eingesetzt (siehe
Abschnitt 2.2.2). Zumindesuf einige vereinfachte dfle (statistische Homogeatt statiomie
Strdmung, konservativer Transporphrien somit Richtlinien zumpscalingangegeben werden.

Die geostatistischen Methoden sind jedoch keineswegs unumstritten [118]. So wird die Annahme
der statistischen Homogeattih Frage gestellt. In [118] wird empfohlen, agahist grol3e stratigra-
phische Einheiten zu ermittelnyrf'diese negliche Trends zu ermitteln und die Trends mit einer
geostatistischen Verteilung zibérlagern. Ein solches Vorgehen erfordert jedoch die Ermittlung
der geostatistischen Parametar jgde abgetrennte stratigraphische Einheit.

Ein weiterer Kritikpunkt der beschriebenen geostatistischen Methoden betrifft die Annahme ei-
ner Normalverteilung bzw. einer auf eine Normalverteilung transformierbaren Verteilung wie der
log-Normalverteilung. Ei' die Approximation geologischer Strukturen erscheint es sinnvoller,
das Vorhandensein bestimmter Faciestypen mit Hilfe der geostatistischen Realisation zu simu-
lieren. Dies kann mit Hilfe der Indikator-Variographie vorgenommen werden [54]. Hierbei sind
Variogramme @i jede beucksichtigte Facies zu erstellen. Diese Indikator-Variogramme beschrei-
ben, wie grol3 die Wahrscheinlichkeit ist, dass an Punkt A die Facies X auftritt, wenn sie an
Punkt B auftritt und Punkt B einen bestimmten Abstand von A aufweist. Mit Hilfe der Indikator-
Variographie war es z.B. aglich, die hydraulische Struktur des Porengrundwasserleiters auf der
Horkheimer Insel bei Heilbronn zu beschreiben [153].

Die bisher beschriebenen Variogramme weisen den Nachteil auf, dass sie typische Formen geolo-
gischer Strukturen kaum wiedergebemkén, da sie lediglich die Lage zweier Punkte zueinander
benicksichtigt. Indikator-Variogrammeohérer Ordnung, die mehrere Punkte umksichtigen,
ermoglichen eine verbesserte Wiedergabe typischer Strukturen [82], sie reichen jedoch nicht an
die oben aufgeffirten Geometrisierungsaizée heran, bei denen typische Strukturen direkt ein-
gesetzt werden [118].
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Einen wichtigen Aspekiui’ Transportberechnungen stellt die Konnekétitisbesonderer hoch-
durchBssiger Strukturen dar. In [188] wird eind®L'scher Algorithmus zur Erzeugung von
Maanderstrukturen in einem dreidimensionalen Modellgebiet verwendet. In [118] wird vorge-
schlagen, derartige Algorithmen mit anderen Verfahren zu kombinieren, um innerhalb der Struk-
turen die kleinaumigere Heterogemit nachzubilden.

Aus geologischer Sicht erscheint esingchenswert, die Strukturen im Modell durch Nachbil-
dung des Sedimentations- und Gesteinbildungsprozesses selbst zu erzeugen [117]. Da jedoch
ein solches Modell Zeitspannen von Jahrzehntausenden umfasst, muss es notgedrudigen "
Strdmung und den Sedimenttransport relativ grobe Parametrisieruagsangiwenden. Eine
Konditinierung anhand gemessener Profile ist nichgheh [118].

Zusammenfassend ist festzustellen, dass verschiedene Mod#iansi Beschreibung der Hete-
rogenigiten im Untergrund bestehen. Mit diesen Modellenrken statistische Aussagen zur Ver-
teilung von Untergrundeigenschaften getroffen werden bzw. Realisationen erzeugt werden, die
diesen statistischen Parametern entsprechen. Die wahre Verteilung an einem konkreten Standort
bleibt jedoch im Detail weitgehend unbekannt. Die klaummiige Verteilung der Aquifermate-

rialien kann durch Messungen nicht direkt erfasst werden. Selbst die Ermittlung geostatistischer
Parameter erfordert eine derart hohe Anzahl von Punktmessungen, dass sie aul3erhalb von For-
schungsvorhaben kaum vorgenommen wird.

Die moderne Sedimentologie beht sich, realistische Nachbildungen von sediraestt”Abla-
gerungen vorzunehmen, diarfGrundwassermodelle genutzt werdesnkén [118]. Es bleibt

aber zu bemerken, dass gerade die kontaminierten Bereaulfeg lduch bexglich der Unter-
grundstruktur anthropogen beeinflusst sind, z.B. durch Wufigen mit Bauschutt und Erd-
abfdllen, Verlagerungen von Flussbettenu@diingen im Grundwasser usw.. Hierbei ist keines-
wegs gewahrleistet, dass aufgrund voraREn eine Abscktzung der hydraulischen Untergrundei-
genschaften vorgenommen werden kann. Insofern umfasst die Unsicherheit in der Beschreibung
des Untergrundes nicht nur dasumdithe Gestein sondern auch die menschlichen &ss#’

2.2.2 Modellansitze fuir die Makrodispersion

Wie bereits angemerkt wurde, wirken sich kl@uaniige Heterogeratén nur schwach auf die
Piezometerbfien aus. Dies ist auf den elliptischen bzw. parabolischen Typ der malRgeblichen
Differentialgleichung zwckzutihren, der einen Ausgleich von Diskontiratgn bewirkt. Um-

so strker werden die lokalen Flie3geschwindigkeiten durch die ldeimigen Heterogeratén
beeinflusst.

Fur die Bestimmung von Piezometetien kann die kleimtimige Variabiliéit der hydraulischen
Leitfahigkeit mittels einfacher Mittelungsgesetze homogenisiert werdemrifé Stoimung senk-

recht zu einer Schichtung muss die harmonische Mittelung verwendet werden (siehe hierzu (Gl.
5.1.12)-(Gl. 5.1.14) in Abschnitt 5.1.2yfeine Stomung parallel zur Schichtung die arithmetri-
sche. Eine log-normale Verteilung der hydraulischen béitfkeit tihrt zur geometrischen Mitte-

lung. GenauerapscalingKonzepte aufgrund der stochastischen Analyse sind [51, 103, 104, 102]
zu entnehmen.

Der Transport gelSter Stoffe Angt direkt von den Fliel3geschwindigkeiten ab und wird damit
von kleindumigen Veanderungen der hydraulischen Lalfgkeit stark beeinflusst. Die hohe
Variabilitat der lokalen FlieRgeschwindigkeittit zum Ausfransen einer Schadstofffahne, da
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die Schadstofffront in Bereicherohérer Durchdssigkeit vorauseilt und in Bereichen niedrigerer
Durchldssigkeit "nachhinkt”. Da die dfier durchdéssigen Bereiche die $triung fokussieren,
findet auch ein - wenngleich im Vergleich zur Richturgdis zur Stsinung abgeschachtes -
Ausfransen in Querrichtung statt.

Eine Voraussagaber die genaue Gestalt einer Schadstofffahne ist raglioh, wenn das Str
mungsfeld genau bekanntist, d.h. wenn die kieumige Variabiliéit der hydraulischen Le#hig-

keit exakt erfasst wurde. Dies ist unter praktischen Gesichtspunkterogikécin Hir die meisten
Fragestellungen ist eine genaue lokale Beschreibung allerdings auch nicht notwendig. So interes-
siert etwa tir den Schutz eines Trinkwasserbrunnens die Durchbruchskurve im Brunnen, welche
ein integrales MaRber alle Stronwohren, die im Brunnen enden, darstellt.

Eine statistische Beschreibung des advektiven Transports in heterogenen Grundwasserleitern um-
fasst das erstatimliche Moment (= den Schwerpunkt einer Schadstofffahne), das zasite r”

liche Zentralmoment (= die Makrodispersat}, sowie z.T. das dritteatimliche Moment (= die
Schiefe). Alternativ hierzu &inen auch zeitliche Momente von Durchbruchkurven betrachtet
werden [51].

Wahrend das erste Moment direkt aus der mittleren Flie3geschwindigkeit abgeleitet werden kann,
beruhen das zweite und dritte Moment auf den Variationen der Geschwindigkeit im Raum. Im
Folgenden werden drei Aa&e fir die Beschreibung des gr@Rmigen Transports vorgestellt:

das Fck’sche Makrodispersionsmodell, das Zwei-Bereiche-Modell und das Modell der stocha-
stischen Stronafiren. Abb. 2.1 vedeutlicht die Prinzipien der Aiwe fir eine eindimensionale
Homogenisierung. Die Modelle wurdearfden konservativen Stofftransport entwickelt. In Ab-
schnitt 7.1 wirduberptift, inwieweit diese Anatze fir die Modellierung des Transports wechsel-
wirkender Substanzen verwendet werdenkén.

Fick 'scher Makrodispersionsansatz

Der Hck’sche Makrodispersionsansatz beruht auf der Hypothese, dass die Urnmgieiiciéit

einer Schadstofffahne aufgrund der Heteroggrd€s Grundwasserleiters mit demselben Gesetz
beschrieben werden kann wie die porenraumbedingte Dispersion [9, 67], d.h. durch einen zur Ab-
standsgeschwindigkeit proportionalen Diffusionskoeffizienten, der ion&tngsrichtung einen
héheren Betrag annimmt als senkrecht dazu [164].

Die Annahme einer IEk’'schen Gesetzafiigkeit erscheint zathst sinnvoll, da die Makrodi-
spersion im Grundsatz durch denselben Effekt erzeugt wird wie die porenraumbedingte Dispersi-
on, ramlich durch dieaumliche Variabilitit der Geschwindigkeit.

Unter der Annahme einer konstanten Makrodispefivitinmt das zweiteatimliche Zentralmo-

ment proportional mit dem FlieBweg zu. In zahlreichen Feldstudien wurde jedoch esehztn”
Uberproportionale Zunahme festgestellt, was einer mit dem FlieBweg anwachsenden Dispersi-
vitat entsprechen wile (siehe z.B. die kritisch&bersichtuber Feldexperimnte in [75]). Bei
ausreichend langem Fliel3weg wird schliel3lich eine konstante Dispat&wui€icht €rgodischer
Bereich).

Mit Hilfe der stochastischen Analysadst sich die flieRwegabhgige Dispersivat und der asymp-
totische Endwert zumindestif bestimmte Blle aus der geostatischen Verteilung der hydrauli-
schen Leitéhigkeit ableiten [50, 52]. Wird eine somit ermittelte Dispersiwiti'ein numerisches
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(a) Tatsachliche Konzentrationsverteilung

(b) Makrodispersionsmodell

[
[
[
[

(c) Zwei-Bereiche Ansatz

(d) Stochastisches Stromréhren-Modell

Abb. 2.1: Veranschaulichung der gahiten konzeptionellen Modellaifdie
Makrodispersion.

Modell fur den konservativen Stofftransport eingesetzt, kann die explizit@gwilj kleinaumi-
ger Heterogendtten in der Modellbeschreibung umgangen werden [151].

Der FHck’sche Makrodispersionsansatihit zu einer im Raum symmetrischen Verteilung einer
Schadstofffahne. Durchbruchskurven sind hingegen leicht asymetrisch.

Zwei-Bereiche- und Mehrkontinuum-Ansatze

Bei Mehrkontinuumsarszen wird das pase Medium modellhaft in zwei oder mehrere mitein-
ander verbundene Kontinua unterteilt, die unterschiedliche hydraulische Eigenschaften aufwei-
sen. Die Kontinua sind nichatimlich voneinander getrennt, vielmehr kaonjeden Raumpunkt

ein Wert in allen Kontinua angegeben werden. Zwischen den Kontinua findet ein Stoffaustausch
statt [6, 152].

Im allgemeinen Fall findet in allen Kontinua 8tnung und Transport statt [6]. Damit eigent sich
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der Ansatz zur Homogenisierung von stark heterogenen Systemen wigtgegbiosen Medien
(siehe z.B. eine Anwendung auf Karst-Grundwasserleiter in [119]).

Einen Spezialfall stellt der Zwei-Bereiche-Ansatz dar, bei deneiri Kontinuum Immobiliéit des
Wassers angenommen wird und der Austausch zwischen der mobilen und immobilenaPorosit”
durch einen Term erster Ordnung beschrieben wird [41, 190]. Dieses Modell wurde insbesondere
zur Beschreibung des kleinskaligen Transports entwickelt. Die immobile Pairssit’z.B.dead-

end Poren und Aggregate beschreiben. Allerdings wird der Ansatz auch zur Homogenisierung
grol3erer Heterogeratén empfohlen [18, 19].

Im Gegensatz zumIEK’schen Ansatzudhrt der Zwei-Bereiche-Ansatz zu einer schiefen Vertei-
lung im Raum [180].

Stochastische Stromohren-Modelle

Das Prinzip der stochastische Straimrén-Modelle beruht daraufurf’den Transport im he-
terogenen Medium unabhgige Stronwhren anzunehmen, in denen ausschliel3lich advektiver
Transport stattfindet und die somit auch keinen Queraustausch zulassen. Die genaue Lage der
Stromiohren wird nicht untersucht, vielmehr wirdrféine Kontrollfiiche, die senkrecht zur 8tr”
mungsrichtung steht, die Wahrscheinlichkeitsfunktion der Ankunftszeiten von Partikeln, die einer
Quelle entstammen, betrachtet [143, 189, 176, 177]. Dieses Prinzip wird in Abb. 2.2 illustriert.

Kontrollflache

Abb. 2.2: Betrachtungsweise bei den stochastischen Stbrari-Modellen.

Die Wahrscheinlichkeitsfunktion der Ankunftszeiten kann als Verteilang$gemittelter hydrau-
lischer Leitihigkeiten interpretiert werden. Eine solche Interpretation ist jedoch im Grunde ge-
nommen nicht notwendig [177]. Mit Hilfe der stochastischen Analyse war@&giof; die Mo-
mente der Durchbruchskurven aufgrund der geostatistischen Eigenschafternodes pdediums
abzuschtzen [176, 53].

Im Gegensatz zu den anderen Ateen erfordert dieses Modell keine parametrisierte Interpreta-
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tion von Durchbruchskurven, die durch Tracertests gewonnen werden. Vielmehr wird die Durch-
bruchskurve direkt als Wahrscheinlichkeitsfunktion der Ankunftszeiten eingesetzt. Damit ist es
moglich, mit Hilfe eines Tracerversuchs und eindimensionalen Berechnungen zum advektiv-reak-
tiven Transport direkt Vorhersagen zum reaktiven Transport in heterogenen Medien zu treffen
[177,76, 48, 171].

Eine wesentliche Annahme besteht in der Beaokuhg auf den rein advektiven Transponir F~

die stochastische Analyse der Ankunftszeiten konnte mittlerweile der Einfluss der porenraumbe-
dingten Dispersion quantifiziert werden [201]. In der Anwendung auf den reaktiven Transport ist
dies jedoch bislang nicht oglich.

2.3 Durchmischung von Stoffen im Untergrund

Wie bereits in Abschnitt 2.1.2 ausgsfrt wurde, ist die mikrobielle Aktivdt im Untergrund von
der gleichzeitigen Vetgbarkeit aller notwendigen Substrate flie Mikroorganismen alamgig.
Dies erfordert eine Durchmischung der Substrate auf der Porenskala.

In technischen Systemen wie Bioreaktoren werden die Substrate aktiv mitteterR,” Wirbel-
schichten oder anderen Vorrichtungen durchmischt [85]. Im Gegensatz dazu kann in Grundwas-
serleitern ausschlief3lich eine ndiche Durchmischung stattfinden. Diese beruht letztlich auf der
Grundwassersbriiung, der molekularen Diffusion und den Stdf€rgangsprozessen im Grund-
wasserleiter. Hierbei muss grumdzlich zwischen der &rigs- und Querdurchmischung unter-
schieden werden.

2.3.1 Prozesse der &ingsdurchmischung

Zu einer Durchmischung in Richtung der Grundwassenstiig lonnen folgende Prozesse bei-
tragen:

¢ Die chromatographische Durchmischungbasiert auf Unterschieden in der Molalitvon
Stoffen. Wenn eine mobilere Substanz in ein Gebiet eingebracht wird, das bereits eine we-
niger mobile Substanz beinhaltet, wird die eingebrachte Substanz schneller in das Gebiet
eindringen als die vorhandene Substanz ausgetragen wird. ihgsztir Durchmischung
der Substanzen. Da viele relevante Schadstoffe vergleichsweise stark sorbiert werden und
Sauerstoff kaum, ist die chromatographische Durchmischung typiscirfé mikrobiolo-
gischein-situ Sanierung, die auf dem aeroben Abbau beruht. Das Prinzip der chromatogra-
phischen Durchmischung wird in Abb. 2.3 verdeutlicht.

e Derkinetische Stoftibergangberuht auf der ve@jerten Reaktion einer immobilen Phase
auf Konzentrationsvariderungen in der assrigen Phase. Dies epglicht es, Stoffe iden-
tischer Mobilitt, die an sich in der assrigen Phase durch scharfe Konzentrationssg@
voneinander getrennt sind, durch den wgerten Massenfluss von der immobilen in die
wassrige Phase miteinander zu durchmischen. Das Prinzip ist in Abb. 2.4 verdeutlicht.

¢ Die hydrodynamische Dispersionsetzt sich auf der Porenskala aus der molekularen Dif-
fusion und der Porenraum-bedingten Dispersion zusammen. Sie wighgéaherweise in
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Form eines Fck’schen Diffusionsgesetzes beschrieben. Die dispersive Verbreiterung von
zwei aufeinander folgenden KonzentrationspulsdmtfzurUberlappung der Peaks (siehe

Abb. 2.5). Im Gegensatz zu den beiden erstgenannten Prozessen wirkt die Dispersion als
Durchmischungsprozess auch dann, wenn keinerleiugteftinge zwischen unterschied-
lichen Phasen auftreten.

ty n

X X

Abb. 2.3: Das Prinzip der chromatographischen Durchmischung.

to

\1/x
Abb. 2.4: Kinetischer Stoffibergang als Durchmischungspro-

zess. Die Konzentrationen in der immobilen Phase sind
durch Balken unter der x-Achse dargestellt.

X X
Abb. 2.5: Hydrodynamische Dispersion als Durchmischungs-

prozess.

Die hydrodynamische Dispersion ist auf der Porenskala nicht besonders effizient. Ty@sgse L~
dispersivititen liegen im Bereich des mittleren Korndurchmessers [179].
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2.3.2 Prozesse der Querdurchmischung

Die Durchmischungsprozesse, die auf Sib#iginge zuackzutihren sind, beschriken sich

auf die Richtung der Grundwassemstiiing, sodass die hydrodynamische Dispersion den ein-
zigen Durchmischungsprozess darstellt, der unter staonStomungsbedingungen quer zur
Stromung wirkt. Da die porenraumbedingten Querdispewi®it um den Faktor 5-20 kleiner sind
als die zugetrrigen Langsdispersivéten [179, 162, 115, 96], ergibt sich eine starke physikalische
Limitierung der Querdurchmischung.

Fir ein instatiomres Stomungsfeld ergibt sich eine \arderte Situation. Insbesondere, wenn
sich die Richtung der Striung zeitlich veaindert, kohnen die oben aufgetiiten Prozesse der
Langsdurchmischung teils auch quer zur zeitlich gemitteltesn®ing wirken.

Dies kann anhand von Abb. 2.6 verdeutlicht werden. In Abb. 2.6(a) sind Stromlinien sowie die
raumliche Verteilung einer sorbierten Substanz dargestellt. In die ersten beiden dargestellten
Stromiohren wird die Substanz inagsriger losung zugegeben, die dritte dargestellte Stromli-

nie trennt das belastete Wasser von dem unbelasteten. Die sorbierte Phase steht im Gleichgewicht
zur wassrigen. In Abb. 2.6(b) ist ein aferer Zeitpunkt dargestellt. Aufgrund der instaticem
Strdmung hat sich die Lage der Stromlinienaedért, wohingegen sich diauinliche Verteilung

der sorbierten Konzentration wegen der zeitlichen dgeziing aufgrund der Sto#bergangs-

kinetik kaum gegember Abb. 2.6(a) veridert hat. Dadurch geraten Stramrén, die von der
Zuflusskonzentration her nicht belastet sind, in Kontakt mit der sorbierten Substanz und nehmen
diese auf. Dies ist ein klarer Quermischungsprozess.

N
3

AA A hAd A AL LA

beladenes Wasser beladenes Wasser

Sorption im Gleichgewicht
sorbierte Phase unverandert

<

Abb. 2.6: Querdurchmischung als Folge einer instagicm’
Strdmung.

2.3.3 Gegenberstellung von Durchmischung undMakrodispersion

Im Hinblick auf die mikrobiellen Umsetzungen in Grundwasserleitern stellt die Porenskala den
relevanten Betrachtungsmafstabdie Durchmischung gester Substanzen dar, da die Substrate
fur die einzelnen Organismen gleichzeitig wegthar sein mssen. Eine Mittelungber viele Poren
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ist zurachst nicht statthaft.

Im Gegensatz hierzu beschreibt die Makrodispersion vornehmlich einen Mal3stabseffekt. Abb. 2.7
veranschaulicht die Unterschiede zwischen Durchmischung und Makrodispersion in Prinzipbil-
dern. Zwei Substanzen werden getrennt in einen heterogenen Grundwasserleiter zugegeben. Abb.
2.7(a) zeigt die Konzentrationsverteilung tien rein advektiven Transport nach einer bestimmten
Flie3zeit. Die beiden Stoffe sind lokal nicht durchmischt, es besteht eine scharfe &rkrazili-

schen den beiden Fahnen, die allerdings wegen der Heterapgées Grundwasserleiters ausge-
franst ist. ki diesen Fall ergibt sich wegen der unregaBigien Form ein vergleichsweise grol3es
zweites dumliches Zentralmoment der beiden Konzentrationsverteilungen. Dieses zweite Mo-
ment ist das Maluf"die Makrodispersion.

(@)

(b)

(c)

Abb. 2.7: Unterscheidung zwischen lokaler Durchmischung und Makrodi-
spersion. (a): Konzentrationsverteilung zweier aufeinanderfolgen-
der Pulse bei rein advektivem Transport in einem heterogenen
Grundwasserleiter. (b): Konzentrationsverteilung entsprechend ei-
ner Hck’schen Beschreibung der Makrodispersion. (c): deldi-
che Konzentrationsverteilung unter Beksichtigung der Dispersi-
on auf der Porenskala.

Bei einer Fck’schen Beschreibung der Makrodispersionadrgri sich Konzentrationsverteilun-
gen, wie sie in Abb. 2.7(b) dargestellt sind. Wie deutlich zu erkennen ist, ergibt dieser Modell-
ansatz eine Scheindurchmischung der Substanzen. In Abb. 2.7(c) ist diehteisé Konzen-
trationsverteilung unter Backsichtigung der lokalen Durchmischungsprozesse angedeutet. Die
Durchmischung betrifft nur einen engen Bereich entlang der Gieatelzwischen den beiden
Fahnen. Die Heterogeanitdes Grundwasserleiters bewirkt gegleer einem homogenen Grund-
wasserleiter eine gfiere Grenzéiche und somit eine Veeskung der Durchmischung. Diese
Verstrkung der Durchmischung erreicht jedoch nicht das Ausmald der Makrodispersion.

Es muss darauf hingewiesen werden, dass die Beschreibung einzelneriRatenSimulation
von Grundwasserleitern nichtaglich ist. Im folgenden wird deshalb aus praktischenrigien
davon ausgegangen, dass die an einenasgmtativen Elementarvolumen ermittelte porenraum-
bedingte Dispersivit die malgebliche GRe fir die lokale Durchmischung darstellt. Hierbei
handelt es sich somit um eine erste Mittelung [60].
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Modellgleichungen

3.1 Grundwasserstomung

Fur gegebene Randbedingungen und eine bekannte Verteilung der hydraulischremdlesitK ,
konnen die Piezometeshenh und Filtergeschwindigkeiteqpmit Hilfe der Kontinuititsgleichung
und des ARcY’schen Filtergesetzes ermittelt werden [67]:

oh
Sa_;_m.g: Os (3.1.1)
g=—-K0h (3.1.2)

wobeiSden Speicherkoeffizienten uggdeinen Quellen-/Senkenterm, der z.B. auf Grundwasser-
neubildung oder BrunnenentnahmeuwtkZutfihren ist, darstellen.

Bei Betrachtung eines zweidimensionalen Gebiets ohne Quellen und Senkemukatatibizire
Strdmungsbedingungen eine Stromfunktipiestimmt werden [9]. Der Wert der Stromfunktion
ist in Richtung der Filtergeschwindigkeit konstant. Entsprechend gilt:

oy

= "oy
(3.1.3)

oy

b = o

Unter Beticksichtigung der Rotationsfreiheit der Grundwassenstrig ergibt sich nach einigen
Umformungen [70]:

0. (gwmlp) — 0 (3.1.4)

WObei§¢ die Leitfahigkeit der Stromfunktion darstelréw ist wie folgt definiert:

K = K (3.1.5)

Das Konzept der Stromfunktion ist auf zweidimensionale, stat@&toimungsfelder ohne Quel-
len und Senken im betrachteten Gebiet beasckt."Um z.B. Brunnen bei einer Berechnung der

17
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Stromfunktion beucksichtigen zu &inen, muss ein Schnitt vom Rand des Modellgebiets zum
Brunnen vorgenommen werden, sodass der Brunnen Bestandteil des Randes wird (siehe z.B.
[70]). Dies ist keine besonders befriedigendesuiig, da zwsgzliche Kopplungen an den durch

den Schnitt bedingtend®dern vorgenommen werderussen.

Im Falle einer isotropen hydraulischen Laitigkeit stehen Stromlinien und Linien gleicher Pie-
zometerlohe senkrecht aufeinander. Dies ist im Falle einer anisotropen hydraulischexhiggitf”
keit nicht mehr gewhrleistet. Dies wird in Abb. 3.1 exemplarisch dargestellt. In diesem Beispiel
wird ein quadratisches Gebiet betrachtet, in dem die hydraulischehigkiEit einen Anisotro-
piefaktor von 20 aufweist und die Hauptrichtung des Tensors mit der x-Achse einen Winkel von
30 bildet. Die oberen und untereraRder sinddit die Stomung dicht, an den rechten und linken
Randern ist ein Festpotential definiert.

"No Flow" Randbedingung

Festpotentialrand
Festpotentialrand

"No Flow" Randbedingung

Abb. 3.1: Piezometerbfien und Stromlinienuii ein anisotropes
Modellproblem.

Im dargestellten Beispiel stehen die Stromlinien und Linien gleicher Piezoroaerficht senk-

recht aufeinander.l¥ die meisten Sarmungs- und Transportprobleme ist diesacimst irrelevant.

Sollen jedoch stromlinienorientierte Netag fiie Durchfihrung von Transportberechnungen er-
stellt werden, ist eine Orthogonalttder beiden Linienscharen erforderlichurkliesen Zweck

kann ein Pseudopotenti@leingetihrt werden [131]. Pseudopotentiallinien sind immer orthogo-
nal zu Stromlinien. B das in Abb. 3.1 dargestellte Beispiel sind die zugyaien Pseudopotenti-
allinien in Abb. 3.2 dargestellt. Im mathematischen Sinn stellt das Pseudopotential das Potential
zum Vektorfeld der Filtergeschwindigkeit darDaraus ergibt sich der folgende Zusammenhang:

q = —Kelo (3.1.6)

1im physikalischen Sinn beschreibt das Potential ein Energieniveau, weswegen die Piezumeduufig als
Potential bezeichnet wird.
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wobei K, die skalare Leitihigkeit des Pseudopotentials darstédlj.kann als die hydraulische
Leitfahigkeit interpretiert werden, die in Richtung derddtiing wirkt. Ky lasst sich wie folgt
bestimmen:

2 2
_|_
Ky = det(K) =T

3.1.7
= Kux0 — 2KxyOxlly + KyyOg ( :

"No Flow" Randbedingung

Festpotentialrand
Festpotentialrand

"No Flow" Randbedingung

Abb. 3.2: Pseudopotentiallinien und Stromliniearfdas in Abb.
3.1 dargestellte anisotrope Modellproblem.

Das Pseudopotentiglerfiillt denselben elliptischen Differentialgleichungstyp wie die Piezome-
terhoheh und die Stromfunktionp:

0 (KeOp) = 0 (3.1.8)

Entsprechend kanpmit den gleichen numerischen Methoden ermittelt werdenhyie31].

3.2 Transport gelbster Substanzen

Fur ein bekanntes Sinmungsfeld kann der reaktive Transport eineegieri Stoffes mit Hilfe der
Transportgleichung beschrieben werden [67]:

oG
neRia—t' + 0 (g6 — neDOG) — nerj = 0 (3.2.9)
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wobeiR; den Retardationskoeffizientemrfden Stoffi, ne die Porosidt,r; einen Quellen-/Senken-
term aufgrund reaktiver Prozesse Ubden Dispersionstensor nach der-&IDEGGERParame-
trisierung [164] darstellen.W¥ zweidimensionale Probleme nimMtdie folgende Form an:

ViV O =+ VW, O VW (0 —
xx|+yyt_‘_Dm Wy (0 t)
_ Vel Vel
D= (3.2.10)
= VyVy (O — 0ig) VYW Ol + VxVx Ol
+ Dm
Vel Vel
mit
1

Ve = —(Q (3.2.11)

ne_

wobeiDy, den molekularen Diffusionskoeffizientem,unda; die LaAngs- und bzw. Querdispersit-
vitaten,v, die Abstandsgeschwindigkeit ung vy die x- bzw. y-Komponenten vor,, darstellen.

3.3 Stoffibergange

3.3.1 Lokale Gleichgewichtsannahme

Die Einfihrung eines Retardationskoeffizienten in (Gl. 3.2.9) impliziert, dass aésnigie Phase

die einzige mobile Phase im betrachteten Gebiet darstellt und die Konzentrationen imsgder w”

gen Phase lokal im thermodynamischen Gleichgewicht zu allen immobilen Phasen steht, d.h. das
chemische Potential des betrachteten Stoffs istin allen Phasen identisch. Unter der Annahme, dass
der Stoffaustausch sich auf eine sorbierte Phase mddahKann der Retardationskoeffizient wie

folgt ermittelt werden [110]:

ﬁ 1-ne
act ne

R =1+ (3.3.12)

Ka

wobei ¢’ die Konzentration in der Festphase ausgektals Masse pro Volumen Feststaff,

die Konzentration in der assrigen Phase urij den Verteilungskoeffizientuf'die Substanz
darstellen. Die Transportgleichung (Gl. 3.2.9) wird somit nichtlinear, wenn die Beziehung zwi-
schen Feststoffkonzentration undsgriger Konzentration nichtlinear ist, wie dies z.8r. flie
FREUNDLICH- und LANGMUIR-Sorptionsisothermen der Fall ist [110].

Das einfachste Konzepaif die Sorption beruht auf einem linearen Verteilungsgesetz. Bafsgh”
angewendetdocKoc Konzept [108] beruht auf der Annahme, dass die Sorption einer hydro-
phoben Substanz ausschliel3lich an den organischen Bestandteilen der Feststoffmatrix stattfindet.
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Unter Einfihrung des Massenanteils der organischen Substggnzind eines linearen Vertei-
lungskoeffizientens zwischen organischer Substanz und We§géir die Substanzergibt sich
somit:

1-ng
Ne

R = 1+ focKbep (3.3.13)

wobeip die Dichte der Feststoffmatrix darstellt. Der Verteilungskoeffizi€hg ist von der Art

der organischen Bodenbestandteileaddig und kann nur bedingt von einem Grundwasserleiter
auf einen anderenbertragen werden. Nichtsdestotrotz wird er zumeist wie eine ausschliellich
substanzspezifische Konstante behandeit.B6den und Grundwasserleiter mit sehr niedrigen
Anteilen an organischen Bestandteilen in der Feststoffmatrix kann die Sorption an Mineralober-
flachen einen wesentlichen Bestandteil zur vatigigen Sorption leistenuF €inen solchen Fall

ist dasfocKoc Konzept nicht anwendbar (siehe hierzu die Abhandlung in [169]).

3.3.2 Kinetische Stoftibergange

Auf der molekularen Skala ist die Kinetik des StdiErgangs im Wesentlichen von der Diffusi-

on durch eine oder mehrere Grenzschichten bestimmt. Hieraus ergibt sich eine Limitierung des
Stoffibergangs durch die zugaiigen Diffusionskoeffizienten, die Dicke der diffusiven Grenz-
schichten sowie in bestimmtem@lfen durch den advektiven Transport in nicht-diffusiven Grenz-
schichten. Je nach Gleichgewichtslage, Dicke der Grenzschichten onail@gsgeschwindigkeit

wird der Stoftibergang als langsamer oder schneller Prozess betrachtet, wobei ein langsamer Pro-
zess kinetisch limitiert ist und durch ein System von Differentialgleichungen (DGL) beschrieben
wird wohingegen ein schneller Prozess durch das lokale Gleichgewicht beschrieben wird [110].
Die einfachste Beschreibung der Kinetik ist ein Ansatz erster Ordnung, bei dem der Massenfluss
proportional zur Abweichung der aktuellen Konzentration von der Gleichgewichtslage ist:

i = Os (E'I — c;"‘) (3.3.14)
Ky
S .
%—Ct' = as(cfKy — ¢) (3.3.15)

Die Kinetik erster Ordnung beschreibt den diffusionskontrollierten Sbe&ffgang nur ansatzwei-

se, da t@ii die sorbierte Konzentration nur ein einzelner Wertubksichtigt wird. Der Diffusi-
onsprozessutirt jedoch zu einem Konzentrationsprofil innerhalb der sorbierten Phase. Wird der
Diffusionsprozess in der sorbierten Phagamlich aufgedst, ergibt sich ein Massenaustausch-
koeffizient, der von der Sorptionsgeschichteanit (z.B. wurde in [46] ein zeitabingiger Mas-
senaustauschkoeffizient verwendet).
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3.4 Mikrobielle Aktivit at

3.4.1 Substratverbrauch
Michaelis-Menten Kinetik

Wie in Abschnitt 2.1.1 ausgehiit wurde, beruhen die Modellgleichungen zur Beschreibung der
mikrobiellen Aktivitdt auf Angitzen aus der Enzymkinetik. Der amaufigsten verwendete Ansatz
istdie MICHAELIS-MENTEN-Kinetik. Sie geht davon aus, dass eine bestimmte Gesamtkonzentra-
tion eines Enzymsg im System vorhanden ist. Die Reaktion wird durch zwei Schritte bestimmt:
die Anhaftung der gelSten Substanz an das Enzym und die Abgabe der transformierten Substanz
vom Enzym in die vassrige Phase.

Fur den ersten Schritt wird eine Kinetik zweiter Ordnung angenommen, die proportional zum
Produkt der freien Enzymkonzentration und delogeth Ausgangssubstanz istirfelen zweiten
Schritt wird eine Kinetik erster Ordnung im Hinblick auf den Komplex zwischen Enzym und
anhaftender Substanz angenommen. Im statemZustand sind die Reaktionsraten des ersten
und zweiten Schritts identischuFdiesen Zustand kann die Umsatzrgtélur den Stoffi wie

folgt ermittelt werden [85]:

r f G
i — —I'max—; :
K + Ci

Ce (3.4.16)

wobeirmax die maximale Umsatzrate bezogen auf die EnzymkonzentratioKMmién MICHA-
ELIS-MENTEN- oder MONOD-Koeffizienten darstellt. Die Aldmigigkeit der Umsatzrate von der
Stoffkonzentratiorg; ist fur niedrige Konzentrationen nahezu lineaur Rohe Konzentrationen
konvergiert die Umsatzrate gegen die maximale Umsatzrate, da bereits alle reaktiven Zentren der
Enzyme belegt sind.

Die Ermittlung von Enzymkonzentrationeg ist in Umweltmatrizes sehr schwierig. Vereinfa-
chend wird deshalb angenommen, dasgroportional zur Biomassen-Konzentratinst. Eine
Substitution voncg durch X in (Gl. 3.4.16) veandert nicht die grun@sZliche Form der Glei-
chung.rmax ist dann jedoch als maximale Umsatzrate bezogen auf die Biomasse anstelle der
Enzymkonzentration zu definieren.

Wechselwirkungen zwischen mehreren Substaneendri durch Produkte mehrererdMAELIS-
MENTEN-Terme beschrieben werden [111, 197, 26]. So wird der aerobe Abbau eines Substrats
S haufig durch folgendes System von Gleichungen mit DoppettMELIS-MENTEN-Termen
beschrieben [55, 128, 125, 71]:

o = — Fmax Co Cs X
Yo (co+Ko) (cs+Ks)
(3.4.17)
. fmax Co Cs
s = —

X
Ys (co+Ko) (cs+Ks)

wobeiY; der sbchiometrische Koeffizient der Substardarstellt und die tiefgestellten Indiz€s
bzw. Ssich auf den Sauerstoff und das Substrat beziehen.
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3.4.2 Hemmungseffekte
Unspezifische Hemmung durch beliebige Substanzen

Die Hemmung durch beliebige Substanzen kann gratztlsh durch Einfihrung eines Faktors
finh ausgednckt werden, der eins beigt, wenn die Konzentration der Hemmsubstepiz null
betr&gt, und &ir hohe Werte vog;,, gegen null konvergiert. Unter der Annahme, dal? die Inhibiti-
on auf die Aktivierung eines einzelnen Inhibitionszentrums an einem Enzymekazufihren ist,
kann der Inhibitionsfaktofi,, wie folgt errechnet werden [141]:

Kilnh

i _ (3.4.18)
Kinh T+ Cinh

finh =

Die Anwendung von (Gl. 3.4.18) beseimkt sich nicht nur auf den Fall eines enzymatisch identi-
fizierten Inhibitionszentrums, sondern wird aucufig dann verwendet, wenn der Mechanismus
der Inhibition nicht geldrtist. (Gl. 3.4.18) beschreibt eine Hyperbel, died,, = 0 den Wert eins
annimt und €ir ¢inp = Kinp den Wert 0.5. Das bedeutet, dass der Ahfalreinen groRen Konzen-
trationsbereich erfolgt. In [111] wurde dagegen ein zwei-parametrischer Ansatz verwendet, der
einen steileren Abfall in der direkten Umgebung der Inhibitionskonzentrijgrermaglicht:

1 Cinh — Kinh
fo.n = 0.5— —arctanl ———— 3.4.19
oh ! ( - ) (3.4.19)

wobei einwin, ein Mald fir die Steilheit des Abfalls darstelltuF¢inn = Kinh — Winn Nimmt finp
den Wert 0.75 an Ut 'cinn = Kinn den Wert 0.5 undui cinp = Kinh + Winh den Wert 0.25. Abb. 3.3
zeigt den Verlauf vorfj,n nach (Gl. 3.4.18) und nach (Gl. 3.4.19) Ki,n, = 100 undwin, = 20.

Es ist offensichtlich, dass nach (Gl. 3.4.18), auch fir ¢, = O kleiner eins be#agt. Das
heil3t, esdge eine Inhibition vor, auch wenn der inhibierende Stoff gar nicht vorhandea. w"
Dieses Verhalten erscheint nicht sinnvoll. Alternativ zu (Gl. 3.4.19) kann auch folgender zwei-
parametrischer Ansatz verwendet werden [141]:

K 1
fih = —p—0 _ — : (3.4.20)

i n N
Kinh+Cnh 1, (ﬂ)
Kinh

wobei der Exponemnt; > 1 die Steilheit des Abfalls bestimmtuFganzzahlige Werte kamm als
Anzahl der Inhibitionszentren an einem Enzym interpretiert werden. Im Gegensatz zu (Gl. 3.4.19)
istin (Gl. 3.4.20) gewahrleistet, dass bej,, = 0 keine Inhibition vorliegt. (Gl. 3.4.20) istin Abb.

3.3 vergleichend zu den anderen Inhibierungatresi graphisch dargestellt.

Substrathemmung

Bestimmte Stoffe, die grundgzlich mikrobiell abgebaut werdenpkiien bei bheren Konzen-
trationen toxisch wirken. Eine bglichkeit dies in der mathematischen Beschreibung der Reak-
tionskinetik zu bemcksichtigen, ist die Erweiterung deri®HAELIS-MENTEN-Gleichung durch
HALDANE [141]:
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Abb. 3.3: Inhibitionsterm nach (GI. 3.4.18) (durchgezogene Linie), nach (Gl.
3.4.19) (punktierte Linie) und nach (Gl. 3.4.20) (Strichpunkt-Linie).
Kinh = 100, Winn, = 20,n; = 5.

Nsub CI

N = —Frjnaxx_rl—c_z
e o

K!

(3.4.21)

WobeiKii die Inhibitionskonzentratioruf"den Stoffi ist. Die Reaktionsratej konvergiert gegen
null fur ¢ >> K!. Durch Umformen dsst sich leicht zeigen, dass (GI. 3.4.21) formal mit dem
Produkt aus (Gl. 3.4.16) und (GI. 3.4.18) identisch ist, allerdirggmken die Koeffizienten nicht
direkttibernommen werden.

Kompetitive Inhibition

Das reaktive Zentrum eines Enzyms kann eine A#iratlif unterschiedliche Substanzenuhesi

und eventuell an mehreren Substanabnliche Transformationen katalysieren. (Gl. 3.4.16) wur-

de unter der Bedingung hergeleitet, dass nur eine Substanz einen Komplex mit dem Enzym bildet.
Wenn man zwei Substanzénund B beticksichtigt, die beide am EnzyBl umgesetzt werden
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ergibt sich folgende Beeinflussung der Reaktionsraten [141]:

A = —fhax A CE
K (1+ —BB> +ca
Ki
(3.4.22)
B = _Fr%ax CEA -Cg
Ke (1+ F) +cg
|

(Gl. 3.4.22) kann als Abnahme des effektiiéh-Wertes bei Anwesenheit eines konkurrieren-
den Stoffes interpretiert werden. Wenn sich die gegenseitige Beeinflussung lediglich darauf be-
schinkt, dass beide Substrate um dasselbe reaktive Zentrum konkurrierenKéddsintisch

zu KA und KB zu KB [5]. Dies wird bei der Modellanwendung in Abschnitt 8.4 angenommen.
Grundsitzlich sollte darauf hingewiesen werden, dass einelgbézeinstimmung von Messdaten

mit den Modellgleichungen der kompetitiven Hemmung (Gl. 3.4.22) allein noch kein hinreichen-
der Beweis ii die Existenz einer Konkurrenz am Enzym darstellt. Letztere Annahme sollte stets
mechanistisch untermauert werden.

3.4.3 Mikrobielles Wachstum

Sofern die primare Kohlenstoffquelle mit dem Elektronendonator oder -akzagiereinstimmt,

kann davon ausgegangen werden, dass das mikrobielle Wachstum proportional zu den Umsatz-
raten ist. Die Annahme einesiIBHAELIS-MENTEN-Ansatzes sowohlir'den Elektronendonator

als auch @ir den -akzeptordtirt damit zu folgendem Gleichungssystem [55, 128, 125, 71]:

. Cp CA
';9;( = P o) (Rt oa)
E = (kgr—kdec)x
o kgrX (3.4.23)
7
gca _ kX
ot  Ya

wobeipmax die maximale Wachstumsratgy, die aktuelle Wachstumsrate ukghc die Sterberate
erster Ordnungui’ die Biomasse darstellen. Die tiefgestellten Indibesind A beziehen sich

auf den Elektronendonator bzw. -akzeptor. Im Zusammenhang mit dem mikrobiellen Wachstum
werden die MCHAELIS-MENTEN-Terme auch MbNOD-Terme genannt [165].

Wenn sich die priraie Kohlenstoffquelle sowohl vom Elektronenakzeptor als auch vom Elektro-
nendonator unterscheidet, sind die Umsatzraten zwar nach wie vorangagvon der Konzen-
tration der prinaren Kohlenstoffquelle, letztere muss jedoch bei der Wachstumskinetikker™
sichtigt werden. Dies kann z.B. durch Hihfung eines dritten MHAELIS-MENTEN-Terms er-
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folgen:
- Cp Ca
l;rx B “max(KDJrCD) (Ka+ca)
. (erP+CP kdec>x
0Ccp B ke X
2= v (3.4.24)
oo _ kX
ot  Ya
don _ o kX
ot  Kp+cp Yp

(Gl. 3.4.24) ist eine Erweiterung von (Gl. 3.4.23), die nunmehr die mit dem IRdsezeichnete
primare Kohlenstoffquelle im Ausdruckif'das Biomassenwachstum beinhaltet.

Problem des unbegrenzten Wachstums

Die Kombination von zwei MbNOD-Termen fir das mikrobielle Wachstum und einem Ansatz
erster Ordnungut’ das Absterben der Biomasse in (Gl. 3.4.28)rtf"dazu, dass eine statame”
Biomassenkonzentration nur erreicht werden kann, wenn die Konzentration des Elektronendo-
nators in einem bestimmten Valtriis zur Konzentration des Elektronenakzeptors steht. Un-
ter Einflihrung der dimensionlosen Konzentratioregn=cp/Kp und ¢y = ca/Ka sowie dem
Verhéltnis zwischen Sterberate und maximaler Wachstum&ratd@ec/pmax lasst sich dieser
funktionale Zusammenhang wie folgt aus (Gl. 3.4.23) ableiten:

k- P A (3.4.25)
(1+D) (1+A)
:}D — ~ ~
1+A—KkA

Wenn die linke Seite von (GI. 3.4.25)ajsér als die rechte Seite wird, dan@mahst die Bio-

masse, wird sie kleiner, dann stirbt die Biomasse ab. Da diadalishe Konzentration sich aus

dem Zusammenspiel von Transport und mikrobiellen Verbrauch ergibt, strebt ein gekoppeltes
Reaktions-Transport-System in den Bereichen mit Biomassenwachstum auf Dauer einen stati-
ondren Zustand, der (Gl. 3.4.25) entspricht, an. Dieser kann jedoch inadex Wi Einleitungs-

stellen mit sehr hohen Biomassenkonzentrationen verbunden sein. Ein solches Zuwachsen von
pordsen Medien ist experimentelhbfig festgestellt worden [47, 186, 40]. Es bestehen allerdings
Grenzen der Biomassenakkumulation, z.B. wenn der gesamte Porenraum verstopft wird.

In einem Biophasen-Modell ergibt sich eine Limitierung des Biomassenwachstums durch die
Kinetik des Stoftiberganges von deragsrigen in die Biophase [121]. In Modellen, die die An-
haftung und den Abtrag der Biomasse durch Scladtideticksichtigen, ergibt sich eine maxi-
male Biomassenkonzentration aus denmoétbii Abtrag der Biomasse bei zunehmender Dicke
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des Biofilms [185]. Diese physikalisch begideten Modelle beinhalten schwer zu ermittelnde
mikroskalige Parameter. Bei makroskaliger Betrachtung kann deshalb vereinfachend ein von der
Biomasse abdrigiger Hemmtermui'die Wachstumsratey eingefihrt werden[205]:

_ Xmax— X o Cp Ca

o Xmax " (Kp + 0p) (Ka+Ca) (3.4.26)

wobei die maximale BiomassenkonzentraliGnxaus Experimenten ermittelt werden muss. Alle
anderen Teilgleichungen von (Gl. 3.4.23) bzw. (Gl. 3.4.24) bleiben andert. In Modellen,

die mehrere Biomasse-Arten bieKsichtigen, empfiehlt es sich, die maximale Biomasse auf die
Summe aller Biomasse-Arten zu beziehen, da der limitierende Biofilm von allen Organismen
gemeinsam gebildet wird [121].



Kapitel 4

Grundsatzliche Aspekte der numerischen
Simulation

4.1 Abhangigkeiten

Folgende wesentliche Prozesse sollen modelliert werden: die Grundwassersg; der Trans-
port gebster Substanzen und die reaktiven Wechselwirkungen. Der Stofftransgpagt stark
vom Stomungsfeld ab, wohingegen das@iningsfeld nur dann vom Stofftransport ablig
ist, wenn Dichte- oder Viskogtseffekte durch Konzentrationsaaderungen wirksam werden.
Da derartige Wechselwirkungen in der vorliegenden Arbeit nichiddesichtigt werden, érinen
die Grundwasserginiungsgleichung und die Transportgleichung sequentiedsg@iérden.

Geschwindigkeitsfeld |

Cl

Stromung |- _____ * Transport
Fluiddichte
] )
'. ©
! iy
| c
1\ g
\ o
\ Q
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\ Q
\\ g
\\\ Y O
Veranderungen des Poren}a;L;rﬁg ‘‘‘‘‘‘‘ Reaktionen

Abb. 4.1: Abhéngigkeiten zwischen den betrachteten Prozessen.
Durchgezogene Pfeile: starke Adofgigkeit; gestri-
chelte Pfeile: schwache Abhgigkeit.

Im Gegensatz hierzu bestehen starke Wechselwirkungen zwischen den reaktiven Prozessen und
dem Stofftransport. Dieseokinen durch einen reaktiven Quellen-/Senkenterm in der Transport-
gleichung und transportbezogene Quellen-/Senkenterme in den Reaktionsgleichungemniekisgedr”
werden. In vielen numerischen Modellen werden allerdings die reaktiven Prozeligeun-

abhangig vom Stofftransport bearbeitet. Unterschiedliche Kopplungsmethoden zwischen Trans-
port und reaktiven Prozessen werden in Abschnitt 6.5 behandelt.

Die reaktiven Prozessehkien durch &llung und Aufbsung von Mineralen, Biomassenentwick-
lung oder Gasbildung zu einer \&@rderung des Porenraunuhfén und somit das Stmungsfeld
beeinflussen [184, 186, 47, 40]. Die charakteristische Zeitskala dieser Prozesse ist jedoch weit
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groRRer als diejenigaut die Stomung und den Transport. Deshalb ist esgsig, die Veainderung
der hydraulischen Eigenschaften durch die reaktiven Prozesse entkoppelt zu betrachten (schwa-
che Ablangigkeit).

Abb. 4.1 verdeutlicht die Akdrigigkeiten der einzelnen Prozesse. Im Weiteren werden schwache
Abhangigkeiten vernachksigt. Entsprechend erfolgt die numerische Simulation der Grundwas-
serstoimung unabdrigig vom Stofftransport und den reaktiven Prozessen. Die Ergebnisse der
Strdmungsberechnung stellen Eingangsparametedie Transportberechnung dar. Die starke
Wechselwirkung zwischen dem Transport und den reaktiven Prozessen wird in einem reaktives
Transportmodell bercksichtigt.

4.2 Anforderungen

Fur die numerische @sung der in Kapitel 3 vorgestellten Gleichungssysteme existiert eine Viel-
zahl einsetzbarer Methoden. Die meisten numerischen Verfahren zur Behandlung des reaktiven
Mehrkomponententransports beruhen auf einer Kombination bestehender Vertatden Kon-
servativen Stofftransport einerseits und reaktiven Prozessen in durchmischten Systemen anderer-
seits. Diese Methoden wurden getrennt voneinander entwickeltwndefi unabarigigen Ge-

brauch optimiert. Dies kann dazuHien, dass bestimmte Vagé der Verfahren bei einer An-
wendung in gekoppelten Schemata nicht mehr zum Tragen kommen, wohingegen andere Vorteile
erhalten bleiben. Die Auswahl der numerischen Methoden sollte deshalb auf der Grundlage der
speziellen, im Folgenden dargelegten Anforderungen des reaktiven Mehrkomponententransports
erfolgen.

4.2.1 Anforderungen an die Simulation reaktiver Prozesse
Die Gleichungen zur Beschreibung reaktiver Prozesse sind zumeist nichtlinear.
Anforderung 1 Das Verfahren muss eine effiziente Methode zur Linearisierung beinhalten.

Fur schnelle Reaktion wird gesanlicherweise der Gleichgewichtszustand angenommen, wohin-
gegen die Kinetik langsamer Prozesse im Modelubksicht werden muss. Diesltiit zu gekop-
pelten Systemen von algebraischen Gleichungen und Differentialgleichungen.

Anforderung 2 Das Verfahren muss differential-algebraische Gleichungssysteme (DAGHED) |
konnen.

In vielen Anwendungen tretesteife Systeme auf, d.h. die charakteristischen Zeitendié re-

lative Verdnderung unterschiedlicher Komponenten unterscheiden sich stark voneinander. Dies
erfordert aus Stabibiisgrinden {ir jedes Zeitintegrationsverfahren, das explizite Anteile beinhal-

tet, eine Zeitschrittweite, die sich an dem schnellsten Prozess orientiert. Im Gegensatz dazu kann
bei voll-impliziten Verfahren auchuf'grof3ere Zeitschrittweiten Stabdit erreicht werden.

Anforderung 3 Die Zeitintegration muss voll-implizit erfolgen.
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Eine Ein-Schritt-Methodeui” die implizite Zeitintegration (R¢kwérts-EJLER Verfahren) er-

reicht lediglich eine Konsistenz erste Ordnung. Dies hatefin steifes DGLS zur Folge, dass

der Einfluss der schnelleren Prozesse auf den zeitlichen Konzentrationsverlauf nicht mehr richtig
approximiert werden kann [81]. Eineohére Approximationsordnung kann durch Mehrschritt-
Methoden erreicht werden.

Anforderung 4 Fur die Zeitintegration sollte eine Mehrschritt-Methode angewendet werden.

Die "beste” Zeitschrittweite und Approximationsordnung ist problenaatgig und kann sich im
Verlauf einer Simulation veridern. Zur Optimierung sowohl der Effizienz als auch der Stabilit”
sollten diese Parameter in Abhgigkeit vom Verhalten derdsung variiert werden.

Anforderung 5 Die Zeitdiskretisierung sollte adaptiv im Hinblick auf die Schrittweite und Ap-
proximationsordnung sein.

Diese Anforderungen werden vom differential-algebraischen GleichosgsDASSL [150] er-

fullt. DASSL ist eine Erweiterung deseaRr-Verfahrens [92] dii steife Differentialgleichungs-
systeme auf differential-algebraische Systeme. Die algebraischen Gleichungen werden von den
Differentialgleichungen nicht entkoppelt. Eine detailierte Beschreibung zu DASSL ist in [14]
enthalten. DASPK [17] ist eineberarbeitetet Version von DASSL, die die Behandlung schwach
besetzter Gleichungssysteme durch iterative GleichosgsErnoglicht.

DASSL beruht auf einer Mehrschritt-Methode zur Zeitintegration, die variable Zeitschrittweiten
und variable Approximationsordnungen erlaubt, jedoch durch Interpolation auf vorhergehende
Punkte gleichen zeitlichen Abstandes die Effizienz eines Verfahrens mit konstanter Schrittweite
erreicht. Die Interpolation in der Zeit wird mit Polynomen hisfter Ordnung durchgefirt. Die
Linearisierung erfolgt durch ein modifiziertessNTON-Verfahren. Die Adaptivit des Verfah-

rens garantiert eine hohe Stalatitind Genauigkeit. Der Anwender muss das DAGLS und seine
Jacosi-Matrix in Form von FORTRAN-Unterprogrammen definieren. Da die Anfangsbedingun-
gen die partielle zeitliche Ableitung beinhalten und konsistent zum DAGLS sassem, kann

ihre Ermittlung bei stark nichtlinearen algebraischen Gleichungen aufwendig sein.

Fur Verfahren, bei denen die reaktiven Prozesse entkoppelt vom Stofftransport behandelt werden,
kann die Anwendung eines differential-algebraischen Gleichoegsd "wie DASSL ineffizient

sein, da die nichtlinearen algebraischen Gleichungen zweimastgeErden mssen: zuachst

bei der Initialisierung des reaktiven Teilproblems sowie anschlieRend im DAGIs8rLselbst.
Alternativ hierzu bietet sich die Entkopplung der algebraischen Gleichungen von den Differenti-
algleichungen an, wie dies von mehreren Autoren empfohlen wird [111, 121]. Bei diesem Ansatz
werden zuachst die algebraischen Gleichungerogelind die Ergebnisse als Anfangsbedingung

fur die Differentialgleichungen eingesetzt oder umgekehrt. Ein grof3er Vorteil dieser Verfahren
beruht auf der Verwendbarkeit speziellevder tir die Gleichgewichtschemie (z.B. PHREEQE
[148]). Es muss jedoch darauf hingewiesen werden, dass die Entkopplung die Konsistenz der
Zeitintegration auf die erste Ordnung besufkt.

4.2.2 Anforderungen an die Transportsimulation

Die Gleichungen zur Beschreibung der reaktiven Prozesse weandgevohnlich in Konzentra-
tionen ausgedickt. Normalerweise werden diese Gleichungen im Falleniich variabler Gebie-
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te dadurch gelst, dass das Gebiet in Kontrollvolumina unterteilt wird und die reaktiven Prozesse
unablaingig in den einzelnen Kontrollvolumina berechnet werden. Entsprechesskemzumin-

dest die Ergebnisse einer Transportberechnung in Form von Konzentrationen in den Kontrollvo-
lumina angegeben werden.

Anforderung 6 Zumindest die Ergebnisse der Transportberechnuings@n als Konzentrationen
in Kontrollvolumina angegeben werden.

Wie bereits in Abschnitt 2.3 diskutiert wurde, erfordern reaktive Wechselwirkungen die lokale
Durchmischung der reagierenden SubstanzensKiche Diffusion kann zu eindtbersclatzung

der Durchmischung und damit der Umsatzrat@mé&i. Da die Bihgs- gegeutier der Querdurch-
mischung dominiert, kannustliche Diffusion noch eher indrigs- als in Querrichtung akzeptiert
werden.

Anforderung 7 Die kiinstliche Diffusion, die durch eine numerische Methode Zsuhg des
advektiven Transports ensteht, muss minimiert werden. InsbesoridesgicheQuerdiffusion
sollte vermieden werden.

Die Gleichungen zur Beschreibung der reaktiven Prozesse sind ausschliaRjcsitive Kon-
zentrationen definiert. Im negativen Konzentrationsbereich spiegeln sie keinerlei physikalisches
Verhalten wider. Einige Ausdcke wie die MCHAELIS-MENTEN-Terme beinhalten einen Pol

im negativen Konzentrationsbereich. Negative Konzentrationendri durch numerische Oszil-
lationen entstehen. Eine UnteudKung jeglicher numerischer Oszillationen iat Monotonie
erhaltende Transportverfahren gdwieistet [88].

Anforderung 8 Das Transportverfahren muss Monotonie erhalten.

Die reaktiven Wechselwirkungen der Substanzehrén zu verscrften Fronten. Es dinen
Schockwellen auftreten. Diskontinatén in der Konzentrationsverteilun@rikien auch durch
Randbedingungen (z.B. Punktquellen) oder diskontinuierliche Parameterfelder, wie z.B. sprung-
hafte Veenderungen der hydraulischen Leltigkeit, entstehen.

Anforderung 9 Das Transportverfahren muss auch bei diskontinuierlichen Konzentrationsver-
teilungen und Parameterfeldern stabil sein.

Die reaktiven Quell-/Senkenterme sinauriilich verteilt und unalarigig vom Stoimungsfeld.

Dies muss bei jedem impliziten Kopplungsverfahren zwischen Transport und reaktiven Prozes-
sen im Transportverfahren hmksichtigt werden &rinen, gewhnlicherweise durch Quellen-
/Senkenterme nullter und erster Ordnung.

Anforderung 10 Das Transportverfahren sollteéaumlich verteilte, vom Stmungsfeld unab-
hangige Quellen und Senken bieksichtigen &nnen.
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Anforderung 6 wird von jedem E_ER'schen Verfahren eullt, da diese Verfahren auf der Auf-
teilung des Gebietes in ortsfeste Kontrollvolumina beruhen. Im Gegensatz hierzu werden beim
klassischen BNGRANGE'schen Verfahren, derparticle tracking virtuelle Teilchen mit defi-
nierter Masse betrachtet. Entsprechengsen Konzentrationen in Kontrollvolumina bei diesem
Verfahren durch eineatimliche Umverteilung in einempostprocessingchritt ermittelt werden.

Nach der Umverteilung &inen die Berechnungen zu den reaktiven Prozessejedés Kon-
trollvolumen durchgefhrt werden. AbschlieRendussen die nun variderten Konzentrationen
wieder auf die Teilchen verteilt werden [62]. Dieser Kopplungsansatz ist in Abb. 4.2 dargestellt
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Abb. 4.2: Raumliche Umverteilung von Konzentrationen und
Teilchenmassen zur Kopplung vararticle tracking
und reaktiven Prozessen.

Particle trackingerfullt nicht Anforderung 10. Entsprechend ist das Verfahren auf die explizi-
te Kopplung (=operator split= sequentielle Kopplung) von Transport und reaktiven Prozessen
beschankt.

EULER-LAGRANGE'sche Verfahren wie didulerian Langrangian Localized Adjoint Method
(ELLAM) [23] beruhen auf sich bewegenden Kontrollvolumina, die sich der Charakteristik des
advektiven Transports im Zeit-Raum-Kontinuum anpassen. Diese VerfahuieeAnforderung
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6. Theoretisch &inten sie auch Anforderung 10 elt€n. In praktischen Anwendungen ist letz-
teres jedoch nur schwer zu erreichen. Substanzen unterschiedlicher 8&dbigEn unterschied-
lichen Charakteristiken. Die entsprechend notwendige Verschneidung der Raum-Zeit-Elemente,
die den Substanzen unterschiedlicher Maodiilztizuweisen sind, erfordert vergleichsweise auf-
wendige geometrische Berechnungen. Folglich sind sich bewegende Netze, wie sie in Abb. 4.3
dargestellt sind, nicht anwendbar. In der praktischen Anwendung werden die Verfahren nur bei
expliziter Kopplung mit den reaktiven Prozessen eingesetzt [22].
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Abb. 4.3: Mogliche Zeit-Raum-Diskretisierungerurf EULER-
LAGRANGE'sche Methoden.

Es sollte darauf hingewiesen werden, dass die angesprocaemdiatie Umverteilung der Er-
gebnisse bei Anwendung dparticle trackingsoder EULER-LAGRANGE'scher Methoden zu ei-

ner kinstlichen Diffusion @ihrt, die im Bereich jener liegt, die durch nichtlineare lER'sche
Methoden erzeugt wird. Dadurch wird der Hauptvorteil der genannten Methoden, dass sie kei-
ne Kinstliche Diffusion bewirken (Anforderung 7), z.T. aufgehoben. Nichtsdestotrotz stellen sie
im Hinblick auf eine explizite Kopplung zu den reaktiven Prozessen eine attraktive Alternative
zu den angedeuteten stabilisierteaLER'schen Methoden dar, da sie negative Konzentrationen
vermeiden (Anforderung 8), ohne nichtlineare Terme in die Transportberechnunguéirezuf”

Im Weiteren werden nur nochUlEER’sche Methoden behandelt. Die wichtigen Aspekte der Mo-
notonie und der Wristlichen Diffusion werden augfiflich in Abschnitt 5.2 behandelt.
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4.2.3 Anforderung an die Stdtmungssimulation

Sowohl der advektive als auch der diffusive Transpartden von den Stmungsgeschwindig-
keiten ab. Piezometeohén sind im Hinblick auf den Transport von geringerem Belang. Entspre-
chend sollte die Approximation der Geschwindigkeiten durch das numerische Verfahrem, das f~
die Simulation der Grundwassestnung verwendet wird, so genau wi@gtich sein.

Anforderung 11 Das Verfahren sollte eine hohe Approximationsordnungihs Geschwindig-
keitsfeld aufweisen.

Die Massenbilanz des advektiven Transport ist direkt von der Massenbilanz der Filtergeschwin-
digkeiten abhngig. Folglich muss die Massenbilanz der Grundwassenstng lokal erdillt sein,
um die advektiven kiSse genau wiedergeben znnkien.

Anforderung 12 Das Verfahren muss die lokale Massenbilanziizh.

Fir die Transportberechnungen sind heterogene Strukturen von besonderm Interesse. Entspre-
chend sind Verfahren, die die Geschwindigkeitsverteilung in ddré\von Diskontinudten der
hydraulischen Leitihigkeit verschmieren, ungeeignet.

Anforderung 13 Die Losung des Verfahrens muss Diskontiatgh der hydraulischen Ledthig-
keit angemessen wiedergeben.
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Bestehende Diskretisierungsaritze

Wie in Abschnitt 4.2.2 edutert wurde, sind AGRANGE'sche und BJLER-LAGRANGE'sche For-
mulierungen im Hinblick auf den reaktiven Mehrkomponententransport weniger geeignet: Sie er-
fordern eine@aumliche Umverteilung der Ergebnisse, wie sie von den Teilmodellestefi Trans-

port und die reaktiven Prozesse ermittelt werden, und sind zudem auf eine sequentielle Kopplung
zwischen den beiden Teilmodellen besuoikt. Deshalb werden im weiteren ausschlief3lickh E
LER'sche Verfahren behandelt.

5.1 EuLER’sche Verfahren zur raumlichen Diskretisierung

Grundsitzlich lassen sich zwei W ER'sche Diskretisierungsverfahrenrfdie Losung von Er-
haltungsgesetzen unterscheiden: die Methode der Finiten Elemente (FEM) und die Methode der
Finiten Volumen (FVM). Eine vereinheitlichende Theorie, die beideadrs éinschliel3t, ist z.B.

in [88] enthalten. In denachsten beiden Abschnitten wird eine kurze Eimfing in diese Me-
thoden gegeben. Die in der vorliegenden Arbeit verwendeten Schemata sind in Abschnitt 6.2 und
Abschnitt 6.4 detailierter beschrieben.

Grundsitzlich werden die Methodemif folgenden Grundtyp eines Erhaltungsgesetzes beschrie-
ben:

ou
5t 0-J(u) —s=0 (5.1.1)

wobeiu die betrachtete Zustandsvariahl@)) den zugebiigen Fluss und einen Quellen-/Sen-
kenterm darstellt. Im Falle der Grundwassearstuing istu identisch mit der Piezometeshéh,

J(u) mit der Filtergeschwindigkeit und ist der Grundwasserneubildungs- und Entnahmeterm.
Im Falle des reaktiven Transport istidentisch mit dem Vektor der Konzentrationekju) mit

den advektiv-dispersiven Massardgten, und beinhaltet die reaktiven Quellen-/Senkenterme.

5.1.1 Die Methode der Finiten Elemente

Da die Methode der Finiten Elemente (FEM) in vielen Lalathérn (z.B. [101]) behandelt wird,
sollen ihre Prinzipien nur kurz wiederholt werden. Daeimiliche Diskretisierung beruht bei der

FEM auf der Unterteilung des Gebietes in Elemente, die durch Knoten charakterisiert werden.
Sowohl die Raumkoordinaten als auch die Zustandsvariablen werden an den Knoten definiert und
innerhalb des Elementes interpoligadparametrischeKonzept) [7].

Folgende einfache Elementtypen sind am gebhlichsten:

35
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e Lineare Rbhrenelemente, die durch zwei Endpunkte charakterisiert werdeairfdimen-
sionale Anwendungen,

¢ lineare Dreieckselemente und bilineare Viereckselemente, die durch die ihre Eckpunkte
charakterisiert werdenuf zweidimensionale Anwendungen,

e sowie Tetraederelemente und Hexaederelemente, die ebenfalls durch ihre Eckpunkte cha-
rakterisiert werden Ui dreidimensionale Anwendungen.

Elementtypen mit mehr Knoten je Raumdimension@gfithen eine bhere Approximationsord-
nung, bewirken jedoch auch sehr vieb§ere und strker besetzte Gleichungssysteme und werden
deshalb @ir Grundwasserstmungs- und -transportberechnungen seltener eingesetzt [77, 125].
Eine wichtige Annahme bei der FEM-Diskretisierung mit Hilfe der oben aufyeéh Element-
typen ist die Stetigkeit der betrachteten Zustandsvariablen.

Die Interpolation der Zustandsvariablen und der Raumkoordinaten innerhalb der Elemente erfolgt
mit Hilfe der AnsatzfunktiorN (Gl. 5.1.2). Die Summe aller Eirgge inN muss an jedem Punkt
im Element eins betragen.

u= N-

[y

(5.1.2)

U stellt den Vektor der Unbekannten an den Knoten Nagnthelt je Knoten einen Eintrag.Uf”
die oben aufgeffirten ein- und zweidimensionalen Elementtypen sind die Ansatzfunktionen in
Abb. 5.1 schematisch dargestellt.

In der Standardform der FEM wird der funktionale Zusammenhang zwischen dend flyssid

der Unbekanntem direkt in das Erhaltungsgesetz (Gl. 5.1.1) eingesetzt. Dies erfordert die Er-
mittlung des aumlichen Gradientens varinnerhalb der Elemente, was durch Multiplikation des
Vektors der Unbekannten an den Knoten mit dem Gradienten der Ansatzfunktion bewerkstelligt
werden kann:

Ou= (ON) G (5.1.3)

Durch die Eintihrung der Interpolation kann das Erhaltungsgesetz (GI. 5.1.1) im Allgemeinen
nicht mehr an allen Punkten innerhalb der Elementealplgistet werden. Es tritt ein lokaler
Fehler, das Residuug) auf:

Ju
5+ 0-J(u) —s=¢ (5.1.4)

wobeiu und J(u) nunmehr die approximierten Werte innerhalb des Elementes darstellen. Das
Residuume wird mittels der WichtungsfunktiodvV auf die Knoten umverteilt. Die wesentliche
Forderung der FEM-Diskretisierung lautet, dass das Integral der gewichteten Realdudyer

das Gesamtgebiet einen Nullvektor ergibt:

Nel
/V_Vst - Z/V_Vadv ~0 (5.1.5)
Vv

Vel
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Abb. 5.1: Interpolation der Unbekannten fur ein- und zweidimensionale
Elementtypen. a: LinearesoRienelement; b: lineares Dreiecksele-
ment; c: bilineares Viereckselemente.

Bei der GALERKIN-Methode ist die Wichtungsfunktiow identisch zur Ansatzfunktioi, bei
den FEETROV-GALERKIN-Methoden unterscheidet sich die Wichtungsfunktron der Ansatz-
funktion N [28].

Nach Einsetzen von (Gl. 5.1.4) in (Gl. 5.1.5) und Anwendung desgs'schen Theorems zur
partiellen Integration der Flussterme ergibt sich:

Ne|
> /V_V%dv _ /Dv_vg(u)dv +/v_vn-g(u)d|3— /V_Vst ~ 0 (5.1.6)
Vel Vel

Bel Vel

wobein den nach auf3en gerichteten Einheitsvektor normal zur Elementuitesl darstellt. Es
ist zu beachten, dass in (Gl. 5.1.6) die Interpolation innerhalb der Elemente noch nicht eingesetzt
wurde.

Eine besondere Klasse der FEM stellen die gemischten Finiten Elemente dar. Bei diesem An-
satz werden sowohl als auchJ(u) als prindre Unbekannte verwendet. Dies erfordert spezielle
Elementtypen [16]. Im Bereich der numerischen Behandlung dera¥-SToKES-Gleichungen
werden die gemischten Methodeaiig verwendet, weil in diesem Fall, im Gegensatz zur Poten-
tialstrdimung, ein rotationsbehaftetes @triingsfeld vorliegt, das mit Hilfe der Druckverteilung
allein nicht hinreichend bestimmt ist (siehe z.B. [93]). In denuzldliegenden Jahren hat die
gemischte FEM vermehrt AnwendungrfGrundwasserprobleme gefunden [25, 59, 140]. Die
Methode der gemischt-hybriden Elemente wird in Abschnitt 6.2.1 beschrieben.
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Im Standardfall der FEM wird ledigliclu als primare Unbekannte verwendet. Setzt man die
Definition vonJ(u) fur die Grundwasserstmiung bzw. den Stofftransport sowie (GI. 5.1.2) und
(Gl.5.1.3) in (GI. 5.1.6) ein, so ergibt sich:

Ne| R "
> /v_vs_|\|o|vg—'t—1 + /Dv_vgmudvn (5.1.7)
Vel Vel

- [wn-(kON) dBA - [whdve, | 0

Bel Vel
Nel o¢
S /V_Vneudva—; _ /DV_VgNdVQ. + /DWneQDNdVQ (5.1.8)
1 Vel Vel Vel

+ [wn-gndBe — [OWn-(eDON) dve — [WreNave | =0

Bel Bel Vel

Die Randintegrale in (Gl. 5.1.7) und (GI. 5.1.8) heben sighifiterne Elemenéarider auf und
mussen nur am Rand des Gesamtgebietes als Randbedingung definiert werden.

Bei der semidiskreten Formulierung der FEM wirtd tlie zeitliche Diskretisierung eine von der
Raumdiskretisierung unabhgige Methode angewendet (siehe Abschnitt 5.3). Im einfachsten
Fall handelt es sich um eine Ein-Punkt-Integration auf der Grundlage einer lineare Interpolation
in Zeitrichtung. Die sich daraus ergebenden linearen Gleichungssysteme sind positiv-definit und
symmetrisch im Fall der Grundwasseostiting sowie positiv-definit und unsymmetrisch im Fall

des Stofftransports.

Folgende Eigenschaften des Diskretisierungsansatzes sind bemerkenswert:

e Es wird eine stetige Verteilung der betrachteten Zustandsvariablen angenommen. Im Fall
der Grundwassersniung ist dies eine wichtige Eigenschaft, da die Piezomeklenauch
in der Natur kontinuierlich sind. Im Fall des Stofftransports kann Kontatyitoblematisch
sein, da in der Natur sehr scharfe Fronten auftretemki, die durch eine diskontinuierli-
che Approximation besser beschrieben werdemien.

e Im Fall der Grundwasserstmung missen die Geschwindigkeiten dur@uniliche Ablei-
tung in einenpostprocessinchritt ermittelt werden. Die Normalf§seuber die Element-
kanten sind nicht konform, wohingegen dieig$é parallel zu den Elementkanten konform
sind. Dieses Verhalten ist nicht physikalisch. Bei AnwendureERMITER Polynome [7]
als Ansatz-und Wichtungsfunktionen kann diese Problendén Fall konstanter hydrau-
lischer LeitEhigkeiterK Uberwunden werden, das nicht-konforme Verhalten bleibt jedoch
bei diskontinuierlichen hydraulischen Leitfigkeiten erhalten.

e FUr eindimensionale Anwendungen entspricht dieL ERKIN-Methode der Methode der
Finiten Volumen (FVM), wenn di' Letztere die zentrale Wichtung der Zustandsvariable
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und die arithmetrische Mittelung der Materialeigenschaften vorgenommen wird. Bestimm-
te PETROW-GALERKIN-Methoden entsprechen depstrearaWichtung in der FVM eben-

falls bei arithmetrischer Mittelung der Materialeigenschaften. Wie im Abschhét die

FVM gezeigt wird, ist die arithmetrische Mittellungifdie Grundwassersimiung und die
dispersiven Risse ungnstig.

¢ Bilineare Elementeutiren auf einem strukturierten Netz zu einem 9-Punkt Differentiati-
onsstern. Dies eraglicht eine Konsistenz zweiter Ordnungy fdlie gemischten Ableitun-
gendu?/axdy, die beticksichtigt werden mssen, weniK bzw. D voll besetzte Matrizen
darstellen. Bi den advektiven Transport hingegen ist kein 9-Punkt-Stern erforderlich. Er
kann sogar zu zasZlichen Stabil&tsproblemenutiren (siehe Abschnitt 5.2).

5.1.2 Die Methode der Finiten Volumen

Bei der Methode der Finiten Volumen (FVM) wird das Untersuchungsgebiet in eine bestimmte
Anzahl Kontrollvolumina unterteilt. Grund#Zlich konnen die Kontrollvolumina jedetimliche

Form aufweisen, im weiteren werden jedoch speziell viereckige Kontrollvolunimaweidi-
mensionale Anwendungen betrachtet. Im Gegensatz zur FEM, wird bei der FVM die Unbekannte
u am Kontrollvolumen selbst und nicht an seinen Ecken definiert. Bei gitterorientierten Finiten
Volumen bilden die Knoten eines Netzes die Zentren der Kontrollvolumina, wodurch eine zur
FEM ahnliche Diskretisierung erreicht wird. Bei den hier behandelten elementorientierten Fini-
ten Volumen sind die Knoten des Netzes die Ecken der Kontrollvolumina. Das Prinzip wird in
Abb. 5.2 graphisch verdeutlicht.

Das generelle Erhaltungsgesetz (Gl. 5.1.1) wird nunmehr an den einzelnen Kontrollvolumina for-
muliert:

/%dv + /Q-Q(u)dB - /st —0 (5.1.9)
Vi Bi Vi

wobeiV; das Volumen und@; den Rand des Kontrollvolumensgarstellt. Durch Einihrung einer
Ein-Punkt-Integration vereinfacht sich (Gl. 5.1.9) wie folgt:

v nBAbn-Jb(u) —Vis=0 (5.1.10)
"ot b; ol e o

wobei U; den Mittelwert der betrachteten Zustandsvaribalen im Kontrollvolumeamd A, die
Flache des Randéddarstellt. Die Summe der Gleichungen (Gl. 5.1.10)dile Kontrollvolumina
fuhrt zu dem zudsenden System gehiilicher Differentialgleichungen.

Ermittlung der Fl'usse tir die Grundwasserstromung und den dispersiven Transport

Der entscheidende Punkt bei der FVM ist die Ermittlung das&&(u). Im Falle elliptischer und
parabolischer Erhaltungsize wie bei der Grundwassestiing und dem diffusiven Stofftrans-
port sind die Hisse proportional zu denauinlichen Gradienten der Unbekannterinter der
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i+1

Abb. 5.2: Prinzip der elementorientierten Metho-
de der Finiten Volumen (FVM) (durch-
gezogene Linie) im Vergleich zur FEM-
Diskretisierung (gestrichelte Linie).

Annahme, dass der Wert im Schwerpunkt jeder Zelle genau dem mittleren Zellenwert entspricht,
kann dieser Gradienufeindimensionale Anwendungen wie folgt approximiert werden:

ou 2(Uir1 — Uy
— ~ 2l = W) (5.1.11)
0X|iy1 DX+ A1

wobeiAx; die Gitterweite in Zella darstellt. kiir konstante Werte voK bzw. D lassen sich die
Flisse somit direkt ermitteln. Wenn sich jedoch die Werte Kohzw. D von einer Zelle zur
Nachbarzelleaidern, muss ein geeigneter Mittelwert eingesetzt werden. B$ss $ich anhand

der eindimensionalen Grundwassestiting, bei der die Piezometethe h die Unbekanntau
darstellt, erlkdiren (siehe Abb. 5.3).

Sowohl fir den Flusauber die Grenzéiche als auchuf’die Piezometedtie wird Kontinuigt
verlangt. Dies ergibt:

2(hiy1/2 — i) 2(hiy1 —hiy1/0)
ek = e K (5.1.12)

Giji+1 = —

wobei g+ die Filtergeschwindigkeit zwischen den Zelleondi + 1, sowieh;, 1/, den Wert
von h an der Grenzéiche darstellt. Letzterer kann nach Umstellung von (Gl. 5.1.12) wie folgt
bestimmt werden:

AXiKiz1hizr + Axi1Kih;
AXi11Ki + AXiKjy1

hii1jo = (5.1.13)
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Approximation von h Konforme Flisse

kleinesK

1 1 1
1 1 1
1 1 1
1 1 1
1 1 1
1 1 1 1
{ 1 1 1
) 1 1 1
1 1 1 1
1 1 1 1
1 1 1 1
1 1 1 1
1 1 1 1
1 1 1 1
1 1 1 1
C} ) ) (} ) )
/ / / /

[ i+1 i i+1

Abb. 5.3: FVM fur die eindimensionale Grundwassesstting. Approximati-
on kontinuierlicher Filtergeschwindigkeiten und Piezomeiben’
an der Grenzfiche zweier Zellen mit unterschiedlicher hydrauli-
scher LeitBhigkeit.

Nach Einsetzen von (Gl. 5.1.13) in (Gl. 5.1.12) ergibt sich:

(5.1.14)

 2(hig1—hy) ((AXi +AXi+1)KiKi+1)
Q|,|+1 - -

DX + D1 \ DxiKi1 + A% 1K

(.

Kit1/2

wobeiK; 1/, das abstandsgewichtete harmonische MittelKpandK; 1 darstellt.

AX;j ‘AXHl‘

(a) (b) | ~—=

i+1 j*+1 AYjr1

|
¢

j‘l j-]_ ij_l

i-1 i i+1 i i+1

Abb. 5.4: FVM fur zweidimensionale elliptisch/parabolische Problemstellun-
gen. (a) Wahl der Entwicklungspunkterfilie Ermittlung der Risse
zwischen den Zellen. (b) Einf§se der umgebenden Zellen auf den
Fluss zwischen den Zellanj undi +1, j.

Fur zweidimensionale Anwendungen sind in Abb. 5.4(a) die zur 4ejlgethorigen Flisse auf-
getragen. Die klSse werden an den Kantenmittelpunkten ermittelt. Hierbei kandié "Haupt-
diagonaleintage vorK bzw.D dieselbe Mittelungsprozedur angewendet werden, wieusiéd
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eindimensionalen Fall hergeleitet wurde. Im Gegensatz hierzu ist die Behandlung der Nebendia-
gonaleintage schwieriger. Unter der Annahme eines rechteckigen zweidimensionalen Netzes soll
zurdichst deraumliche Gradient parallel zu einer Greazfie zwischen den Zellénj undi+1, j

wie folgt ermittelt werden:

ou o (Uijear+ Uigaje1 — Uij—1 — Uig1j-1)
0 li+1/2,] Ayj_1 + 28yj + Ayj41

(5.1.15)

Setzt man (Gl. 5.1.15) und (Gl. 5.1.11) in die Definition des Flusses zwischen den iZ¢lgm

i+1, ] ein, so ergeben sich u.a. Eudlse der Diagonalzellen auf den Fluss und damit auf den Wert
der Unbekannten in den Zellen undi + 1, j (siehe hierzu Abb. 5.4(b)). Der Einfluss der Diago-
nalzellei + 1, j + 1 auf die Zelld, j ergibt sich aus den Quenisen an den Kantén-1/2, j und
i,j+1/2. Die zugebrigen Koeffizienten werden an den entsprechenden Kantenmittelpunkten
berechnet.

Selbstverstindlich besteht auch einugKeinfluss von der Zelle j auf die Zellei + 1, j + 1. Al-

lerdings werden die Koeffizienten hiarfan den Kanten+1/2, j+ 1 undi +1, j + 1/2 ermittelt

und kdnnen sich somit von den erstgenannten unterscheiden. Daraus ergibt sich ein nichtsymme-
trisches Gleichungssystem.

Ermittlung der Fl'usse tir den advektiven Transport

Im Falle hyperbolischer Erhaltungsgé erster Ordnung ist der Flugser die Grenzéche propor-
tional zum Wert der UnbekanntenIm Falle des advektiven Transportes muss der Normalanteil
der Filtergeschwindigkeit mit einer Konzentratioan der Grenzéc¢he multipliziert werden, um
den Massenflusdy, tber die Grenz#iche zu erhalten. Die Filtergeschwindigkeit ergibt sich hier-
bei direkt aus der Strnungsberechnung.ufFdie Wahl der Konzentration an der Greartie
bestehen hingegen mehrer@dlichkeiten wie z.B.:

¢ die mittlere Konzentration in der oberstromigen ZelipgtreanmWichtung) und

e dem arithmetrischen Mittelwert der Konzentrationen in der ober- und unterstromigen Zelle
(zentrale Wichtung).

Eine Untersuchung des Abbruchfehlers, der sich aus eimerdR-Reihenentwicklung ergibt,
fuhrt zu einer Genauigkeit zweiter Ordnung im Falle der zentrale Wichtung, wohingegen die
upstreamWichtung nur von erster Ordnung genau ist (siehe z.B. [139]). Nichtsdestotrotz ist die
upstreamWichtung physikalisch sinnvoll, da der Informationsfluss beim advektiven Transport
von ober- nach unterstrom gerichtet ist. Wie in Abschnitt 5.2 gezeigt wircJtedi€ upstream
Wichtung die Monotonie einer Konzentrationsverteilung, wohingegen die zentrale Wichtung zu
Oszillationen tihren kann.
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5.2 Monotonie und kiinstliche Diffusion

In Abschnitt 4.2.2 wurden Anforderungen an das Verfahrendié Transportsimulation auf-
geflihrt. Eine besondere Bedeutung haben hierbei die Anforderungen 7 (Minimierungdéi-k
chen Diffusion) und 8 (Erhalt der Monotonie). Diese Anforderungamniein von den klassischen
EULER’schen Verfahren im Falle des advektionsdominierten Transports nicht gleichzeutiig erf”
werden. Die zentrale Wichtung bei der FVM und dasLGRKIN-Verfahren bei der FEMufirt zu
Ostzillationen, wenn die ECLET-Zahl Pe= veAx/D den Wert von zweuberschreitet. Daif be-
wirken diese Verfahren keinaukstliche Diffusion. DieupstreamWichtung ist monoton, bewirkt
jedoch eine linstliche Diffusion mit einem Diffusionskoeffizienten vag\x/2 [146].

In den folgenden Abschnitten soll attert werden, unter welchen Bedingungen FVM-Verfahren
Monotonie erhalten é&rinen und welche Verfahren hierbei so wenig&tliche Diffusion wie
moglich bewirken. Dies wird zuschst anhand des eindimensionalen advektiven Transports un-
tersucht und anschliel3end auf mehrdimensionale Probleme erweitert. Abschlie3end soll die Mo-
notonie fir den dispersiven Transport angesprochen werden.

5.2.1 Monotone Verfahren tir den eindimensionalen advektiven Transport
Slope LimiterMethoden

Um dem Verstindnis @her zu kommen, unter welchen Bedingungen die Monotonie einer eindi-
mensionalen FVM-Diskretisierung erreicht werden kann, wirdazninst dieupstreamwWichtung

im Rahmen von GDUNOV [78] betrachtet. @DUNOV schlug zur lbsung von hyperbolischen
Problemen vor, die explizitedsung von REMANN -Problemen in Zellen vorzunehmenrr€indi-
mensionale Fragestellungen ist dies vergleichsweise einfach. Das Schema besteht aus drei Schrit-
ten:

1. Konstruiere it gegebenen Mittelwerte der Unbekannten in Zetiérine Funktion inner-
halb der Zellerc(x,t,) (stickweise konstant im Falle deso®uNov-Verfahrens).
2. Lose mit dieser Funktion den Erhaltungssatz exaktc(at, 1) zu erhalten.
3. Berechnedi die Losung die Mittelwerte in den Zellesf 2.
Abb. 5.5 verdeutlicht das Verfahrenrfden Fall der sttkweise konstanten Rekonstuktion der
Konzentration. Mit den schwarzen Punkten werden die Mittelwerte des vorhergehenden Zeit-

schrittes bezeichnet und mit den offenen Kreisen die Mittelwerte der Konzentratidarf heuen
Zeitschritt.

Der tiber die Zeitschrittweite integrierte Massenfluss zwischen den Zielldnundi ergibt sich
entsprechend aus:

Fi—l,i = Ai71/2Vi—l,iAtCin_1 (5.2.16)
Wie aus Abb. 5.5 hervorgeht, wird mit dem Verfahren die exalkdsung ermittelt, wenn die

COURANT-ZahlCr = VAt /Ax genau eins beagt. Eine @ URANT-Zahl groR3er eins wifde Insta-
bilitaten bewirken, da bei der expliziten Zeitintegration die Information lediglich von einer Zelle
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Abb. 5.5: Veranschaulichung des d®UNOV-
Verfahens.

in ihre Nachbarzelle und nicht ddvérhinausibertragen werden kann. Ein@GRANT-Zahl klei-
ner eins bewirkt infolge der Mittelung verschmiertedtingen.

Die Monotonie erhaltende Wirkung der Schritte 2 und 3 liegt auf der Hand: Weder die exakte
Losung des EMANN-Problems noch die Mittelungsprozedur erzeugen neue Extrema. Im Falle
der stickweise konstanten Rekonstruktion der Konzentrationsverteilung in den Zellen ist auch
Schritt 1 monoton. Sollen jedoch andere Rekonstruktionen verwendet werden, so nagsizun”
sichergestellt werden, dass sie zu keinen neuen Extrehmarf:

In diesem Zusammenhang sollte darauf hingewiesen werden, dass das inkonsisteae P
GALERKIN-Verfahren in der FEM deupstreamWichtung in der FVM entspricht. Bei eindimen-
sionalen Problemen ergeben sich identische Mealbditiatrizen. Dies ist, wie im Weiteren gezeigt
werden wird, tir mehrdimensionale Probleme nicht der Fall.

Die einfachste Erweiterung desoBUNoV-Verfahrens beruht auf einerustikweise lineare Re-
konstruktion der Konzentrationsverteilung in den Zellen. Die Gruppe dieser Verfahren werden
slope limiterMethoden genannt [191]. Um die Massenbilanz der Zelle aulerf,; muss die Kon-
zentration im Zellenmittelpunkt der mittleren Zellenkonzentration entsprechen. Das Verfahren
wird in Abb. 5.6 illustriert.
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Abb. 5.6: Erweiterung des GbDuNov-Verfahrens
unter Annahme einerstkweise linearen
Konzentrationsverteilung.

Derliber die Zeitschrittweite intgerierte Massenfluss zwischen den ZeHé&mundi kann numehr
nach Definition eines Gradientanin der Zellei wie folgt ermittelt werden:

Fioni= A1y 1l (c{‘ﬁé‘l (A’“ 2“‘““)) (5.2.17)
In (Gl. 5.2.17) wird eine explizite Zeitintegration angewendet. Dies ist strenggenommeurnur f~
eindimensionale Probleme ohne Quellen und Senkeglioti. Bei der semidiskreten Form des
slope limiterVerfahrens wird die exkatedsung des EEMANN-Problems durch eine numeri-
sche Integration in Zeitrichtung ersetzt. Letztere kann implizit durchgéfverden. Bi einen
bestimmten Zeitpunkt ergibt sich hierbei der Massenfluss an der Gaeheftier Zellen aus:

Ji1it = Vigit(G 1t +5 1t4% 1/2) (5.2.18)

Wenn man (Gl. 5.2.18) in (Gl. 5.1.10) einsetzt, ergibt sich ein nichtlineares Differentialglei-
chungssystem, das bei Anwendung impliziter Zeitintegrationsmethoden der Linearisierung be-
darf. Im Gegensatz hierzu erfordert die explizite Methagesindimensionale Probleme, wie sie

in (Gl. 5.2.17) aufgaihrt sind, kein Linearisierungsverfahren.
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Der entscheidende Schritt dslope limiterVerfahrens besteht in der Wahl der Gradienten. Die
Konstruktion einiger raglicher Gradienten, die sich direkt aus der Konzentrationsverteilung er-
geben, sind in Abb. 5.7 dargestellt. Sie lassen sich wie folgt berechnen:

#jwn _ Z(Ci+1_ci)

AXi 11+ DX

wn o _ 2(CiJrl - Ci)
ax AX

(5.2.19)

up  _ 2(¢—¢i—1)

in DX + DX -1

= 2oo)

=— ij-l AXJ ij+1 —

-1 i j*1

Abb. 5.7: Definition mdglicher Gradientenu’ das
slope limiterVerfahren.

Die Indizes der Zellen in (Gl. 5.2.19) nehmen in@tingsrichtung zu. Im Folgenden wird eine
GroRRe B als Mal3 tir die Knimmung der Konzentrationsverteilung eingaft. 6 ist wie folgt
definiert:

6_ Sin

#wn

In Abb. 5.8 sind die in (Gl. 5.2.19) definierten Gradienten als Funktion demikmiing® fur den
Fall einesaguidistanten Gitters als Linien dargestellt.

(5.2.20)
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Wie bereits ausgefirt wurde, bewahrt das Gesamtverfahren die Monotonie einer Konzentrations-
verteilung, wenn dies bei der Rekonstruktion der Konzentrationsverteilung in den Zellen erreicht
wird. Genau genommen ist die Wahl einer Monotonie erhaltende Rekonstruktion nicht in allen
Fallen notwendig, da der Mittelungsprozess nach der exakbsong des EMANN-Problems

zu einer Verschmierung der Konzentrationsverteilurgt."Wenn jedoch eine Monotonie erhal-
tende Rekonstruktion geaklt wird, nuissen diese Verschmierungseffekte bei der Rekonstruktion
nicht a priori abgeschtzt werden. Diesuftirt zu folgenden Einschrikungen bei der Wahl der
Gradienten:

e FUr eine Zelle, die ein lokales Extremum darstdlli< 0) muss die Konzentrationsvertei-
lung innerhalb der Zelle konstant ses& 0).

e Die rekonstruierte Funktion darf nicht nutlichen Konzentrationen auf3erhalb des Bereichs
[¢j—1,Cj+1] fUhren. Dies entsprichts| < min(|stW | |snly)-

Wenng“"als Gradient eingesetzt wird, so entspricht dies dem-WENDROFFVerfahren, wo-
hingegen ein Gradient vaﬁr'? dem BEAM-WARMING-Verfahren gleichkommt [122]. Diese bei-
den Verfahren weisen eine Konsistenz zweiter Ordnung auf. Entsprechendukgaddi Gra-
dienten zwischers:? und §"'" eine Konsistenz zweiter Ordnung angenommen werden. Wenn
zustzlich die oben aufgafirten Bedingungen zum Erhalt der Monotonie einer Konzentrations-
verteilung ertillt werden sollen, so kann ip— 6 Diagramm eine Region zweiter Ordnung de-
finiert werden, die die Monotonie einer Konzentrationsverteilung bewahrt. Diese Region ist in
Abb. 5.8 dargestelit.

S S=Spoy s=sih
(P: den / .7
lin

s=sdwn

dwn
S=Sjin

Abb. 5.8: Monotonie erhaltende Region zweiter Ordnungdas
slope limiterVerfahren.

Es wurden verschiedetieniter Funktionen, die in die Monotonie erhaltende Region zweiter Ord-
nung fallen, entwickelt [122]. Deminmod Limiterfolgt der unteren Begrenzung dieser Region,
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wohingegen RE's Superbee Limitel61] der oberen Begerenzung folgt. D@mn LEER Limiter
entspricht einer glatten Interpolation ober- und unterstromiger Gradienten.

Die Rekonstruktion nach deminmod slope limiteist wie folgt definiert:

if siwn.q P <0 then s=0
elseif [F] < | then s=gF (5.2.21)
else s=gq"

Abb. 5.9 veranschaulicht beispielhaft die Anwendungrdesnod slope limités.

Die Rekonstruktiondi ROE's Superbee limiteist folgendermalfen definiert:
if siwn.q P <0 then s=0
elseif |smad < |SM then s= s

elseif |V > || then s=glwn (5.2.22)

elseif |sip| <|shaml then s=gf

~ wn
else S= Smax

Der vAN LEER limiter ergibt sich tir Nichtextrema aus dem harmonischen Mittel der linearen
ober- und unterstromigen Gradienten:

if siw.qP<0 then s=0

0 (5.2.23)
= Zﬁlin ip/]vn

else .
p wn
%in + in

Flux-Corrected Transport

DasFlux-Corrected TransportFCT)-Verfahren wurde von 8Ris & B 00k [13] entwickelt und
stellte eines des ersten monotonen Verfahirehér Ordnung dar. Es wurde voalZSAK [200]
fur die Anwendung in mehreren Dimensionen erweitert und konnte im Gegensatzlapen
limiter Verfahren auf die FEMubertragen werden [149, 127].

Das Verfahren beruht darauf, eine monotone Methode niedriger Ordnung mit einer oszillierenden
Methode loherer Ordnung im Sinne einesadiktor-Korrektor Verfahrens zu kombinieren, wo-
bei das monotone Verfahren deraBiktor darstellt. Die Risse loherer Ordnung werden in einer
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Konzentration

Zellenindex 1 2 3 4 5
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Zellenindex 1 2 3 4 5
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wegen Randes linker Gradient wegen rechter Gradient wegen Randes
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Abb. 5.9: Raumliche Approximation der Konzentrationen bgstreamwichtung (oben) und bei
Anwendung desninmod slope limités (unten).
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solchen Weise begrenzt, dass keine neuen Extrema im Vergleich zuokkegénden Zeitschritt
und der Losung niedrigerer Ordnung entstehen. Dadurch wird die Monotonie einer Konzentrati-
onsverteilung erhalten. Dieses Prinzip wird in Abb. 5.10 veranschaulicht.

c Lésung zum alten Zeitpunkt
O O O
X
c Lésung zum neuen Zeitpunkt c Lésung zum neuen Zeitpunkt
C Verfahren niedrigerer Ordnung C 1 Verfahren hoherer Ordnung
O O O
X b/v‘\/, X
c Maximal/minmal erlaubter Wert c FCT-L6sung {%
fur den markierten Knoten
max @ Z
Lo
O s o O
77 X X
min

Abb. 5.10: Prinzip desFlux-Corrected Transporyerfahrens.

Die MassenflsseF = JAwerden zuachst unabéirigig voneinderdi das Verfahren dtierer und
niedrigerer Ordnung ermittelt. Die tiefgestellten Indikesdl bezeichnen das Verfahreolinerer
bzw. niedrigerer Ordnung. Auf der Grundlage dieser beidesdd kann ein sogenannter antidif-
fusiver Fluss—q4 errechnet werden:

Faa(i+1/2) = Fa(i+1/2)—FR(i+1/2) (5.2.24)
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Die antidiffusen Rlisse werden zum Erhalt der Monotonie durch die &infihg eines Faktors
Tit1/2 begrenzt:

Faa(i+1/2) = Tii1oFaa(i+1/2) (5.2.25)

wobei T /> zwischen 0 und 1 liegt. Schlie3lich werden die korrigierten antidiffusendd, die
zu einer Zelle gebren, zur losung niedrigerer Ordnung hinzuaddiert. Dielsrt zur endgltigen
Korrektoriosung:

Ad = FS(i—1/2) —F5(i+1/2 (5.2.26)

. At
Gy = CI+V_tAC' (5.2.27)
|

Die entscheidende Prozedur zur Begrenzung der antidiffusessé&lbesteht aus den folgenden
vier Schritten:

Addition aller positiven/negativen antidiffusiven Fllisse an einer Zelle

P = max(0,Faqy(i — 1/2)) + max(0, —Faq(i + 1/2))

(5.2.28)
P~ = max(0,—Fad(i —1/2)) + max(0, Faq(i + 1/2))
Definition der maximal/minimal zul &ssigen antidiffusen FHisse an einer Zelle
Vi
+ - O (gmax_
Q[ At (Cl Cl)
(5.2.29)
- VI min |
Q| - Kt(cl _CI)
mit der Definition vonc™ und ¢
"X = max(d,d,q,0_1,Gi(t),CGir1(tn), Gio1(tn))
(5.2.30)

cin = min(cl,d, 4,0 _1,C(tn), Cira(tn), Ci—1(tn))
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Berechnung des Verfiltnisses zwischer®" und P*

RF = min(l,Q—iJr) if P40
R |
(5.2.31)
R Q) ¢ p
R™ = min 1,; if P~#0
i
=0 if P =
Definition von T 1/2
. (RNRL, if Fad(i+1/2)>0
Tii1)2= mm(Ri_,Ri_+1 it Fagli+1/2) <0 (5.2.32)

Der FCT-Algorithmus ist nur dann monoton, wenn das Verfahren niedrigerer Ordnung mono-
ton ist. In Gebieten glatter Konzentrationsverteilung erreicht es die Approximationsordnung des
Verfahrens bherer Ordnung, in der &he von Diskontinudtenahnelt es mehr dem Verfahren
niedrigerer Ordnung.

Der FCT-Algorithmus ist nichtlinear, die Linearisierung besteht jedoch nur aus einem einfachen
Pradiktor-Begrenzungs-Korrektor Durchgangirfiiehrdimensionale Anwendungen, bei denen
dasslope limiterVerfahren eine implizite Zeitintegration und damit ein Linearisierungsverfahren
erfordert, ist somit das FCT-Verfahremérlegen. Allerdings kann es nicht in die Linienmethode
zur Zeitintegration (siehe Abschnitt 5.3) eingebunden werden, da Letzteresrraamhidiskrete
Verfahren noglich ist.

Vergleich der Methoden

Mit den aufgetihrten Methoden sowie einigen nicht auigieften FEM-Angaizen wurden ausfir-
liche Vergleichsrechnungen durchgbft [31], die an dieser Stelle aus Platzgdén nicht wieder-
holt werden sollen. Folgende Schlussfolgerungen hatten sich hierbei ergeben:

¢ Alle linearen Methodenufiren in der Mhe von Diskontinudten entweder zu oszillierenden
Losungen (z.B. das & ERKIN-Verfahren) oder zu starkewukstlicher Diffusion (z.B. die
uspstreangewichtete FVM).

e Monotonie erhaltende Verfahreoérer Ordnung mssen nichtlinear sein.

e Das FCT-Verfahren ist vergleichsweise einfach zu implementieren und erfordert etwa den
doppelten Rechenaufwand im Vergleich zu linearen Verfahren. Eine weitere Linearisierung
ist nicht erforderlich.

e Fir eindimensionale Probleme ohneatriche Quellen-/Senkenterme kann dexpe limi-
ter Verfahren mit expliziter Zeitintegration eingesetzt werden. Wenn jedoch eine implizite
Zeitintegration erforderlich wird, steigt der Rechenaufwand wegen der Linearisierung dra-
matisch an.
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¢ ROFE's Superbee Limiteund das FCT-Verfahrerufiren zu vergleichbar scharfen Fronten.

e Fur eindimensionale Problemeiirien die Standard-FVM-Aa&eupstreanbzw. Zentral-
wichtung direkt in FEM-Anatzeubertragen werden. Dies gilt aualridas FCT-Verfahren.
In Gegensatz hierzu kann dslspe limiterVerfahren nicht auf die FEMbertragen werden.
Es bestehen jedoch aualr tlie FEM Angitze, die eine Additiondistlicher Diffusion vom
Verhalten der bsung abhingig machen [100].

5.2.2 Erweiterungen fir den mehrdimensionalen advektiven Transport

Fur die Erweiterung de$lope limiterMethode auf mehreren Dimensionen ist die exakte mehrdi-
mensionale bsung des EMANN-Problems notwendig. Die Ermittlung Letzterer ist vergleichs-
weise schwierig, wenn das Netz nicht an den Stromlinien orientiert ist. In diesemusaemzur
Ermittlung desuber die Zeitschrittweite integrierten Massenflusslesreine Grenzilche nicht

nur die Gradienten in einer einzelnen sondern in mehreren oberstromigen Zeliekdbehtigt
werden. Auf strukturierten Netzen bietet sich an, das zweidimensionale Problem in zwei eindi-
mensionale Probleme jeweils bezogen auf die Spalten und Reihen zu entkoppeln und die Teilpro-
bleme sequentiell zwken (irectional splitting [93]. Diese Entkopplungufirt zu einem zusz-

lichen Approximationsfehler. Daberhinaus besteht auf unstruktierten Netzen keine Reihen- und
Spaltenanordnung.

Um eine hohe Approximationsordnung des Verfahrens auf beliebigen Netzen zu erreichen, kann
es nur in der semidiskreten From angewendet werdenalimlicher Gradient der Konzentration
innerhalb der Zelle muss nunrfbeide Raumrichtungen angegeben werden. Hierdranéri alle
aufgetihrtenlimiter Funktionen verwendet werden. Allerdings entsteht bei diesem Ansatz ein
grol3es nichtlineares Gleichungssystem, desssnhg vergleichsweise aufwendig ist.

Bei Anwendung stromlinienorientierter Netze vereinfacht sich der mehrdimensionale advekti-
ve Transport zu einer Gruppe quasi-eindimensionaler Probleme in Stnoeni; die unaldrigig
voneinander geist werden kihnen. Damit kann die explizite Zeitintegrationsmethode wie sie in
(Gl. 5.2.17) aufgafhrt wurde, angewendet werden, und esahtgine weitere Linearisierung.

Eine Erweiterung de&CT-Verfahrens auf mehrere Dimensionen wurde von [200] eungef”

Sie kann vergleichsweise einfach aus dem eindimensionalen Fall abgeleitet werden. Genauere
Erlauterungen zum Einsatz des Verfahrens sind untemd&si¢htigung einiger spezifischer Er-
weiterungen der Methode in Abschnitt 6.4.1 wiedergegeben.

Anmerkungen zur FEM-Diskretisierung in mehrerern Dimensionen

Wie bereits ausgefirt wurde, ist die Approximation advektiverudse durch die &L ERKIN-
Methode (FEM) und die zentral gewichtete FVM bei eindimensionalen Anwendungen identisch.
Dies gilt ebensodi die Approximation der advektiver B$se durch das inkonsistente/ROw-
GALERKIN-Verfahren und dieipstreamgewichtete FVM. Diese Idenétén bestehen bei mehr-
dimensionalen Anwendungen nicht mehr.

In der FEM werden die fiSse in Form einer Mobikfsmatrix durch die Interpolation-/Wich-
tungsprozedur ermittelt.Uf Viereckselemente in einem strukturierten Netharf dies zu einem
9-Punkt-Sterndi den advektiven Transport. Im Gegensatz hietdutfdie FVM nach Abschnitt
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5.1.2 zu einem 5-Punkt-SternuiFden advektiven Transport ist bereits der 5-Punkt-Stern von
zweiter Ordnung genau, da keine gemischten Ableitungen ermittelt werdssem"

Fir ein rechteckiges Netz mit regedfdigem Gitterabstand und konstanten Koeffizientamien
FEM-Flisse leicht als FVM-kiSse interpretiert werden, indem die Matrizen eines Knotens ver-
glichen werden [31]. Aus diesem Vergleich ergibt sich:

e Die advektiven Rlisse zwischen zwei Knoten, wie sie sich aus demnERKIN-Verfahren
ergeben, entsprechen der Summe dreier paralleler zentral gewichteter kb rhit den
Wichtungen von 1/6 - 2/3 - 1/6.

e Dies giltauch ir die diffusiven Hiisse, die sich aus den DiagonaleagiinDyy undDyy des
Dispersionstensors ergeben. Die Terme der Querdiffusion sind bei der FEM identisch zur
FVM, wie sie in Abschnitt 5.1.2 behandelt wurden.

e Die FEM-Massenmatrix besteht aus der Summe von je drei parallelen FVYM-Massen je
raumlicher Richtung. Die Wichtungen betragen wiederum 1/6 - 2/3 - 1/@yenlicher
Richtung. Anwendung vomass lumpingibertihrt die FEM-Massenmatrix in eine FVM-
Massenmatrix, wohingegemass lumpindeine Vegnderung der Mobildgtsmatrix bein-
haltet [98].

e UpstreanWichtung in der FVM und das inkonsistente TRov-GALERKIN -Verfahren sind
nicht &quivalent im oben beschriebenen RahmgrstreamWichtung in der FVM fihrt
zu einem Tensor denkistlichen Diffusion, der lediglich Diagonaleiagé beinhaltet, wo-
hingegen der Tensor deukstlichen Diffusion beim inkonsistentere PROV-GALERKIN -
Verfahren voll besetzt ist. Beiugpstiger Wahl deupstrearKoeffizienten kann die Wrist-
liche Diffusion damit auf die Serhungsrichtung begrenzt werden [861irFdie upstream
Wichtung in der FVM ist dies nur bei stromlinienorientierten Netzesgfich.

Abb. 5.11 veranschaulicht diese Ergebnisse. Knoten sind mit Kreisen, FVM-Zellen mit durch-
gezogenen Linien und FEM-Elements mit gestrichelten Linien bezeichnet. FUb&&Kind mit
Pfeilen dargestellt. Wichtungen der FVM-Massenaig&'in der FEM sind durch Grautén an-
gedeutet.

Vergleich der Verfahren

Wie im Fall des eindimensionalen Transports wurden auclaweidimensionale Anwendungen
austihrliche Testrechnungen durchgkft, auf die hier nicht afier eingegangen werden kann
[31]. Die wichtigsten Ergebnisse dieser Tests lassen sich wie folgt zusammenfassen:

e FEM- und FVM-Diskretisierungen verhalten sich bei mehrdimensionalen Problemen un-
terschiedlich. Der zugrundeliegende 9-Punkt-Stern der FEMarese' Monotonie erhal-
tende Eigenschaft des inkonsistent&TRov-GALERKIN-Verfahrens @it eindimensionale
Anwendungen. Dies ergibt sich daraus, dass die Para#is#l die zur Ermittlung des Mas-
senflusses zwischen zwei Knoten bei der FEM miteinbezogen werden, von den Konzen-
trationen an den beiden Knoten selbst uratgig sind. In der ldhe von Diskontinudten
kann dies dazudtiren, dass sich ein Massenfluss von einem Knoten weg ergeben kann, ob-
wohl die Konzentration an dem Knoten null kegt.” Eine Stabilisierung der FEM erfodert
die Einflihrung einer kinstlichen Querdiffusion [100].
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Abb. 5.11: Vergleich zwischen der FVM mit Zentralwichtung und dem
GALERKIN-Verfahren (FEM).

¢ Die upstreamgewichtete FVM tihrt zu starker unstlicher Querdiffusion, sofern das Netz
nicht parallel zu den Stromlinien ausgerichtet ist.

¢ Nichtlineare Methoden wie d&ope limiterund das FCT-Verfahren minimieren den Betrag
der kinstlichen Querdiffusion. In der direkten Umgebung von Diskontaterit verbleibt
jedoch eine vergleichsweise hoheanstliche Querdiffusion.

5.2.3 Monotonie und dispersiver Transport

Zundchst erscheint es verwunderlich, dass im Zusammenhang mit dem dispersiven Transport
Monotonieprobleme auftretermkinen, da der Diffusionsprozess von sich aus zu einem Konzentra-
tionsausgleichdhrt. Rir den Fall skalarer Diffusionskoeffizienten sowie élie Diagonaleinage

des Dispersionstensors ist bei impliziter Zeitintegratioratzhtiich die Monotonie des Verfahrens
gewahrleistet. Dies ist jedochuf die Fltisse aufgrund der Nebendiagonaleigt'in der Mhe

von Diskontinuiiten nicht der Fall. Letzteres soll an einem vereinfachten Beispiel verdeutlicht
werden.

Es wird von einer FVM-Diskretisierung auf einem Quadratraster ausgegangen. Die Abstandsge-
schwindigkeit weist in die Diagonalrichtung, dga= v, = |v|/+/2. Eine beliebige hirgsdisper-
sivitata; wird angenommen, wohingegen als Grenzfall die Querdispaasoitauf null gesetzt
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wird. Die molekulare Diffusion wird vernacassigt. Unter diesen Annahmen ergibt sich folgen-
der Dispersionstens@ :

arfvel | 1 1
D=—7—- 5.2.33
= 2 [ 11 ( )

Im Weiteren werden die dispersivenuske it eine Punktquelle in Zellg j betrachtetUber
die Zuflusseihder findet kein diffusiver Massenfluss statt. Es wird die ZieHel, j — 1 und die
ihr zugeltorigen Flisse untersucht. Wegen der Symmetrie des Problems ergibusidiefZelle
i—1, ]+ 1 die gleiche Situation. Abb. 5.12 verdeutlicht das Modellproblem.

I-2 -1 i i+1  i+2

A X j+2
~ | AX | 9 Y j+1
@ )
>
5 J
§ d
(1)
3., .
= a>? > J-1
w /\

kein Massenflul}

Abb. 5.12: Testfall fir die Monotonie der mehrdimensionalen
Dispersion; Problemstellung.

Im Anfangszustand bedgt die Konzentration in allen Zellen null, mit der Ausnahme der Zelle
I, j. Entsprechend ergeben sich mit den Definitionen (GI. 5.1.11) und (Gl. 5.1.15) folgende zur
Zellei+ 1, j — 1 gelorenden dispersiven &dse:

. d _ne0y|Ve| | Gij-1—Cit+1j-1 | Gi,j—2+Cit1,j—2—Cij—Cit1,j
a. Fiizj1= =2 A + A (5.2.34)

(. S (. S
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b: Ed ey |Ve| | Git+1,j-1—Cit2j—1 + Ci+1,j—2+Cit2j—2—Ci+1,j —Ci+2,j
i+11/2,j—1 — 2 AX AAX
=0 =0
o Ed _ne0y|Ve| | Gi+1,j—2—Cit1j-1 + Ci,j—2+Cij-1—Ci42j-2—Cit2j-1
. i+1,j—-11/2 — 2 AX AAX
=0 =0
d: Ed _neOy|Ve| | Gi+1,j—1—Cita,j n Gij—1+GCij—Cit2j—1—Cit2
: i+1,j—1/2 — 2 AX 4AX
=0 :Ci,j/4AX

Die Addition aller Flisse von und zu Zelle+ 1, j — 1 fuhrt zur Approximation der Konzentra-
tionsveenderung in dieser Zelle aufgrund der dispersivers§¢'im Anfangszustand:

% = ﬁ( (Fi(—jl—l/z,j—l - Fi(-j|—11/2,j—l + Fi(-jl-l,j—ll/z - Fi(—j|—1,j—1/2>
(5.2.35)
_Op[VelGi,j
h ANX?

(Gl. 5.2.35) ergibt sich direkt aus der 9-Punkt Differentiation\foll besetzte Dispersionstenso-
ren. Die Konzentration in Zellet+ 1, j — 1 nimmt ab, obwohl sie im Anfangszustand null lagfr™
Folglich ertalt die 9-Punkt Differentiationui’ die Approximation dispersiver &5e nicht unbe-
dingt die Monotonie einer Konzentrationsverteilung. Bei Anwendung einer 5-Punkt Differentiati-
on wtirde diese Problem nicht auftreten. Dakdnnten in diesem Fall die gemischten Ableitungen
gar nicht gebildet werden, und esivdé eine starkeuldistliche Querdiffusion auftreten.

Diese Erkenntnis ist von speziellem Interesse bei der Implementation der FCT-Metihatn f~
advektiv-dispersiven Transport. Da das Gesamtverfahren nur dann monoton ist, wenn das Verfah-
ren niedrigerer Ordnung monoton ist, sollte beim Verfahren niedrigerer Ordnung auf eine 5-Punkt
Differentiation zutickgegriffen werden. Im Verfahrerohérer Ordnung sollte jedoch die 9-Punkt
Differentiation verwendet werden.

Es mag eingewendet werden, dass das Monotonieproblem beim oberuaukgeBeispiel im
Wesentlichen auf unrealistische Parameter, insbesondere einer zu null gesetzten Querdispersivit”
beruht. Ware die Dispersion der einzig wirksame Transportprozess - wie in dem Beispiel -, so
wirde bei Vorhandensein einer Querdispersion nach einer gewissen Zeit die Diskahteait”
Anfangszustandes verschmiert werden. Im Kontext des advektionsdominierten Transpioets k™
allerdings dauerhafte Diskontinatén z.B. in der [dhe von Einleitungen auftreten. Um ein mo-
notones Gesamtverfahren zu erreichenssen sowohl die Verfahrenrfdie Advektion als auch

fur die Dispersion unbedingte monotone Eigenschaften aufweisen.

Es sei nochmals darauf hingewiesen, dass die Stromlinien in die Hauptrichtung des Dispersi-
onstensors weisen. Folglich eathder Dispersionstensor auf einem perfekt stromlinienorientier-
ten Netz ausschlief3lich Diagonaleee, und es ossen keine gemischten Ableitungen gebildet
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werden. Dadurch ist die unbedingt monotone 5-Punkt DifferentiatiodiEse Netze von zweiter
Approximationsordnung.

5.3 Zeitliche Diskretisierung

Die Formeln zur allgemeinen Herleitung der maf3geblichen Gleichungssysiedie FEM (Gl.
5.1.6) bzw. die FVM (GI. 5.1.9) enthalten partielle Ableitungen nach der Zeit. Mittels der beiden
genannten Verfahren wurden bislang lediglieumiliche Gradienten in algebraische Gleichun-
gen von Knoten- bzw. Zellenwerterériihrt. Aus den partiellen Differentialgleichungeur tias
Zeit-Raum-Kontinuum werden somit Systeme géwlicher Differentialgleichungen (DGLS),

die die Unbekannte &an allen Knoten oder Zellen sowie ihre zeitliche Ableitudiyot bein-
halten:

_od
E(g,g,t>

In der sogenannten Linienmethode werden diese Systemehgdéiahier Differentialgleichungen
einem GleichungsiSer tir DGLS zugeitihrt. Die Linienmethode setzt somit voraus, dass alle Ter-
me der PDG nach demselben Scheawamlich diskretisiert werden uf gekoppelte Systeme, die

z.B. den advektiv-dispersiven Transport und reaktive Prozesse beschredvergsissomit konse-
guent, auch die reaktiven Terme als DGLS bzw. als differential-algebraisches Gleichungssystem
(DAGLS) zu formulieren und gemeinsam mit dem DG dieén Transport zwoken (siehe hierzu
Abschnitt 6.5.3).

0 (5.3.36)

Das in Abschnitt 5.2 vorgestellle&CT-Verfahren kann nicht in die Linienmethode fdas Gesamt-
verfahren eingebunden werden, weil es auf eineadRtor-Korrektor-Schema beruht, das nicht
auf die reaktiven Terme angewendet werden kann. Allerdings kann die zeitliche Diskretisierung
sowohl des Verfahrensohérer als auch desjenigen niedrigerer Ordnung mit der Linienmethode
beschrieben werdenuFdasslope limiterVerfahren gilt, dass die semidiskrete Variante in das
Konzept der Linienmethodauf'das Gesamtverfahren eingebunden werden kann, die sehr viel
effizientere explizite Variante jedoch nicht.

Im Weiteren sollen nur noch Verfahren zur zeitlichen Integration behandelt werden, die sich auf
einen einzelnen Zeitschritt beziehen. Das heil3t, zur Approximation der Zeitableitung werden le-
diglich die L6sung des zwrckliegenden Zeitpunktdésund des neu zu berechnenden Zeitpunktes

t + At benicksichtigt.

Fur die zeitliche Diskretisierung sind Finite-Differenzen-Schemata anagehtichsten. Im Kon-

text der FEM werden jedoch auch Finite-Elemente-Diskretisierungetid zeitabhingigen Ter-

me verwendet (siehe z.B. [99]). Der grol3e Vorteil einer konsistenten FEM-Formulierung besteht
darin, dass Verfahren zur Fehlerabsizhing und Stabilisierung direkt von statawain Prozes-

sen auf instatioare ubertragen werdendginen [99]. Der grof3e Nachteil der Verfahren beruht
darauf, dass die zu behandelnden Gleichungssystemi¥eguind der rechnerische Aufwand zur
Ermittlung der FE-Integraledtier werden. Deshalb wird in den in dieser Arbeit vorgestellten
Programmen keine FE-Diskretisierung in Zeitrichtung vorgenommen.



5.3. Zeitliche Diskretisierung 59

Eine Finite-Differenzen-Diskretisierung von (Gl. 5.3.36) ergibtdén Zeitschritt [t, tA t]:

Catean —a)
E(u, 2 ,t> — 0 (5.3.37)

Der entscheidende Punkt liegt nun darin, welcher Zeitpunii fin ersten Eintrag des Funktio-
nalsFE gewéhlt wird. Rir die betrachteten Gleichungen sind dies die diskretisiertessEI{u).
Werden die Rlisse zum Zeitpunkt ermittelt, so vereinfacht sich das zosEnde Gleichungssy-
stem, weil der Wert der Unbekannten zum neuen ZeitptiskAt nur noch in der Zeitableitung
auftritt. Dieses Verfahren wird als expliziteEER-Methode bezeichnet. Werden diei$e zum
Zeitpunktt 4+ At bestimmt (implizite ILER-Methode), so muss ein grol3es lineares Gleichungs-
system gedst werden. Letzteres gilt auch bei gleicher Wichtung vamdt + At (CRANK-
NicoLsoN-Verfahren). Abb. 5.13 veranschaulicht die Anlgigkeiten der Unbekanntenam
Knoteni zum Zeitpunktt + At bei Anwendung der voll expliziten und voll implizitenUEER-
Methode.

(a) (b)
| o O t+At HH
t & t | o & o
i-1 i i+1 i-1 i i+1

Abb. 5.13: Abhangigkeiten der Unbekannteram Knoten zum Zeitpunkt +
At; (a) voll explizite EULER-Methode; (b) voll implizite BILER-
Methode.

Jedes Zeitintegrationsverfahren, das explizite Anteile beinhaltet, ist in der Wahl der Zeitschritt-
weiten bescharikt, da ein Fluss von einem Knoten oder einer Zeller'den direkten Nachbarn
hinaus nicht approximiert werden kann@dGrRANT-Kriterium). Bei der voll impliziten Zeitinte-
gration ergibt sich keine Einscmkung der Zeitschrittweite.

Aus einer RYLOR-Reihen-Analyse geht hervor, dass sowohl das voll explizite, als auch das voll
implizite EULER-Verfahren von erster Approximationsordnung ist, wobei die explizite Methode
fur die Advektion zu einem antidiffusen und die implizite zu einem diffusen Fehlent {24].

Das (RANK-NIcoLsON-Verfahren ist hingegen von zweiter Ordnung genaur. dié explizite
Zeitintegration der advektiven Terme bestehen allerdings Korrekigirainkeiten wie das Ax-
WENDROFFVerfahren in der FVM [120] und dasAYLOR-GALERKIN-Verfahren in der FEM

[58], die formal zu einer Genauigkeit zweiter Ordnundpien. Wie bereits ausgéiit wurde,

fallt auch das explizitslope limiterVerfahren in diese Kategorie.

Im Vergleich zu den advektiven E$sen &llt der Mehraufwand durch die implizite Behandlung
fur die dispersiven Eisse im Transport bzwuf'die Flisse in der Grundwassestniung geringer
aus, weil das resultierende Gleichungssystem symmetrisch istobieste’ Stabilat wird hierbei
mit der voll impliziten EULER-Methode erreicht.
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(a) (b) (©)

t+At O O t+At O O t+At @) @)

t]o @) @) t @) ©) t]o ©)

i-1 i i+1 i-1 i i+1 i-1 i i+1

Abb. 5.14: Physikalische Abarigigkeit der Unbekanntemam Knoteni zum Zeitpunkt + At; (a) rein
advektiver Transport; (b) advektiv-dispersiver Transport; (c) rein advektiver und rein disper-
siver Transport.

Abb. 5.14 verdeutlicht die physikalischen Adofgigkeiten der Unbekannteram Knoteni zum
Zeitpunktt + At fur verschiedene d&fle des Transportes. Der rein advektive Transport (Abb.
5.14(a)) Bsst sich am besten mit einer Charakteristik beschreiben. Beim advektiv-dispersiven
Transport (Abb. 5.14(b)) ergibt sich ein aaglicher Einfluss ober- und unterstromig zur Cha-
rakteristik. Hierbei ist zu bemerken, dass der von der Dispersibrende Einfluss symmetrisch

zur Charakteristik ist. Eine blof3e Addition der reinen Advektion mit der reinen Dispersion, wie
sie in Abb. 5.14(c) dargestellt ist, exlgé physikalisch keinen Sinn. Dies bereitat flie gekop-

pelte Losung der Advektions-Dispersions-Gleichung dahingehend Probleme, dasgsii-C
NicoLsoN-Verfahren tir die Gesamtgleichung die dispersivens$dé nicht richtig wiedergibt.

Um die Wirkung der Advektion auf die dispersivenuBse richtig zu approximieren,ussten
Elemente im Zeit-Raum-Kontinuum verwendet werden, derand@i der Charakteristik folgen.
Dieser EUJLER-LANGRANGE'sche Ansatz wird z.B. bei der ELLAM verfolgt [23]. Bei Verwen-
dung ortsfester Netzelfiit eine entkoppelte Betrachtung von Advektion und Dispersion zu einer
physikalisch sinnvollen Approximation der dispersivenddé. Hierbei wird die &Sung des ad-
vektiven Transports als Anfangsbedingungdén dispersiven Transport eingesetzt.

5.4 Benicksichtigung von Randbedingungen

Die Losung sowohl der Grundwasseostitingsgleichung als auch der Transportgleichung setzt
voraus, dass an deraRdern des Gebietes Randbedingungen definiert werden. Hierbei kommen
u.a. folgende physikalische Typen in Betracht:

e Randbedingungen erster Art (RCHLET-Randbedingungen), bei denen der Wert der Un-
bekannteru festgesetzt ist,

e Fluss-Randbedingungen ENMANN-Randbedingungen), bei denen die Normalkomponen-
te des Flussesber den Rand festgesetzt ist, sowie

e freie Zu-/Abfluss-Randbedingungen, bei denen der Gradient des Flusses am Rand null be-
tragt.

Randbedingungen erster Art erscheinenaainst am einfachsten zu behandeln, da disung an
dem betreffenden Knoten bzw. der Zelle vorgegeben wird. Bei expliziter Zeitintegration wird die
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Berechnungudi den neuen Zeitpunkt durchgirt und anschliel3end der Festwent die Randbe-
dingung eingesetzt. Bei impliziter Zeitintegration muss der Festwert aus dem Gleichungssystem
eliminiert werden. Ausgehend von einem Gleichungssystem der Gestalt:

1>

=
I
o

(5.4.38)

werden fir einen Festwert an Knoten oder Zellalle EintigeA j und A; i zu null gesetzt mit
Ausnahme vorA i , der zu eins gesetzt wirdy wird auf den gewnschten Festwent; gesetzt

und von allen anderen Eirtgénb; das Produki ju; abgezogen. Es sollte angemerkt werden,
dass @i statior@re Fragestellungen, mindestens an einem Knoten bzw. einer Zelle ein Festwert
vorgegeben werden muss, um ein regas Gleichungssystem zu erhalten.

Fur die Grundwasserstniung und den dispersiven Transposhkén Flussrandbedingungen di-

rekt implementiert werden, da die rechte Seitke Knoten- bzw. Zelleneinspeisungen beinhaltet.

Fur den advektiven Transport ist die Angabe eines Massenflusses als Randbedingung untypisch.
Fir Rander, an denen ein Volumenstrom in das Gebiet besteht, kann eine Zuflusskonzentration
vorgegeben werden, deren Produkt mit dem Volumenstrom den advektiven Massenfluss darstellt,
der in die rechte Seite eingetragen wirdr Rander, an denen ein Volumenstrom aus dem Gebiet
heraus besteht, sollte der advektive Massenfluss sich aus dem Volumenstrom und der Konzentra-
tion am Randknoten bzw. der Randzelle ergeben. Hierzu kandié betroffene Zelle bzw. den
Knoten zum Eintrag\ ; das Produkt Q; | At addiert werden.

Freie Zu-/Abfluss-Randbedingungen sind von Bedeutung, wenn das Modellgebiet von der Umge-
bung nur schwer abzutrennen ist. Bei deo8tuhgsberechnung kann es z.B. schwierig sein, ein
Modellgebiet in einem gro@rimigen Grundwasserleiter einzugrenzen, wenn keine Festpotentia-
le etwa durch Oberdichengewsser und keine Flussrandbedingungen etwa durch Gemagsr”
vorgegeben sind. In einem solchen Fall stellt der Gebietsrand einemshdien Schnittin einem
kontinuierlichen Raum dar. Durch die Annahme, dass sich der Fluss jenseits der Modellgrenze
nicht vedndert, wird gewissermal3en die &die der Randwahl verringert.

Freie Zu-/Abfluss-Randbedingungen wurden in den Programmen, die im Weiteren beschrieben
werden, nicht implementiert. Eine Beschreibung der Implementation ist z.B. [68] zu entnehmen.
Eine Konsequenz hieraus ist, dass flie im Weiteren vorgestellten Transportprogramme die
Rander tir die Dispersion geschlossen sind. Diese Eireckinihg erscheint angesichts des starken
Uberwiegens des advektiven Transports im Vergleich zum dispersiven Transport von minderer
Bedeutung.
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Verwendete numerische Methoden

6.1 Ablaufe der entwickelten Programme

Im Folgenden werden zwei unterschiedliche numerische Implementatiometef’ reaktiven
Mehrkomponententransport vorgestellt. Da®8tuihgs- und Transportprogramm CONM¥e-
rechnet die Grundwassermstnung und den reaktiven Stofftransport auf demselben rechtwinkli-
gen Netz. Das Transportprogramm CONTRACT-4erechnet den reaktiven Mehrkomponen-
tentransport auf einem stromlinienorientierten Netz, das voon&tngsprogramm und Netzge-
nerator GRAS erzeugt wird. Die Abfolge der einzelnen Programmeinheiten ist in Abb. 6.1 bzw.
Abb. 6.2 dargestellt.

4 1\

Instationare Stromung
Gemischt-hybride FEM

Transport
FVM (FCT)

XINNQOD

Operator Split

Reaktive Prozesse
DASSL

G J

Abb. 6.1: Programmabfolgeu’ den reaktiven Mehrkomponen-
tentransport auf einem rechtwinkligen Netz.

In beiden Programmen erfolgt die Berechnung der Grundwassenstig mithilfe der Methode
der gemischt-hybriden Finiten Elemente. Bei anschliel3ender Erzeugung eines stromlinienorien-
tierten Netzes bescankt sich die Grundwassersinung auf den stati@méen Zustand, wohinge-

LCONTRACT on a velocity field by mixed FEM
2Contaminant transport and chemical transformations
3Grid along streamlines

62
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Stationare Stromung
Gemischt-hybride FEM

|

Pseudopotentialfeld
Standard FEM

Stromlinienorientierte
Netzerzeugung

SVdO

Netzinformation

Transport
FVM (Slope Limiter)

Operator Split

Reaktive Prozesse
DASSL

7-1OVd1NOD

J

Abb

. 6.2: Programmabfolgeui’ den reaktiven Mehrkomponen-
tentransport auf einem stromlinienorientierten Netz.
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gen diese Einschrikung nicht besteht, wenn der Transport auf demselben Netz berechnet wird
wie die Grundwasserstniung.

Die raumliche Diskretisierung des Transportproblems basiert auf der FVM. Zur Stabilisierung
des advektiven Transport wird im Falle des rechtwinkligen NetzeEldie Corrected Transport
Methode (FCT) verwendet, im Falle des stromlinienorientierten Netzeslajpe limiterMetho-

de. In beiden Programmen wird gegeamtijj eine sequentielle Kopplung zwischen Transport und
reaktiven Prozessen vorgenommen. Der Vergleich unterschiedlicher Kopplungsmethoden in Ab-
schnitt 6.5 wurde zum Teil mit vorhergegangenen Versionen von CONTRACT dutdihrgfs1].

6.2 Verwendete Methodentit die Stromungsberechnung

Wie bei der allgemeinen Beschreibung der FEM bereits aubgefurde, weist die Standard-
FEM beaiglich der Approximation von Geschwindigkeitsfeldern zwei wesentliche Nachteile auf:
(1) Die Fliisseuber die Elementkanten sind nicht-konform, und es wird (2) eine arithmetrische
Mittelung der hydraulischen Ledfigkeiten durchgethirt, die zu Verschmierungen in deahgé

von Parameterspngen fihrt [59]. Gleichzeitig ergibt die Standard-FEM jedoch eine physikalisch
sinnvolle, weil kontinuierliche Verteilung der Piezometahken.

Die FVM, wie sie hier vorgestellt wurde, erschwert die Definition von Piezomekenals ech-

te Randedingungen. Zumeist werden die Randwerte als Festpotential in der ersten Reihe von
Zellen definiert [133]. Darberhinaus ist die unklare Mittelung der Nebendiagonalegarim
Dispersionstensor unbefriedigend.

Die gemischte FEM eroglicht es, eine gegevéer der Standard-FEM verbesserte Approximation

der FLisse vorzunehmen. Sie wird deshalb in den hier vorgestellten Programmen zur Berechnung
des Geschwindigkeitsfeldes eingesetzt. Gleichzeitig erfordert die Konstruktion stromlinienorien-
tierter Gitter jedoch eine kontinuierliche Verteilung des Pseudopotentials. Da diese nicht durch
postprocessin@us der Geschwindigkeitsverteilung abgeleitet werden kann [32], wird zur Be-
rechnung der Pseudopotentialverteilung die Standard-FEM eingesetzt.

6.2.1 Gemischt-hybride FEM zur Berechnung des Geschwindigkeitsfeldes

An dieser Stelle erfolgt lediglich eine kurze Beschreibung des gemischten FEM, ein@réusf”
chere Behandlung der Methode und der zugrundeliegenden Konzepte kann z.B. [25] entnommen
werden. Insbesondere wird nur der einfachste Fall der gemischten FEM diskutiert, der Raum der
RAVIART-THOMAS Funktionen nullter Ordnung [154]. AatZe loherer Ordnung werden z.B. in

[16] vorgestellt.

Im Gegensatz zur normalen FEM stellen beim gemischten Ansatz sowohl die Volussenfls
auch die Piezometeohénh die priméren Unbekannteruf ‘die numerische @sung der Grund-
wasserstimungsgleichung dar. Im einfachsten Falt #weidimensionale Viereckselemente er-
folgt die Approximation durch die vier Normalitseuber die Kantera— d und eineruber das
Element konstanten Wert der Piezometdr@ (siehe Abb. 6.3).

Die Ansatz- und Wichtungsfunktian;, fur die Piezometeudtieh betrdgt tiber das gesamte Ele-
ment eins, wohingegemif'die Komponenten der Filtergeschwindigkeit innerhalb des Elementes



6.2. Verwendete Methodenifdie Stomungsberechnung 65

U= Wst Qp= W,- Qq

W= UF Qe

Abb. 6.3: Nummerierung der Knoten, Kanten undug$é €ir die gemischten
und gemischt-hybriden FEM sowie Ermittlung der Stromfunktion
aus den Kanteniksen.

eine lineare Interpolation der KanteuEEIs"eQ mit Hilfe der Ansatzfunktio@q durchgetihrt wird:

Qa
qg=N_| & (6.2.1)
- =4 Qc

Qua
wobei Q; den auswits gerichteten Normalflusshér Kantei darstellt (zur Kantenbezeichnung

siehe auch Abb. 6.3). Die lineare Interpolation der Geschwindigkeit wird in Abb.8.€if’
guadratisches Element graphisch verdeutlicht.

1
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Abb. 6.4: Lineare Interpolation von Kantengeschwindigkeiten in der gemisch-
ten FEM. Rechts: Werte der Kantengeschwindigkeiten; links: inter-
poliertes Geschwindigkeitsfeld.

Im Weiteren wird mit[] '!q die Divergenz der Ansatzfunktionif'die Filtergeschwindigkeit be-
zeichnet. Sie ergibt sich aus der Addition der partielllen Ableitungenx-d@mponente vorn:\lq
nach der Raumkoordinaxaind der ung-Komponente vo@q nach der Raumkoordinayel] 'Qq
ist ein Vektor mit je einem Eintrag je Kante.
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Fir die Kontinuititsgleichung (Gl. 3.1.1) wird die Piezometehie'h als primare Unbekann-
te eingesetzt,ur das D\RCY’sche Filtergesetz die Normal§seQ. In beiden Rllen wird die
GALERKIN-Methode angewendet:

/NhSI\th oh /th-u av O — /thsdv —0 (6.2.2)
Vv ot Vv =q = Vv
N—— -— / ~ v

S\ DT Qs

NTK™IN dVO + /NTDthVﬁ =0 (6.2.3)
v—4d— =9 — v —4d

Mit der Einfiihrung vorQsin (Gl. 6.2.2) werden die Quellen und Senken im Element gleafbign”
Uber das Element verteilt. Dies ist insbesondarealfé Definition von Brunnen bedeutsam.

Der zweite Term in (Gl. 6.2.3) beinhaltet eineuriliche Ableitung der Ansatzfunktiomtf die
Piezometerbfie N;, die tiber das Element konstant ist. Durch partielle Integration kann diese
Ableitung auf die Wichtungsfunktion der Filtergeschwindigkeit umgelegt werden:

~ T ~
NTK IN dv O — / (D-N) NndV A + [ NTnhdB = 0 (6.2.4)
v—4d— =9 T JV —q ) g—4

~”

D hg

13> 4

Hierbei stellthy den Vektor der Piezometeshén an den Kanten dar. Darfdie Normalfiisse

eine konstante Verteilung entlang der Kanten angenommen wird, sind auch die Kantenpiezome-
terhohen konstanuber die Kanten. Sie unterscheiden sich jedoch von der Piezorokéedgs
Elements. Diese diskontinuierliche Approximation der Piezometeghist physikalisch nicht
sinnvoll, sie ernoglicht jedoch die Annahme konformerdsiSeuber die Kanten.

Unter Anwendung einer Diskretisierung in Zeitrichtung wird in der gemischten FEM (Gl. 6.2.2)
zur L6sung der elementinternen Piezometdrrih verwendet. Zuatzlich wird (Gl. 6.2.4) zur
Losung der NormalfisseQ verwendet. Zur Kopplung der elementbezogenen Gleichungen gelten
folgende zuatzliche Beziehungen:

« Die Kantenpiezometedtieh}, ist fiir beide Elemente, die die Karitteilen, gleich. Deshalb
verschwindet der Term in (Gl. 6.2.4), der mit der Bezeichnlagusammengefasst isyrf”
alle Elementkanten im Innern des Gebietes.

e Der Normalflusg); ist ebenfalls it beide Elemente, die die Kariteeilen, gleich. Es muss
jedoch bencksichigt werden, dass in den obigen Gleichun@eso definiert wurde, dass
es auswits gerichtet positiv ist. Entsprechend muss bei der Kopplung zweier benachbarter
Elemente an einem Eleme@t durch Q; ersetzt werden.

e An den Gebietafidern nussen ent\/\/edeﬁjB oder(; als Randbedingung vorgegeben wer-
den.
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Koordinatentransformation

Um das Verfahren auf Viereckselemente beliebiger Form anwendeormek; wird eine Koor-
dinatentransformation vorgenommen, die die Elemente auf quadratische Referenzelemente mit
Kantenfinge eins und einer konstanten Dicke von eins abbildet. Die globalen Koordinaten inner-
halb des Elements ergeben sich folgendermalf3en aus der Interpolation der Eckpunkt-Koordinaten:

X1 Y1
X2 Y2
)_((r,S) = [(l—r)(l—s) ’ r(l—s) , IS, (1—r)S] (625)
~ |§|r “ | X3 Y3
— X4 Ya
X

wobeiN, die Ansatzfunktion der Koordinaten, sowies die lokalen Koordinaten mit=s= 0

an Punkt 1y =1,s=0 an Punkt 2t = s=1 an Punkt 3 und = 0,s= 1 an Punkt 4 des Vierecks
bezeichnen. DieAtoBI-Matrix J besteht aus den partiellen Ableitungen der Transformations-
funktion nach den lokalen Koordinaten:

sz[s_l 1=s s _S] X (6.2.6)
= r—-1 —r r 1-r |—
Es gelten folgende Transformationsregeln:

1,1
/dV _ //Azde@dsdr 6.2.7)
% 0 Jo =

= ;J” (6.2.8)
9= Azdel(g)Z9 o
1 g (6.2.9)

0-(@ = mm'ﬂ

wobeiAzdie Elementdicke darstellt, die im generellen Fall innerhalb des Elements variieren kann.
Mit g wird die Filtergeschwindkeit in lokalen Koordinaten entsprechend der/AR Transforma-

tion (siehe z.B. [3]), sowie mill- () die Divergenz im lokalen Koordinatensystem bezeichnet. Die
Ansatzfunktion der Geschwindigkeit in lokalen Koordinagqn und ihre Divergenz im lokalen

Koordinatensysterfl - (N ) sind fiir den linearen Ansatz wie folgt definiert:

[r—lr 0 O'I
(6.2.10)
L 0 0 s-1 sJ

0-N) = [1111 (6.2.11)
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Entsprechend ergibt sich die Ansatzfunktion der Geschwindigkeit in globalen Koordi]:dgten
wie folgt:

1 ~

!q - AzdetJ) JN (6.2.12)

Substitution von (Gl. 6.2.12) und (Gl. 6.2.7) in die Definition der Magi (Gl. 6.2.4) ergibt:

NT 1N dv
QRN

13>
|

||7<

P
(&)
2
o
<

1 .
- / (Dzdet(d))? NG KN, (6.2.13)

- //Azdet(J ﬁ;

Substitution von (Gl. 6.2.9) und (Gl. 6.2.7) in die Definition des Divergenzvekons(Gl. 6.2.4)
ergibt:

D = [ (0:,) thav
=/, mzgerg (1) M

101, _\T
— // (D-N) Nhdsdr (6.2.14)
0 Jo =

IIL.
||7<
P
[}
)
0

o

-
o

wn

el

Folglich beinhaltet der Divergenzvektbrunablaingig von der Form des Elementes ausschliel3-
lich Eintrage des Wertes eind.kann z.B. durch @uss-Quadratur oder im Falle einfacher Ele-
mentgeometrien analytisch erfolgen (siehe z.B. [B2]Réchteckselemente).

Hybridisierung

Offensichtlich wird (GI. 6.2.2) i den statioaien Fall unabhrigig vonh. Hieraus ergibt sich
ein Gleichungssystem, das Emf)¢ des Wertes null in der Hauptdiagonalen beinhaltet. Das Glei-
chungssystem hat zwar eine eindeutigesirig, aber die meisten numerischen Gleichwsgsl™
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versagen bei einem derartigen System. Mithilfe der Hybridisierung [4] wird dieses Problem um-
gangen, indem das Gleichungssystem derartig umgestellt wird, dass ausschlieB3lich die Kanten-
piezometerbhenhg als primare Unbekannte verwendet werdemnkén. Dies soll zuachst fir

den Fall statioaier und anschliel3endrfinstatiordie Stoimungen behandelt werden.

Stationare Stromung Aus (Gl. 6.2.4) ergibt sich folgender Vektor der Normaad;ﬁ;'eg als
Funktion der KantenpiezometemhnénﬁB und der EIementpiezomethel‘rhéﬁ:

Q= D'AHh-A'hg (6.2.15)

|

Fur den statioaien Zustand vereinfacht sich zudem (Gl. 6.2.2) zu:
D'Q-Q =0 (6.2.16)

Durch Einsetzen von (Gl. 6.2.15) in (Gl. 6.2.16) ergibt sich:

0

D'A™D

13>

— Bhg — Qs =0 (6.2.17)

|

(Gl. 6.2.17) kann derartig umgestellt werden, dass sich die Elementpiezonudtbraiis den
Kantenpiezometedtienhg und der elementweisen Einspeisupgerrechnendsst:

~ 1 - QS

h= — 2.
P hs + & (6.2.18)
S

Durch Einsetzen von (GI. 6.2.18) in (Gl. 6.2.15) ergibt sich der funktionale Zusammenhang zwi-
schen den Kantenpiezometehgnhg und den NormaltissernQ:

~ 1 ~
Q= (a/:ﬂ@—lé—l - §_1> hg + s'Qs (6.2.19)

[\ J/

[[s=R

Fir eine gegebene Kantenuss die Summe der auams gerichteten Normalfsse der angren-
zenden Elemente null ergeben. Dadurch ergibt sich die Kopplung zwischen den Eleatemign
EL:

'+ QF- = 0 (6.2.20)
4 4
Z Bel hJ + Z B|I|E(thé — _Slel gl _S'ELQSEL
k=1

J:
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(Gl. 6.2.20) wird nunmehr als maf3gebliche Gleichung zur Bestimmung der Kantenpiezome-
terhn')'heﬁ‘B an Kantei verwendet. Das gesamte Gleichungssystem beinlhgtgtGleichungen

fur alle Kantenpiezometeohén, wobeng s, die Gesamtzahl der Kanten im diskretisierten Gebiet
darstellt. An den Riidern des Gesamtgebietes muss entweder der Norm&)floser die Piezo-
metertohe am RandhiB als Randbedingung definiert sein. Die gemischt-hybride FEMbghatit

somit im Gegensatz zur zellenorientierten FVM eine Definition der Piezonudterdun Gebiets-

rand statt in der ersten Zelle.

Das sich aus (Gl. 6.2.20) ergebende System linearer Gleichungen ist symmetrisch und positiv-
definit. Es kann mit einem konjugierten Gradienten-(CG)-Verfahreasgelérden. In den hier
vorgestellten Programmen wurde eine Diagonalskalierung zur Vorkonditionierung verwendet.
Der Gleichungsiser wurde der Programmbibliothek SLAP [170] entnommen.

Instationare Stromung Das Hybridisierungsverfahremrf'instatiordire Stomungen folgt im
Wesentlichen der Prozeduurfstatiorare Stomungen. Da (Gl. 6.2.15) auf demaRcY’schen

Filtergesetz beruht, gilt es gleichermal3an dtatiorare wie fir instatiordre Stoimungen. Wenn
fur die Terme der Piezometexhé und der kISse ausschliel3lich der neue Zeitpunktis&sichtigt

wird (implizite Zeitintegration), vaaidert sich (Gl. 6.2.2) zu:

+ D" — Qs - Sign _ g (6.2.21)

% ﬁn+1
At At

Substitution von (Gl. 6.2.15) in (Gl. 6.2.21) ergibt:

(g AD + Sﬁ') AL Rt (Qs+% ) 0 (6.2.22)

J/

24

~
*
Qs

(Gl. 6.2.22) entspricht (Gl. 6.2.17) mit dem einzigen Unterschied, dass die daksdrund Qs
durcha* bzw. Qg ersetzt wurden. Entsprechendriien (Gl. 6.2.18),(Gl. 6.2.19), (Gl. 6.2.20)

fur den instatioaien Fall umformuliert werden. Zachst die Ermittlung der elementinternen
. . 1,
Piezometerbfienh"*! auf Grundlage der Kantenplezometelnlenhg+ X

et = Lopnt | O (6.2.23)

| *<Q||—\
(o)

Die Ermittlung der Normalﬂéseg auf Grundlage der Kantenplezomehelnlenth.

A 1
Q" = (;élwlél ) fg ™" +

~”

B*

sTQ (6.2.24)

Schlief3lich die Einihrung der Kopplungsbedingung an den Elementkanten:
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e+ OFE = 0 (6.2.25)

4 _ 4 R
Z Bi*jel hIJB + Z Bi*kEL hlé — _Si*eIQ;eI —Si*ELQ;EL
=1 k=1

Wie im Fall der statioaien Stomung ist das resultierende System linearer Gleichungen sym-
metrisch und positiv-definit und kann mit einem C@dei gebst werden. Im Programm CON-
MIX wurde eine Diagonalskalierung zur Vorkonditionierung eingesetzt. Der Gleichosgystnt-
stammt der Programmbibliothek SLAP [170].

Postprocessing

Da in der gemischt-hybriden FEM die Kantenpiezometberihg die wesentlichen Unbekannten
darstellen, raSsen die anderen &bén mittels Postprocessing ermittelt werden. Die Noronmss#"
Q konnen tir jedes Element mittels (Gl. 6.2.19) berechnet werden, die elemtinternen Piezome-

terhohenh mittels (Gl. 6.2.18) @it statiordie bzw. (Gl. 6.2.23)t instatiordire Bedingungen.

Fur statiordire Stomungen khnen zudem lokale Werte der Stromfunktipran den Element-
ecken ermittelt werden. Wenn man den Wert der Stromfunktion am Knoten Liditik auf null
setzt, so ergeben sichrfdie anderen drei Knoten:

Y1 =0 (6.2.26)
W2 = UJ1+%

W3 = UJ2+%=UJ4—%

s = llJl—%

(Gl. 6.2.26) erfordert, dass die Summe aller aartg/gerichteten NormalfsseQ; an einem Ele-
ment null ergibt. Dies istUi alle Elemente ohne Quelle oder Senkeaubttf Fir Elemente mit
Qs # 0, wie z.B. Brunnenelemente, kann keine lokale Stromfunktion angegeben werden.

Die Moglichkeit, konforme elementweise bilineare Verteilungen der Stromfunktiovi€recks-
elemente zu konstruieren, stellt einen grof3en Vorteil der gemischten und gemischt-hybriden FEM
gegemiber der Standard-FEM dar. Digberlegenheit der gemischten Methoden gedpen der
Standard-FEM wurde von mehreren Autoren dokumentiert [59, 140]. In [44] wirpastproces-
singAnsatz iir die Standard-FEM vorgestellt, der ebenfalls zu konformertksiéise bilinearen
Stromfunktionendihrt. Wenn jedoch die hydraulische Laitfigkeit elementweise definiert wird,
werden nach der Standard-FEM die hydraulischen &kitfkeiten arithmetrisch anstatt harmo-
misch gemittelt. Diesufirt zu einer vedlschten Approximation des Geschwindigkeitsfeldes in
der N&he von Spriigen in der hydraulischen Lalfigkeit. Die genannte verbesserte Methode
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zumpostprocessingon Standard-FEM-bSungen kann diesen Nachteil der Standard-FEM nicht
ausgleichen.

Es muss jedoch auch darauf hingewiesen werden, dass die Approximation der Piezameeterh”
wie sie in der gemischten und gemischt-hybriden FEM vorgenommen wird, nicht-konform ist.
Die Piezometerbfienverteilung der Standard-FEM ist dagegen kontinuierlich, was physikalisch
sinnvoller ist. Als Konsequenz hieraus wird im Programm GRAS die Geschwindigkeitsvertei-
lung mittels der gemischt-hybriden FEM, die Verteilung der Pseudopotentiale jedoch mittels der
Standard-FEM berechnet.

6.2.2 Berechnung der Pseudopotentiale

Das Prinzip der GLERKIN-Methode wurde bereits in Abschnitt 5.1.1 exkl Fir die Berechnung

der Pseudopotentiale im Programm GRAS wird das isoparametrische Konzept verfolgt, bei dem
die bilineare Ansatz- und Wichtungsfunktion der Interpolationsfunktion der Koordimitenie

sie in (Gl. 6.2.5) definiert wurde, entspricht (siehe z.B. [87]). Der Gradient der Ansatzfunktion
UN, ergibt sich aus:

ON, = J71ON, (6.2.27)

mit

ON, = (6.2.28)

s—1 1-s s -s
r-1 —r r 1-—v

Die Anwendung der GLERKIN-Methode sowie der Regeln zur Koordinatentransformation auf
die partielle Differentialgleichungif'die Pseudopotentiale (Gl. 3.1.8h¥t zu folgendem System
elementbezogener Gleichungen:

| (ON)TK, NGV = — [ NingdB (6.2.29)
\Y — - B -
M
F Az BN 3K 3N, detd) drdsp —
f) a2 ()T 3K 3 ON de drdsh = Q.

WobeiM die Mobilitatsmatrix und_gnod den Vektor der NormalfiSseuber die Elementkanten
ausgeduckt als Knoteneinspeisungen darstellt.

Die Summe alleQ, -Beitrage an einem Knoten ergibt nuilifStatiorsre Stomungsbedingun-
gen. Deshalb mus@__, fur interne Knoten nicht bestimmt werden. Es sollte darauf hingewiesen
werden, dass sich die Normaiéisauber die Elementkanten bei der Standard-FEM zur gemischten
FEM leicht unterscheiden. Im Fall der Standard-FEM wird die lokale Massenbilanz am Knoten-
Patcherfllt, wohingegen sie in der gemischten FEM am Elementilkiitt. Hieraus ergibt sich,
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dass die Normalfisse aus der gemischten FEM Knoten im Innern des Gebiets nicht direkt in
(Gl. 6.2.29) eingesetzt werdeorien.

An den Rindern des Gesamtgebietesssén die Randbedingungem {Gl. 6.2.29) definiert wer-

den. kir diesen Fall werden Normali§seuber die Elementkanten aus deydling der gemischt-
hybriden FEM zur Bestimmung vap, 4 als Randbedingung eingesetzt. Hierzu wird der Normal-
flussuber eine Elementkante zu gleichen Teilen auf die beiden Knoten aufgeteilt. Dies wird nicht
nur flr die NEUMANN-R&ander des urspriglichen Problems, sondern aucin flie DIRICHLET-
Rander durchgeiftirt.

Die Elementmatrizenui'Elemente, die einen Brunnen beinhalten (Brunnenzellen), werden elimi-
niert. Anstatt dessen werden die Normas8éuber die Kanten der Brunnenzellen alsINMANN-
Rander eingesetzt.

Um ein reguéires Gleichungssystem zu erhalten, muss zumindest ein Knotenwert des Pseudopo-
tentials@ vorgegeben werden. Im Programm GRAS wird hierzu am Knoten der linken unteren
Ecke des Gesamtgebietes ein wiithCher Wert identisch zur Piezometete' eingesetzt. Zur
Berechnung der Pseudopotentiale werden keine weitereic BLET-R&nder definiert.

Das resultierende Gleichungssystem ist wie das System zur Bestimmung des Geschwindigkeits-
feldes symmetrisch und positiv-definit. Es wird im Programm GRAS mit einem diagonalskalier-
ten CG-Loser gebst.

6.3 Erzeugung stromlinienorientierter Netze

Die Verwendung stromlinienorientierter Netze bei der Simulation des Stofftransports im Grund-
wasser wurde vonm®iND & M ATANGA [70] eingefihrt. In dieser Arbeit wurden die Stromfunk-
tion und die Piezometedhéenverteilung mit Hilfe der Standard-FEM berechnet und anschlie3end
ein stromlinienorientiertes Netz konstruiert, das Transportberechnungen mit der Standard-
FEM benutzt wurde. Die Methode wurde u.a. auah réaktive Transportprobleme verwendet
[69, 128]. Es konnten jedoch keine Brunnenumksichtigt werden. Letzteres ist bei der im Wei-
teren vorgestellte Methodeaglich. Rir die Konstruktion der Stromlinien wird ein \ardertes
Verfahren benutzt. Ferner erfolgt sowohl die vorangehendan&tngsberechnung als auch die
anschlieRende Transportberechnung mit anderen Diskretisierungsmethoden.

6.3.1 Grundsitzliches Vorgehen

Die Erzeugung stromlinienorientierter Netze beruht grated&h auf den folgenden Schritten:

Finde alle Staupunkte im Gebiet.

Verfolge Stromlinien, die an den Staupunkten beginnen und entweder an einem Rand des
Gebiets oder in einem Element, das einen Brunnen beinhaltet, enderck8iehtige als
Sonderfall Stromlinien, die sowohl an einem Staupunkt beginnen als auch enden.

Drehe die Richtung von Stromlinien um, die nach oberstrom orientiert sind.

Losche eventuell doppelt auftretende Stromlinien.
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¢ \erfolge Stromlinien, die an den Zuflussidern des Gebietes beginnen. Die Absie
zwischen den Startpunkten werden so gbly"dass der Durchflussaglichst in allen
Stromohren gleich grol3 ist. Die Stromlinien enden entweder an Abtinsarn des Ge-
bietes oder an Brunnenzellen.

e \erfolge Stromlinien, die an Zugabebrunnen beginnen. Die Stromlinien enden wiederum
entweder an Abflusaridern des Gebietes oder an Brunnenzellen.

e Bestimme die Werte des Pseudopotentials an allen Punkten, mit denen die Stromlinien be-
schrieben werden.

e Ermittle den minimalen und den maximalen Wert des Pseudopotentials sowie die Werte des
Pseudopotentials an allen Staupunkten.

e Teile den Bereich der Pseudopotentialwerte-igleichgrol3e Bereiche ein. Hierbeussen
die Werte an den Staupunkten erhalten bleiben.

e Suche nach den erforderlichen Werten des Pseudopotentials entlang aller Stromlinien unter
Anwendung einer linearen Interpolation zwischen den Pseudopotentialwerten aufeinander-
folgender Punkte einer Stromlinie.

e Wahle die Punktpaare gleichen Pseudopotentialwerts auf benachbarten Stromlinien und
definiere Viereckselemente, die durch die Isopotentiale und die Stromlinien begrenzt wer-
den. Konstruiere Dreiecke undiffecke, wenn die Gebietsnder die Stromatiren schag
schneiden.

e Gebe die Knoten, die die Elemente beschreiben, sowie die Elementinzidenzien und die
Interface-Informationen in einer Ausgabedatei aus.

Diese Schritte sollen in den folgenden Abschnittaher eréiutert werden.

6.3.2 Bestimmung der Staupunkte
Regulare Staupunkte

An Staupunkten betragen definitionsgebralle Geschwindigkeitskomponenten null. Hieraus er-
gibt sich eine einfache Detektion von Staupunkten innerhalb eines Elementes oder an Element-
kanten, da bei der gemischt-hybriden FEM eine lineare Interpolation der Geschwindigkeitskom-
ponenten vorgenommen wirduFRechteckselemente gilt:

Xs — AX X
=2 Qa + >
AxAyAz AxAyAz

Yo=Y Y oty (6.3.30)

|
D=0 & = Aavar T aayaz

Ox

wobeixs undys die Koordinaten des Staupunktes bezogen auf die linke untere Ecke des Elements
darstellen. (Gl. 6.3.30pEst sich nach diesen Koordinaten wie folgt @si:

AXQ, Ay Qe
ST QatQp SXes %= et Qg

0<ys< Ay (6.3.31)
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Neben den Staupunkten innerhalb der Elemente oder an den Elementlamien Kie Staupunk-

te auch an den Elementecken (= Knoten) auftreten. An diesen Punkten sind die Geschwindigkeits-
komponenten diskontinuierlich, da diauske entlang der Kanten konstant sind und von Kante zu
Kante variieren kihnnen. An Knoten-Staupunkten muss jedoch das Vorzeichen des Normalflusses
paralleler Kantendi beiden Raumrichtungen wechseln.

Es sollte darauf hingewiesen werden, dass unter stark anisotropen Bedingungen einzelne Stau-
punkte durch die numerische Diskretisierung als mehrfache Staupunkte approximiert werden.
Dies erfordert eine spezielle Korrektur, die im Rahmen der vorliegenden Arbeit nicht vorgenom-
men wurde.

Staupunkte an schwachen Brunnen

Fur Elemente, die einen Brunnen beinhalten, sind gratztish zwei Flle zu unterscheiden. Ein
starkerBrunnen zeichnet sich dadurch aus, dass im Falle eines Zugabebrunnens aardlemR "™

des Elements die Normalftse nach auf3en gerichtet sind und im Falle eines Entnahmebrunnens
nach innen. Bi"die Bestimmung der Staupunkte kann dies als der aggall betrachtet werden,

da der Staupunkt aulR3erhalb des Brunnenelements liegt. Im FalleseimgacherfBrunnens sind

nicht alle Flisse nach aul3en bzw. innen gerichtet. Abb. 6.5(a) veranschaulicht diese Situation.
Bei schwachen Brunnen liegt der zugelgé Staupunkt folglich innerhalb der Brunnenzelle.

(@) (b)

.
.
.
.
.
P
.
.
1 <

by | -3
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Abb. 6.5: Definition eines schwachen Brunnens. (a) Volumamst ‘an der
Brunnenzelle. (b) Bestimmung des Staupunkts und der anschlie3en-
den Stromlinien.

Fur particle trackingSimulationen, die auf Striiungsfeldern basieren, die mit Hilfe der Methode

der Finiten Differenzen errechnet werden, hateR G [202] ein halbanalytisches Korrekturver-
fahren fir schwache Quellen und Senken entwickelt. Das Verfahren basiert dubddagerung

der analytischen &sung im Umfeld eines Brunnens in einem unbegrenzten Grundwasserleiter ei-
nerseits und der gemittelten 8tnungsgeschwindigkeit innerhalb der Brunnenzelle, wie sie sich
aus den Kanteniksen ergibt, andererseits. Obwohl das Verfahren zur Ermittlung von Bahnlinien
in den Brunnenzellen erfolgreich eingesetzt werden konnte, weist es einige gravierende Nachteile
auf:

e Das Stomungsfeld isuber die Elementkanten nicht konform.
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e Die Bestimmung des Staupunktes erfordert eine rechenintensive nichtlineare Optimierung.

e Die krummlinigen Stromlinien innerhalb der Brunnenzelle erfordern eine numerische Inte-
gration zur Konstruktion der Stromlinien. Dies isirfiKeine andere Zelle notwendig.

Deshalb wurde im Programm GRAS ein vereinfachter Ansatz zur Bestimmung von Staupunkten,
die zu schwachen Brunnen gebi, sowie ihrer anschliel3enden Stromlinien gjekv”

e Zundchst wird die irregaie Kante bestimmt. Dies ist im Fall eines Zugabebrunnens die
Zuflusskante, im Fall eines Entnahmebrunnens die Abflusskante.

e FUr den Staupunkt wird angenommen, dass er sich in der Mitte der iareguKante be-
findet.

¢ Innerhalb der Brunnenzelle werden die beiden Grenzstromlinien linearisiert. Die Austritts-
punkte werden an den benachbarten Kanten so festgelegt, dass der NormbHludge
Kanten integriert vom Staupunkt bis zum Austrittspunkt null bgtrDies ist in Abb. 6.5(b)
dargestellt.

Das hier vorgeschlagerasl-hocVerfahren ist nicht exakt. Die wahre Lage des Staupunktes be-
findet sich innerhalb der Brunnenzelle und nicht an ihrem Rand. Ferner erscheint die Wahl der
Kantenmitte als Lage des Staupunktes witlich. Allerdings wird der Betrag des irregien
Flusses im Vergleich zu den reguén Flissen in den meisten Anwendungen vergleichsweise
klein sein. Deshalb ist der Versatz der Grenzstromlinien durch die ungenaue Bestimmung des
Staupunktes unter praktischen Gesichtspunkten verassigbar.

6.3.3 Konstruktion der Stromlinien
Stromlinien, die an Staupunkten beginnen

Fir Modellgebiete, die Brunnen beinhalten, stellen die Grenzstromlinien die wichtigsten Stromli-
nien dar. Grenzstromlinien bezeichnen die Grenze zwischen dem Wasser, das einem Zugabebrun-
nen entstammt bzw. einem Entnahmebrunnen zufliel3t, vom Wasser der Goondsgr Grenz-
stromlinien verlaufen durch den Staupunkt, der zu einem Brunneorgédfolglich beginnt die
Konstruktion der Stromlinien an den Staupunkten.

Staupunkten im Gebietsinnern erfordeungéwohnlich vier, Staupunkte am Gebeitsrand drei und
Staupunkte an Ecken des Gebites zwei anschlieBende Stromlinien. Bei der oben beschriebenen
Konstruktion der Staupunkte an schwachen Brunnen ergeben sich drei anschliel3ende Stromlinien.

Die Konstruktion der Stromlinien beruht auf eingracking Algorithmus. Hierbei werden die
Werte der Stromfunktion innerhalb einzelner Elemente ausgewertet (Gl. 6.2.26). Wegen der loka-
len Ermittlung der Stromfunktion kann diacking Algorithmus unabhigig davon durchgefirt
werden, ob eine Stromfunktiomif'das Gesamtgebiet errechnet werden kann. Letzteres ist bei
Gebieten, die einen Brunnen beinhalten, nicht dire&gheh. Mit der Wahl der lokalen Strom-
funktion werden diese Schwierigkeiten auf die Brunnenzelle selbst @edgd¢hr”
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Wenn der Staupunkt innerhalb eines Elements liegt, so weisen die Anschlusspunkte der vier
Stromlinien auf den Elementkanten denselben Wert der lokalen Stromfunktion auf wie der Stau-
punkt. Liegt der Staupunkt selbst auf einer Elementkante, so werden die Anschlusspunkte der
Stromlinien auf den Kanten in beiden benachbarten Elementen identifiziert. Liegt der Staupunkt
auf einem Knoten, mssen alle vier Anschlusselemente auf Kantenpunkte mit gleichem Wert der
lokalen Stromkfunktion untersucht werden.

Nachdem der erste Anschlusspunkt der Stromlinie identifiziert wurde, schlief3t sich die Verfol-
gung der Stromlinie von Elementkante zu Elementkante an, bis der Rand des Gebietes, eine
Brunnenzelle oder ein anderer Staupunkt erreicht wird.

Zugabebrunnen

Abb. 6.6: Orientierung der Stromlinien an einem Staupunkt, der zu einem Zu-
gabebrunnen geint. Pfeilspitzen weisen in Simiungsrichtung.

Von den vier Stromlinien, die an einem normalen Staupunkt beginnen, sind zwei Stromlinien
falsch orientiert. Abb. 6.6 veranschaulicht die Situationdinen Zugabebrunnen. Um eine stren-

ge Ausrichtung der Stromlinien in Richtung der@ining zu gewhrleisten, mssen Stromlinien,
deren Endpunkte einerohéren Wert der Piezomet@tné iaufweisen als der Staupunkt, umge-
dreht werden. Da die Punkte einer Stromlinie in einer Liste abgelegt sind, kann die Umkehrung
der Richtung durch Vertauschen der Querverweise bewerkstelligt werden.

Wenn eine Stromlinie sowohl an einem Staupunkt beginnt als auch endet, wird dieselbe Stromli-
nie doppelt konstruiert. Um Verwirrungen bei der Konstruktion der Elemente zu verhindern, wird
die falsch orientierte Stromlinie eliminiert.

Vorgehen zur Verfolgung der Stromlinien

Ausgehend von einem gegebenen Punkt auf einer Stromlinie an einer Kante oder einem Kno-
ten wird der mchste Punkt der Stromlinie auf den Kanten der Nachbarelemente gesucht. Hierbei
mussen der Eintritts- und der Austrittspunkt denselben Wert der lokalen Stromfunktion aufwei-
sen. Der lokale Wert der Stromfunktion entlang einer Kante wird durch lineare Interpolation der
beiden Knotenwerte ermittelt.

Komplikationen lkohnen sich dadurch ergeben, dass der Austrittspunkt der Stromlinie sehr dicht
an einem Knoten liegen kann. InsbesondenmeStromlinien entlang der Gebietsgrenzenkte

sich durch Rundungsfehler ergeben, dass eine Stromlinie das Gebiet an einem an sich als ab-
flusslos definierten Rand vadst. Um solche Fehler zu vermeiden, wird der Austrittspunkt einer
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Stromlinie auf den Knoten gelegt, wenn der Wert der lokalen Stromfunktion im Bereich von
Wn + 10~ *madg (V) liegt, wobeiy, den lokalen Knotenwert der Stromfunktion ume, () der
maximal auftretende Wert der lokalen Stromfunktion im Element darstellt. DI@&L0 * ist

ein heuristischer Parameter daumilichen Genauigkeit.

Abb. 6.7: Wahl des folgenden Punkts auf einer Stromlinig fiichteindeu-
tige Situationen. (i) und (i-1) bezeichnen den letzten und vorletz-
ten Punkt, mit (i+1?) werden die beiderogiichen Folgepunkte be-
zeichnet. Es wird der Punkt mit der geringsfemderung der Strom-
linienrichtung gewahlt.

Insbesondere wenn der zuletzt bestimmte Punkt einer Stromlinie ein Knotewnstek imehr

als ein noglicher Folgepunkt in den Nachbarelementen gefunden werden. In diesem Fall wird
derjenige Punkt als zuvedsigster Nachfolgepunkt ausgemit, der zur geringsten Vnderung

der Stromlinenrichtunguftirt. Dies ist in Abb. 6.7 dargestellt.

Anfangspunkte an Zufluss@andern und Zugabebrunnen

Zur Konstruktion von Stromlinien, die an Zufluasidern beginnen, werden agtist alle Ran-
dabschnitte des Gebiets bestimatiei die Wasser einstmt. Eine Zuflussabschnitt kann entwe-

der durch einen Wechsel von Zufluss zu Abfluss oder keinem Fluss begrenzt werden oder durch
einen Anfangspunkt einer Grenzstromlinie. Abb. 6.8 veranschaulicht die SituatiemfGebiet

mit zwei Zugabebrunnen in einer parallelen Grunosiung.

Fur alle Zuflussabschnitte wird der Gesamtzufluber'den Randabschnitt durch Integration er-
mittelt. Flir einen vorgegebene Maximaldurchfluss je StrameAQr, und den Gesamtzuflu€}
des Zuflussabschnitiserrechnet sich der Zufluss je Stravhré fir diesen Zuflussabschnitt aus:

Q

q
INT (A&le + 1>

AQ; = (6.3.32)

wobei INT die Integer-Funktion darstellt. Die Anwendung von (Gl. 6.3.32)aeleistet, dass die
Durchfliisse je Stronafire Uir alle Stromohren, die zu einem Zuflussabschnitt gedri, identisch
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Abb. 6.8: Rander {ir ein einfaches Modellproblem mit zwei Zugabebrunnen.

sind. Sie kihnen sich jedoch von Zuflussabschnitt zu Zuflussabschnitt leicht unterscheiden. Hier-
bei ist zu bemerken, dass bei der klassischen Analyse vom8hggsnetzen davon ausgegangen
wird, dass der Durchfluss in allen Strashrén mit Ausnahme von Strootiien, die durch Grenz-
stromlinien zerschnitten werden, gleich ist. Dies kann dagueh, dass am Gebietsrand oder
entlang von Grenzstromlinien sehr schmale Rest-Swbneri auftreten. Das Programm GRAS
konstruiert allerdings Striungsnetzeur’ den Zweck der Transportberechnung. Die Anwendung
von (Gl. 6.3.32) garantiert hierbei eineofere Regeladigkeit der konstruierten Stroofren.

Wenn der Anfangs- oder Endpunkt eines Zuflussabschnitts keine Grenzstromlinie darstellt, muss
von diesem Punkt an eine Stromlinie konstruiert werden. Alle weitere Anfangspunkte ergeben
sich daraus, dass der Durchfluss je Straime gleich dem zuvor errechneten WA, ist. Die
Bestimmung der Anfangspunkte an Zugabebrunnen unterscheidet sich nicht vom Vongehen f~
die Zuflussabschnitte an den Gebiatstérn. Die weitere Konstruktion der Stromlinien entspricht

der beschriebenen Konstruktion der Grenzstromlinien.

6.3.4 Bestimmung der Pseudopotentiallinien

Theoretisch are es mglich, die Konstruktion der Pseudopotentiallinien auf dieselbe Art durch-
zuflihren wie die der Stromlinien. Diesunde jedoch bedeuten, dass zwei Polygonzugscharen
unablaingig voneinder bestimmtwrden und @i diese anschlieRend die Schnittpunkte bestimmt
werden nussten. Die aufwendige Ermittlung der Schnittpunkte kann vereinfacht werden, indem
die Pseudopotentialwerte bereits tlie Punkte, die die Stromlinien beschreiben, durch bilineare
Interpolation in den Elementen ermittelt werden.

Nachdem die maximal und minimal auftretenden Werte des Pseudopotemtidé&sfGesamtge-

biet @min Und @max Sowie die Werte des Pseudopotentialsdlle Staupunkted ermittelt wurden,

wird der Bereich der Pseudopotentialwerte unterteilt. Die Werte an den Staupunkten werden auf-
steigend sortiert und die nun ermittelten Unterbereiche der Pseudopotentialwerte in gleich grol3e
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Abschnitte unterteilt:

i+l
Agjj+1 = EH_E (6.3.33)
INT (WH)

Agn, stellt die vorgegebene maximale Pseudopotentialdifferenz zwischen zwei Pseudopotentialli-
nien, A j;+1 die ermittelte Pseudopotentialdifferenz zwischgrund (pé+1 dar. Diese Untertei-

lung erfolgt ebensour” die Pseuopotentialbereiche beginnend @it bzw. endend mitpmax.

Nach Abarbeitung aller Pseudopotentialbereiche ergibt sich der Satz der geforderten Pseudo-
potentialwerte dif die Isolinien. Wie it die Stromlinien khnen somit leichté\nderungen der
Potentialdifferenz je Isolinie von Unterbereich zu Unterbereich auftreten. Cies zwiar wieder-

um untypisch @i die klassische Strmungsnetzanalyse, verhindert jedoch das Auftreten kleiner

Elemente in der Hhe der Staupunkte oder am Gebietsrand.

Im néchsten Schritt werden die geforderten Pseudopotentialwerte entlang aller Stromlinien ge-
sucht. Hierbei wird eine lineare Interpolation der Pseudopotentialwerte der existierenden Punkte
der Stromlinien durchgefirt. Wenn {ir den Stromlinienabschnitt zwischen den Punktemd

i + 1 festgestellt wurde, dass der gesuchte Pseudopotentigiwentiischen den Werteg und

@¢+1 an den Punkten liegt, ergibt sich das Koordinatengpaay;) des Schnittpunktes zwischen

der zug gelorenden Pseudopotentiallinie und der Stromlinie aus:

- >< — X == —'—7 i — YV 6. . 4
Gt (ﬂ( +1 X') Yr Yi @1 (ﬂ(yl+l yl) ( 3.3 )

X =X
Wenn der Wert des Pseudopotentials an einem bestehenden Punkt einer Stromlinie im Bereich von
@ +107%A@; j+1 liegt, wird der Schnittpunkt mit der Pseudopotentiallinie auf den bestehenden
Punkt gelegt. Ei" alle anderen &le werden die Schnittpunkte in die Liste der Punkte, die zu
einer Stromlinie getren eingefigt. Die Schnittpunkte werdenifdie Konstruktion der Elemente
markiert.

Die Abspeicherung der Knoten einer Stromlinie in Form einer doppelt wprfkeri Liste erleich-

tert das Einfigen zuatzlicher Punkte. & den neuen Punkt ussen lediglich die Zeiger vom
vorhergehenden und nachfolgenden Punkt umgestellt werden, sowie die Zeiger auf diese Punkte
fur den neuen Punkt abgespeichert werden. Die Abspeicherung in From eines normales Feldes
wirde hingegen aufwendige Verschiebungen erfordern.

6.3.5 Konstruktion der Elemente

Eine Stromohre wird durch zwei benachbarte Stromlinien beschrieben. Die Stfoemwerden

durch die Pseudopotentiallinien in Elemente unterteilt. Beginnend an den Zafidesn'oder an
Zugabebrunnen werden die ersten Schnittpunkte zwischen Stromlinien und Pseudopotentiallini-
en auf benachbarten Stromlinien bestimmt. Dies erfolgt anhand der oben genannten Markierung
der Schnittpunkte. Sind die Pseudopotentialwerte der beiden Schnittpunkte identisch, so kann di-
rekt das erste Element aus den Anfangspunkten und den beiden Schnittpunkten erstellt werden.
Unterscheiden sich jedoch die Pseudopotentialwerte der beiden Schnittpunkte, so stehen der Ge-
bietsrand und die Stromlinien nicht senkrecht aufeinander. In dem genannten Fall schneidet die
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Pseudopotentiallinie mit denohéren Wert den Gebietsrand zwischen den Anfangspunkten der
beiden Stromlinien.

Der Schnittpunkt zwischen Pseudopotentiallinie und Rand wird durch lineare Interpolation er-
mittelt. Als direkte Folge des sclgén Schnittes wird die Stropfrie am Rand in ein Dreieck

und ein kinfeck unterteilt. Das Dreieck wird durch zwei Kanten senkrecht zen8ing (Langs-
Interface) und eine Kante parallel zur @mring (Quer-Interface) beschrieben. Dasfeck weist

drei Langs-Interfaces und zwei Quer-Interfaces auf. Abb. 6.9 verdeutlicht die Situation.

Zu-/Abflussrand

Abb. 6.9: Bildung eines Dreiecks und einesufiféecks tir Stromohren, die
den Gebietsrand sdg” schneiden. Gellie Kreise: bestehende
Schnittpunkte zwischen Stromlinien und Pseudopotentiallinien, of-
fene Kreise: ermittelter Punkt auf dem Gebietsrand, durchgezogene
Linie: Quer-Interface, gestrichelte Linieahgs-Interface.

Die meisten Elementedkinen als Vierecke beschrieben werden. Hierbei wird von denurrgf+”

chen Stromlinien lediglich die Lage der Schnittpunkte mit den Pseudopotentiallinien beibehalten.
Nachdem die Elemente an den Zuflasstérn ermittelt wurden,dkinen die folgenden Elemente
einer Stromohre generiert werden, indem auf beiden Stromlinien nach dehstén Schnitt-
punkten mit Pseudopotentiallinien gesucht wird. Am Abflussrand oder an Zellen, die einen Ent-
nahmebrunnen beinhalterghdie Generierung der Stroofrie auf. Falls notwendig, nssen am

Ende nochmals Dreieecke undrifécke analog zum Vorgehen bei den Zuflassiérn eingesetzt
werden.

Ein spezielles Problem stellt sich, wenn eine der beiden Stromlinien, die eine Streniré-
schreiben, auf einen Staupunkt trifft. Dies geschieht bei Grenzstromlinien, diengéph vom
Staupunkt beginnend konstruiert und anschlieend umorientiert wurden. Im Gegensatz zu allen
anderen Punkten ist die Fortsetzung der Stromlinie von einem Staupunkt aus nicht eindeutig, da
sich an einem Staupunkt zwei Stromlinien kreuzen. Von den dogjlictien Folgepunkten wird
derjenige ausgesucht, der den geringsten Abstand zum Folgepunkt auf der anderen Stromlinie
aufweist. Dies ist in Abb. 6.10 dargestellt.

Die Netzgenerierung wird mit der Ausgabe einer@ufatei, die die Netzinformationen beinhal-
tet, abgeschlossen. Dies umfasst:
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Abb. 6.10: Bestimmung des Folgepunktes einer Strohme”an einem Stau-
punkt. Durchgezogene Linie: Bisher bestimmte Interfaces. Gestri-
chelte Linie: Migliche Fortsetzungen hinter dem Staupunkt.

e Die Koordinaten aller Knoten des generierten Netzes,

e eine Liste aller lahgs-Interfaces mit den jeweiligen Knoten, den ober- und unterstromigen
Elementen und dem Durchflugbér das jeweilige Interface,

e eine Liste aller Quer-Interfaces mit den jeweiligen Knoten sowie den anschlie3enden Ele-
menten,

¢ eine Liste aller Elemente mit den jeweiligen Knoten,
e eine Liste aller Zuflussabschnitte mit den zugegén Langs-Interfaces und

e eine Liste aller Zugabebrunnen mit den jeweiligen Knoten und den puigein”Langs-
Interfaces.

6.3.6 Beschankungen

Die beschriebene Methode der Netzerzeuguaggh'stark von regafen Ergebnissen des Ge-
schwindigkeits- und Pseudopotentialfeldes ab. In diesem Zusammenhang schliel3t die Regularit”
insbesondere folgende Punkte ein:

e Die numerisch bestimmten Strom- und Pseudopotentiallinien stehen senkrecht aufeinander.
¢ Die Sattelpunkte des Pseudopotentials und der Stromfunktion sind identisch.

e Die Staupunkte werden durch einen einzelnen Punkt approximiert, an dem beide Kompo-
nenten der numerisch bestimmten Geschwindigkeit null betragen.
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Obwohl bei der algorithmischen Umsetzung im Programm GRAS verschiedegkch€ nu-
merische Fehlerquellen, wie z.B. das doppelte Auftreten desselben Pseudopotentialwertes auf
einer Stromlinie oder die nichteindeutige Fortsetzung einer Stromlinie, korrigiert weotee i,

kann nicht unbedingtuff’jedes Modellproblem ein Netz generiert werden. Dies ist z.T. von der
erwlinschten Aufbsung des Durchflusses je Strarhré und der Pseudopotentialdifferenz je Pseu-
dopotentiallinie abarigig.

Ernsthafte Probleme bestehen, wenn die Bestimmung der Staupunkte nicht eindeutig erfolgen
kann. Dies tritt z.B. auf, wenn eine starke Anisotropie mit Orientierungagchtim Netz der
Strdmungsberechnung angenommen wird.

Unter anisotropen Bedingungeorikien auch die Sattelpunkte der berechneten lokalen Strom-
funktion und des berechneten Pseudopotentials auseinanderfallen. Kleinere Unterschiede in der
Lage der Staupunkteokinen ausgeglichen werden, Unterschieadgr als der Gitterabstanarf”

die Stomungsberechnung hingegen nicht.

Das Verfahren ist auf zweidimensionale Modellprobleme besttir Prinzipiell ist eine Erweite-

rung auf drei Dimensionen oglich [132]. Allerdings nussen in drei Dimensionen Grenzstrom-
flachen anstelle von Grenzstromlinien betrachtet werden. Die Konstruktion eines Netzes, das die-
se Grenzstromdichen genau wiedergibtareé unter heterogenen Bedingung ziemlich aufwendig.

Die Beschankung des Verfahrens auf statawa Stomungsfelder kann grundtZlich nichtuber-
wunden werden. Unter instatiarén Stomungsbedingungen usste ein Netz, das die Grenz-
stromlinien genau wiedergibt, mit der Ze#durnlich verschoben werden. Aaigé, die auf sich
bewegenden Netzen basierennkén den ELER-LAGRANGE'schen Methoden entliehen wer-
den. Allerdings kann das Naclifien der Netze durch die unterschiedliche Maodilder Stoffe
im Mehrkomponententransport wesentlich erschwert werden [199].

6.4 Verwendete Methodentt die Transportberechnung

In den nachfolgenden Abschnitten werden die eingesetzten Methoden zur Transportberechnung
auf rechteckigen wie auf stromlinienorientierten Netzeaw#dit. Bei beiden erfolgt die Zeitin-
tegration voll explizit tir die Advektion und voll implizit €ir die Dispersion. Allerdings werden
unterschiedliche Aregze zur Stabilisierung eingesetzt.

6.4.1 Transportberechnung auf einem rechtwinkligen Netz

Zur Berechnung des Transports auf rechteckigen Netzen wird im Programm CONMIX die FCT-
Methode eingesetzt. Im Folgenden werden einige Besonderheiten bei der Approximation der di-
spersiven und advektivenidse hingewiesen, sowie die zweidimensionale FCT-Implementierung
erklart.

Dispersive Flisse

Wie in Abschnitt 5.1.2 dargestellt wurde, ergibt die Standarddiskretisierung dispersigseF|”
bei vollbesetzten Dispersionstensoren nichtsymmetrische Gleichungssysteme. Die Symmetrieei-
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genschaft der Gleichungssystenue €Elliptische und parabolische Fragestellungewtijédoch
wesentlich zur Effizienz der einsetzbaren Gleichuoggsibei [83]. In der FEM ergeben sich
symmetrische Gleichungssystenoe beliebige Dispersionstensoren auf beliebigen Netzen. Eine
Moglichkeit, auch @it die FVM ein symmetrisches Gleichungssystem zu erhalten, besteht dar-
in, die Flisse, die sich ausschlie3lich aus den Nebendiagonalgemtb™ ergeben, (1) an den
Gitterknoten zu ermitteln und hierzu (2) eine FEM-Formulierung zu verwenden, bei der die Ele-
mentecken mit den Zellenmittelpunkten identisch sind.

Die Mobilitatsmatrix, die sichui die Transportgleichung ausschlieR3lich aus den Nebendiagonal-
elementen des Dispersionstensors ergibt, ninumbé€liebige Rechtecke folgende Gestalt an:

1 1
Ipv o —Ipv o0

o ipw 0 _1lpxy
M — 2 2 (6.4.35)
= 1 1
;DY 0  —3;DY 0
o v o -ipv

wobei die Zellennumerierung um einen Knoten im Uhrzeigersinn erfolgt. (Gl. 6.4a85) $ich

auch als Addition zweier Diagonalftseuber eine Zellenecke interpretieren, wobei der ladiigj-
keitskoeffizient €ir den Fluss zwischen der linken unteren und der rechten oberen Zelle den Wert
%DXV und ftir den Fluss zwischen der linken oberen und der rechten unteren Zelle den%/mé%
annimmt. Im Kontext des dispersiven Transport ergeben sich die gleichen Koeffzienten.

(@) (b)

j+l B A REEEE . J+1

i i+1 . /J O\

i-1 i i+1

Abb. 6.11: Ermittlung des Rlisse, die sich aus den Nebendiagonalegen
D ergeben, an den Gitterknoten. (a) Diffusiver und antidiffu-
siver Fluss an dem Gitterknoten+ 1/2,j +1/2. (b) Gesamt-
Differentiationssterndi die Zellei, j und Wahl der Entwicklungs-
punkte: Schwarze Punkt®YY-zugeloiige Flisse, weiRe Punkte:
D**-zugeloiige Flisse, graue Punkt®Y-zugelorige Flisse,

Diese Vorgehen wird in Abb. 6.11(a) anhand des Gitterknaterls/'2, j + 1/2 illustriert. Rir die
Zellei, j sind nunmehr insgesamt 8UsiSe zu bercksichtigen, deren Entwicklungspunkte in Abb.
6.11(b) dargestellt sind.
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Es bleibt zu bemerken, dass die korrekte Approximation des Dispersionstensors auf einem recht-
eckigen beliebig orientierten Netz zu am®lichen diffusiven DiagonaliEsen in Richtung der
Strdmung und zu antidiffusen DiagonalfiSen quer hierzwfirt. Dies ist nicht auf die verwendete
FEM-Formulierung zur Bewahrung symmetrischer Eigenschaftemckatitihren. kir Quadrat-

gitter mit konstanten Koeffizienten ergibt das Verfahren durch Einsetzen von (Gl. 5.1.15) in die
Definition der Flisseuber die Kanten ein identisches Gleichungssystem. Der genannte antidiffuse
Fluss ist von besonderer Bedeutungdie Monotonie des Verfahrens und muss entsprechend bei
der FCT-Implemtierung im Verfahren niedrigerer Ordnung elminiert werden.

Bei dem geschilderten Vorgehen ist bisher nicht getkhvie die NebendiagonaleiafgeD*Y an

den Knoten zu ermitteln sinduFjede Zelle &isst sich ein eigener Wert an dem Knoten ermitteln.

Im Gegensatz zum eindimensionalen Fall und zu dasddii, die sich aus den Hauptdiagonalein-
tragen ergeben, kann eine Mittelungsregel nicht anhand der gleichzeitigen KatttieuiElisse

und der Unbekannten abgeleitet werden. Letztere ist bei diskontinuierlichen Koeffizienten nicht
maoglich.

Wirde allerdings eine arithmetrische Mittelung dieser Werte vorgenommen wederiek an
einer Zelle Diagonalflsse auftreten, in der selbst der Nebendiagonaleintrag nwigtelinsofern
ergibt eine mit den Zellvolumina gewichtete harmonische Mittelung einen physikalisch sinnvol-
leren Wert:

Vij+tVij+1+Vigyj +Visy

KY. . = 6.4.36
+1/2j+1/2 7 ViV 1+1 Viryj  VMirgjn ( )
oY "'oY, DY, DY
i, i,j+1 i+1,] i+1,j+1

wobei die WerteD; innerhalb der Zelle jeweils an der Ecke 1/2, j + 1/2 ermittelt werden.
Wenn das Vorzeichen des Koeffizienten von Zelle zu Zelle wechselt, sollte der gemittelte Koeffi-
zient zu null gesetzt werden.

Advektive Flusse

Als Verfahren niedrigerer Ordnung wird ein FVM-Verfahren mstremWichtung eingesetzt,
als Verfahren bherer Ordnung eines mit zentraler Wichtung. Da die Zeitintegratiodig” Ad-
vektion voll explizit erfolgt, wird, um eine Konsistenz zweiter Ordnung zu erreichen, das L
WENDROFFVerfahren angewendet [120].

Beim LAX-WENDROFFVerfahren wird ein kinstlicher Diffusionsterm zu den advektivemg$éen
addiert, um den antidiffusen Fehler der expliziten Zeitintegration auszugleichen. Der Diffusions-
tensoD__ . kann aus einer AYLOR-Reihenentwicklung abgeleitet werden [120] und bgtr”

At At
F% W

Qcorr — | At Atvz (6.4.37)
EVXVy E y

wobeivy undvy die Komponenten der Abstandsgeschwindigkeit darstellen. Dissglder Kor-
rekturdiffusion werden auf der Grundlage der Konzentrationsverteilung zum alten Zeitpunkt be-
rechnet. Im Gegensatz hierzu erfolgt die Berechnung derlicktén diffusiven Rlisse anhand der
Konzentrationsverteilung zum neuen Zeitpunkt
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Das explizite Zeitintegrationsverfahren erfordert, dass die modifizieoteR&NT-Zahl Cr den
Wert eins nichubersteigt, wobei Letztere wie folgt definiert ist:

At it ke
Cr = Vdmax(izlmav(Qi -r_wi,O),i;mw(—Qi -ni,0)> (6.4.38)

mit dem Volumenflus®. uber Kante und dem zugebrigen Normalenvektam sowie der Anzahl
an Elementkanten.

Zweidimensionale FCT Implementierung

Die mehrdimensionale Erweiterung deéST-Verfahrens, wie es in Abschnitt 5.2.1 eakiwurde,
wurde von ALESAK [200] eingetihrt. Es wird hier fir zweidimensionale Anwendungen darge-
stellt. Als neuer Aspekt wird beachtet, dass sich diess&'des Verfahrenshérer und niedrigerer
Ordnung in der Approximation nicht nur der Advektion sondern auch der Dispersion voneinan-
der unterscheidendkinen. Wie in Abschnitt 5.2.3 bagndet wurde, empfiehlt es sichyrfdas
Verfahren niedrigerer Ordnung eine 5-Punkt-Differentiation der dispersivess&nNorzunehmen

und flir das Verfahren dtierer Ordnug eine 9-Punkt-Differentiation.

Wie oben dargestellt wurde, werden in CONMIX bei der 9-Punkt-Differentiation dieUSsdl ™
der Nebendiagonaleirage vonD formal in Diagonalflisseubertihrt. Derartige Diagonalise
bestehen bei der 5-Punkt-Differentiation nicht. Die Beksichtigung von Diagonaif§sen im
FCT-Verfahren fir die FVM flihrt zu einer Variante der Methode, die der FEM-Versionkle$-
Verfahrens [149&hnlich ist.

Diein (Gl. 5.2.24) definierten antidiffusenddse werden nunmehurfbeide Raumrichtungen und
die Diagonalen bestimmt:

Fay(i+1/2,j) = RX(i+1/2,j)-FX(i+1/2,j)

Fy(i,j+1/2) = F(i,j+1/2) - F(i,j+1/2)
(6.4.39)
Fa(i+1/2,j+1/2) = R(i+1/2,j+1/2)

Fai+1/2,j+1/2) = RXi+1/2,j+1/2)
wobei F.(i +1/2, j + 1/2) den Diagonalfluss von Zellg j zu Zellei + 1, j+ 1 und F25(i +

1/2,j+1/2) den Diagonalfluss von Zelle j + 1 zu Zellei + 1, j darstellt. Diese antidiffusen
Flusse werden durch demrfdie jeweilige Grenzéiche spezifischen Faktdy, 12, T j+1/2,
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Xy yX .
Ti+1/2,j+1/2 und'I'IH/2 j+1/2 korrigiert:

Faa (i+1/2,]) = Tiia2 F(i+1/2,0)
Fa (i,i+1/2) = Tijr12Fa(, ) +1/2)

(6.4.40)
Fxm (i+1/2,j+1/2) = T.iyl/21+1/2':ad('+1/2 j+1/2)
Faa (1+1/2,j+1/2) = T 51 oFaq(i+1/2,+1/2)

Die Korrektorlisung wird ermittelt, indem alle korrigierten antidiffuseni§dé, die zu einer Zelle
geloren, zur losung des Verfahrens niedrigerer Ordnung addiert werden:

Ac = FXCN(i—1/2,)) —FXP(i+1/2,))
+ FXG,j—1/2) —FX(, ] +1/2)
+ F(i—1/2,j-1/2) - F¥%(i+1/2,j+1/2) (6.4.41)
+ Fati—1/2j+1/2) —F®(i+1/2,j-1/2)

Aly) _ l,) l,)
C = ¢+ —Ac
f "V
Die Begrenzungsprozedur besteht aus den folgenden vier Schritten:

Addition aller positiven/negativen antidiffusen Fllisse an einer Zelle

_l_
R

max(0,FX,(i—1/2,j)) + max(0, —FX,(i+1/2, }))

' ad

max(0, F),(i, j — 1/2)) + max(0,—F)y(i, j + 1/2))

(i
(
max(0, ad(u 1/2,j—1/2)) + max(0,—F (i + 1/2, j +1/2))
max(0,Fo) (i —1/2,j+1/2)) + max(0, —F. (i +1/2,j — 1/2))

+ + +

(6.4.42)

'U
3

ax(0, —FX,(i—1/2,])) + max(0,FX(i+1/2,j))

+ max(0,—F(i,j —1/2)) + max(0,F)y(i,j +1/2))

+ max(0,—F(i—1/2,j—1/2)) + max(0,Fo3(i+1/2,j+1/2))
+ max(0,

F
—FY(-1/2,]+1/2)) + max(0,F¥(i +1/2, j — 1/2))

Definition der maximal/minimal erlaubten antidiffusen Flusse an einer Zelle
+  — \ﬂ Cmax C
1,] - At 1) 1 ]

Y
% = (-

(6.4.43)
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mit der Definition vonc"® und cimji”:

_ | ! ! !
Cm_ax = maX(Ci,j7Ci—l—l7j7ci—l7j7Ci,j+17ci,j_17
€i,j(t); Ci+1,j(tn); Gi—1,j(tn), Gi,j+1(tn), G, j-1(tn))
(6.4.44)
i (A | | |
¢y = mln(Ci,j7Ci-|—17j:Ci—l,jaci7j+laci7j—1:
€i,j(tn); Ci+1,j(tn); Gi—1,j(tn), Gi,j+1(tn), G, j-1(tn))
Berechnung des Vertaltnisses zwischer®;; und P
- — min 1Qtj if PT£0
Rlvj o ,F)|:|_J I,]
(6.4.45)
. Q) .
R; = min[1,=] if P;#0
5 F)|,] )
Definition von Ty 15 j und T j11/2
— RY. o 0if FX(14+1/2,j)>0
B - (SR 0 R0y
th’ Y if FX(+1/2,j)<0
— R if FX(G,j+1/2)>0
Tz = (S FR 11220
R R if Faqi,j+1/2) <0
(6.4.46)

T = min RiRisjn I
i+1/2,j+1/2 Ri_iji—i-_|—1j-|—1 if

RiinRhy if Fgé(i+1/2,j+1/2>>0)
Rijj—l—l’Ri—I-—i-Lj if Fgg(i+1/271+1/2)<0

Fa(i+1/2,j+1/2) > 0)
Fd
ad

(i+1/2,j+1/2) <0

yX — i
Ti+1/27j+1/2 = mn

Die Einbeziehung der dispersiveruBke in die Limitierungsprozedur de€T-Verfahrens garan-

tiert die unbedingte Monotonie des Verfahrens, auch wenn eine starke Anisotropie der Dispersion
vorliegt. Dieser Aspekt wurde bei vaféntlichten Anwendungen des Verfahrens auf den advektiv
dominierten Transport bislang nicht neKsichtigt [91].
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6.4.2 Transportberechnung auf einem stromlinienorientierten Netz

Das Transportprogramm CONTRACT-4 basiert auf stromlinienorientierten Netzen, die vom Pro-
gramm iir die Stomungsberechnung und die Netzgenerierung GRAS in ForardmnEingabe-
dateien bereit gestellt werden. Die Elemente im Transportprogramm werden als Finite Volumen
betrachtet. Entsprechend werden die Konzentrationen auf der Ebene der Elemente und nicht kno-
tenweise definiert.

CONTRACT-4 basiert auf einem 3-Schritt-Ansatz. Ausgehend von deuh§ des vorangegan-
genen Zeitschrittg(t), wird zuréichst der advektive Transport mit Hilfe eines explizisiope
limiter Verfahrens berechnet. Dieokiing tir den advektiven Transpatiq(t + At) wird als An-
fangsbedingunguii'die Berechnung des dispersiven Transports verwendet. Die voll-implizite Be-
rechnung des dispersiven Transpotthrt“zur Losung des konservativen Transpaxigt + At).
Advektion und Dispersion werdemifjede mobile Komponente berechnet(t + At) stellt die
Anfangsbedingunguff'die reaktiven Prozesse dar, die uratdig voneinander in jedem Element
berechnet werden.

Das Prinzip der FVM wurde bereits in Abschnitt 5.1.2 behandelt. Allerdings beruht die Definition
der dumlichen Gradienten in (Gl. 5.1.11) und (GI. 5.1.15) auf rechtwinkligen Netzen. In diesen
Gleichungen werden Gitterweitéx bzw. Ay verwendet, die in dieser Art bei beliebig geformten
Kontrollvolumina nicht auftreten.

Approximation der Gradienten fur stromlinienorientierte Elemente

Sowohl ir die Approximation der dispersivenudSe als auchuf"dasslope limiterVerfahren
mussen aumliche Gradienten ermittelt werden. Die relevanten Gradienten sindam&tigs-
richtung und orthogonal dazu orientiert. Abb. 6.12(a) zeigt ein perfekt stromlinienorientiertes
Viereckselement mit krummlinigen Kanten, die an den Elementecken orthogonal zueinander ste-
hen. Die vom Programm GRAS generierten Elemente weisen jedoch geradlinige Kanten auf,
sodass sie nicht perfekt an die Stromlinien angepasst sind (siehe Abb. 6.12(b)). Durch Koordina-
tentransformation lassen sich beide Elementtypen in ein Quadratelement mit Einheitskeggen!”

in lokalen Koordinaterubertihren (siehe Abb. 6.12(c)). Die 8mungsrichtung soll von links

nach rechts erfolgen.

Die effekten langen, die zur Ermittlung der Gradienten inddtiingsrichtung und orthogonal da-

zu verwendet werden, eaen sich im krummlinigen Element aus damgé des Bogens entlang

der Strom- bzw. Pseudopotentiallinie vom vom Pusktis zur Elementkante. Hierbei liegt der
PunktS sowohl auf der Strom- als auch auf der Pseudopotentiallinie, die dah€&ldles Elements
jeweils halbieren. Wegen der stromlinienorientierten Ausrichtung der Elemente weisen diese Wir-
klinien in Richtung der lokalen Koordinaterunds. Deswegen wird der Puni&im Weitren als
Schwerpunkt in Bezug auf die lokalen Koordinatesbezeichnet. Durch die Vierecksapproxi-
mation ergeben sich gerade Wirklinien, die im Allgemeinen nicht exakt orthogonal zur Kante
stehen. Ihre hinge &sst sich wie folgt bestimmen:

e Ermittle den Schwerpunkt des Vierecks in Bezug auf die lokalen Koordirjagess).

e Transformiere die lokalen Koordinaten des Punksesowie der Hilfspunkte [rs, 0), Il
(ss,1), Il (rs,1) und IV (0O, ss) in globale Koordinaten.
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(b) 4 (c)
4 ‘ ‘ 3

1

Abb. 6.12: Approximation des Gradienten entlang und orthogonal zu den&mgsrichtung. (a) Perfekt
stromlinienorientiertes Viereckselement; (b) Approximation durch ein Viereckselement mit
geradlinigen Kanten; (c) Viereckselement in lokalen Koordinaten. S: Schwerpunkt in Bezug
auf die lokalen Koordinatens.

e Bestimme die Abstride der Hilfspunkte vom Puntin globalen Koordinaten.

Die letztgenannten Abatide werden im weiteren als die halbe apparemeagbl'ii,m/z des Ele-

mentsi in Bezug auf das argsinterfacé, m bzw. als die halbe apparente Braivi?j/z des Ele-
ments in Bezug auf das Querinterfacg bezeichnet, wobei das Elementn Strdmungsrichtung
zum Element benachbart ist und das Elemgmjuer dazu (siehe Abb. 6.13).

Der Langsgradientlc; m zwischen den Zellenundmkann nun wie folgt ermittelt werden:

2(cm—¢i)
Iil,m_'_lir:nm
Fir den Quergradientenc; j zwischen den Zellenund j ergibt sich entsprechend:
2(Cj—¢
Ocij = (‘701') (6.4.48)
W W

Der Lage des PunkteSin lokalen Koordinater{rs,ss) ergibt sich aus der Division der ersten
Flachenmomente in- unds-RichtungMA! bzw. MA! durch die FéicheA des Elements:

M Al MAl
r SS — S
A A

s = (6.4.49)



6.4. Verwendete Methodenifdie Transportberechnung 91

Abb. 6.13: Apparente Breiten und drigen des Elements
Strdmungsrichtung: Zellek — i — m.

mit

11
A = [ [dedrds = |3(00—xs)(y2Ye) ~ (1Y) (xe— X))

00
11

MAL = //rdet(g)drds = |%X1y2—%2X1Y3—%X1Y4—%1X2)’1+%X2)’3—%ZXZSM
00 1 1 1 1 1 1 (6.4.50)

+15X3Y1 — 3XaY2 + 7XaYa + §Xay1 + 75XaY2 — 5Xay3]

11

MAL = //sdet(g)drds = |+ gXaY2+ 12X1Y3 — X1Ya — §XoY1+ 2XaY3 — {5X2Ya
00

—%2X3Y1 - %XSY2 + %XSY4 + %X4Y1 + %2X4)’2 - %X4YS |

Die Transformation in globale Koordinaten erfolgt nach dem isoparametrischen Konzegft gem”
(Gl. 6.2.5).
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Dispersiver Transport

Fur die Ermittlung der dispersiven#dse werden keine gemischten Ableitungen gebildet, da das
Netz bereits auf Aigs- und Querinterfaces in Bezug auf dieo8tung aufbaut. Durch Einset-
zen von (Gl. 6.4.47) und (Gl. 6.4.48) in die Definition des dispersiven Flussasek dieuber

das Zeitinkrementit integrierten dispersiven &$seuber LAngs- und Querinterfaces wie folgt
berechnet werden:

2(ci —Cm)

Fd = AA 1 (Gim@) + NeDm) 7 (6.4.51)
Ii,m+|i,m
2(c —C;
Fad' = AA | (Geo + neDm).('i‘j) (6.4.52)
’ | W W

wobei g m die Filtergeschwindigkeitiber das angsinterface zwischen den Elementeamd m
darstellt. (Gl. 6.4.52) beinhaltet eine effektive Filtergeschwindigheitir ein Querinterface. Da

die Geschwindigkeiten nicht an den Quer- sondern dargkinterfaces definiert sind, wird diese
effektive Filtergeschwindigkede durch arithmetrische Mittelung der Filtergeschwindigkeiten an

den jeweils zwei Bhgsinterfaces innerhalb der beiden Elemente und anschliel3ender abstandsge-
wichteter harmonischer Mittelung zwischen den beiden Elementen ermittelt:

(M,j JrWij,j)OquJ

quij7j + QjM,j

Qe = (6.4.53)

wobeig; undq; die arithmetrisch gemittelten Filtergeschwindigkeiten in den Elemaritew. j
darstellen.

Die Gleichungendr die dispersiven EiSse werden an allen Interfaces aufgestellt, die Speicherter-
me an allen Elementen. Es wird eiw EER-RUckwérts-Verfahrendri die Zeitintegration verwen-
det. Rir das sich daraus ergebende lineare Gleichungssystem wird eiro€&3hit unvollsandi-

ger CHOLESKY-Faktorisierung verwendet [170]. Die Matrix und die Vorkonditionierungsmatrix
werden zu Beginn der Simulation einmalig ermittelt und in allen Zeitschritten verwendet.

Advektiver Transport

Fur die Berechnung des advektiven Transports wirdslage limiterVerfahren, wie es in Ab-

schnitt 5.2.1 erldit wurde, verwendet. Da das verwendete Netz an den Stromlinien orientiert ist,
kann der advektive Transport quasi-eindimensional betrachtet werden. Jedes Element ist mit ge-
nau zwei Nachbarelementen verbunden: einem oberstromigen und einem unterstromigen. Dies
erlaubt die explizite Zeitintegration, wie sie in (Gl. 5.2.17) vorgenommen wurde.

Im Programm CONTRACT-4 wird Be's Superbee limiteverwendet. Um das Verfahren auf
nicht-rechteckige Elemente anwenden pmkén, werden die Gradienten, wie sie in (Gl. 5.2.19)
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angegeben sind, wie folgt umdefiniert:

den _ Z(CHl_ Cj)
i - j+1 j
vt
wn 2(Cj—l—l_cj)
aX — . .
j+1 J
maX('LJH’ 'j,i+1)
(6.4.54)
wp _ 2Ci—Cj-1)
1717] ]717]
up 2(cj—cj-1)
Smax = j i1
max(lifl,i : lj,l,j)

6.5 Kopplung von Transport und reaktiven Prozessen

Fur die Kopplung zwischen dem advektiv-dispersiven Transport und den reaktiven Prozessen ste-
hen grundatzlich zwei unterschiedliche Aa&e zu Verfigung: Bei eineexplizitenKopplung
werden die Teilprozesse unabigig voneinander gest, ein Austausch zwischen den Prozes-
sen findet nuuber die Ergebnisse statt. Bei demplizitenKopplungsverfahren wird der jeweils
andere Prozess bei deosling eines Teilprozesses mitbekSichtigt.

Im Folgenden werden das explizite Kopplungsschema (hiep@sator splitVerfahren bezeich-
net) und zwei implizite Schemata vorgestellt und miteinander verglichandie drei Verfahren
werden die Vor- und Nachteile aufgeiit sowie die Bedingungen, die sialr flie numerischen
Verfahren zur Simulation der Teilprozesse aus den Kopplungsverfahren ergeben.

6.5.1 Operator SplitAnsatz
Die grundlegende Idee deperator splitAnsatzes [198] besteht darin, das gekoppelte Problem in

ein Transportproblem und ein Reaktionsproblem aufzuteilen und beide Teilproblemengaph”
voneinander in einer Sequenz nsén:

C(tht1) = C(tn) + ACtrans+ ACchem (6.5.55)
Dies ftihrt zu folgendem Schema:

1. Nehmec(ty) als Anfangsbedingung undgé:

tn+1
Chi1 = /TransportohneReaktiondn
t
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2. Nehmecy, 1 als Anfangsbedingung undgé:

tn+l

C(tht1) = / Reaktionenohne Transpadit
th

3. Gehe zum achsten Zeitschritt.

Im Transportschritt muss eine lineare PDG je mobiler Komponentsgelrden, im Reaktions-
schritt ein nichtlineares DAGLS je Knoten oder Zelle.

Es bestehen Varianten der Methode wie z.B. die 3-Schritt-Methode [181], in declzstnder
Transportschrittdi das halbe Zeitinkrement gedt' wird, dann der Reaktionsschritirfdas gan-

ze Zeitinkrement und schliel3lich der Transportschuttdie zweite Hilfte des Zeitinkrements.
Dieses Vorgehen wurderf'den mikrobiell beeinflussten Stofftransport im Grundwasser z.B. von
[205] eingesetzt.

Die Vorteile desoperator splitAnsatzes liegen auf der Hand. Das Verfahren ist einfach zu im-
plementieren, der rechnerische Aufwand ist gering , und das TransportschemaoKanon+
abrédngig vom Schemauf'die reaktiven Prozesse optimiert werden.

Das Hauptproblem des Ansatzes liegt in der Erzeugung eines nicht bestimmbaren Kopplungs-
fehlers. Die simulierten Prozesse treten in der Natur gleichzeitig auf und beeinflussen sich ge-
genseitig, werden aber entkoppelt in einer Sequenz betrachtet. Unterstiggh Bedingungen

kann die Entkopplung zu Instabditén tihren, die lediglich durch die Wahl kleiner Zeitschritt-
weiten verhindert werdendkinen. Ein FehlerseiZer besteht nach Wissen des Verfassers nur
fur vereinfachte reaktive Problemstellungen wie dem Abbau erster Ordnung oder der einfachen
MICHAELIS-MENTEN-Kinetik [107, 138].

Als Kopplungsbedingung tritt bei deaperator splitAnsatz lediglich der Austausch von Konzen-
trationen zwischen den beiden Halbschritten auf. Biemliche Diskretisierung der Transportbe-
rechnung darf sich von derjenigen der Reaktionsberechnung unterscheiden, sofern die Ergebnisse
raumlich umverteilt werden.

6.5.2 lterative Zwei-Schritt Methode

Die Einfihrung einer Iteration in deaperator splitAnsatz vermag den Kopplungsfehler des
Verfahrens zu begrenzen. Das Verfahren in [111] @hthinen reaktiven Quellen-/Senkenterm
im Transportschritt, der durch den Reaktionsschritt iterativ erneuert wird. Waperator split
Ansatz wird die Zwischenkonzentratiop, 1 als Anfangsbedingungif den Reaktionsschritt ein-
gesetzt.

Diese Methodedsst sich dahingehend modifizieren, dass aisung des letzten Zeitschritts als
Anfangsbedingunguii beide Halbschritte eingesetzt werden kann [36]. Dies erfordert die De-
finition einer expliziten Transportratenfden Reaktionsschritt. Das Prinzigskt sich wie folgt
erklaren:

thea
Ci(thy1) = /ti+ri dt (6.5.56)
th



6.5. Kopplung von Transport und reaktiven Prozessen 95

wobeiTt; die Transportrateur’ die Komponente am betrachteten Knoten umgden zugebii-
gen reaktiven Quellen-/Senkenterm darstellen. Im Transportschrittrwiimtplizit berechnet und
ri explizit benicksichtigt, wohingegen im Reaktionsschritieinen explizit vorgegebenen Term
nullter Ordnung darstellt ung implizit berechnet wird. Diesufirt zu folgendem Schema:

1. Ubernnehme die reaktive Rate vom letzten Zeitschritt als Anfangsaatg zur Initialisie-
rung eines neuen Zeitschrittes:

©  _ .
ri,n+l - rlvn

2. Nehmezi(tn) als Anfangsbedingungif‘den Transportschritt undgé:

tn+1

= /trans— rv- Y dt
fn

trans(v)
Ci,n+1

3. Berechne die explizite Transportrate €ien Iterationsschritt:

trans,
M G = Gi(tn) (v-1)
i,n+1

I,n+1 tn—l—l - tn

4. Nehmec(t,) als Anfangsbedingungif'den Reaktionsschritt undgé:

thei

chem(v) _ (V)
Cint1 = = /chemqL Tini1

tn

5. Berechne die explizite Reaktionsrate fien Iterationsschritt:

chem(v) !
v) Ci,n-|—1 _Cl(tn) (v)
ri,n+1 - tn+1 _tn - Ti,n-|—1
6. Uberptife die Konvergenz:
chem(v trans (v
||Ci,n+1( = Ci,n+1( )H < §7?

7. Gehe zurck zum Transportschritt mit = v + 1 oder weiter zum &Chsten Zeitschritt.

Wie beim operator splitAnsatz mussui jeden Transportschritt eine lineare PDG je mobiler
Komponente sowie im Reaktionsschritt ein nichtlineares DAGLS je Knoten oder Zetlstgel”
werden.

Der Hauptvorteil gegamier denperator splitAnsatz liegt in detUberprifung und Begrenzung
des Kopplungsfehlers. Allerdingsussen beide Halbschritte mehrmals berechnet werden, was
zu einem loheren RechenaufwandHit. Die eingesetzten Methodeur fdie beiden Halbschritte
konnen fast unalarigig voneinander optimiert werden. Die Implementierung ist vergleichsweise
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einfach, sodass grunaizlich alle EULER’'schen Transportmodelle zu Modelleurfden reaktiven
Mehrkomponententransport erweitert werdemikén.

Ein Hauptproblem des Verfahrens besteht darin, dass die Konvergenz, die im sechsten Schritt
des Schemagberpuift wird, fur eine beliebige Wahl der Zeitschrittweite niehpriori garantiert
werden kann. Die Wahl der Zeitschrittweite ist vom Konvergenzverhalten des Kopplungsschemas
abhangig. Die lochste Effizienz kann erreicht werden, wenn die Zeitschrittweite an das Kon-
vergenzverhalten angepasst wirdodfiche Kriterien hierzu \&ien die Anzahl der bexigten
Iterationsschritte oder die Konvergenzrate.

Es ist darauf hinzuweisen, dass die iterative Zwei-Schritt-Methode zwei Linearisierungal:enth”
eine im Kopplungsschema und eine zweite im Reaktionsschritt. lealtefy Transportschritt ein
nichtlineares Verfahren eingesetzt wird, ergeben sich sogar drei Linearisierungen. Dies kann unter
bestimmten Umstriden weniger effizient sein als ein direktes Kopplungsverfahren, bei dem das
Gesamtsystem der Gleichungen konsistent linearisiert wird (siehe Abschnitt 6.5.3).

Im Vergleich zunoperator splitAnsatz bestehen erweiterte Kopplungsbedingungen. Das Verfah-
ren flir den Transportschritt mussuinlich verteilte, von der Sirniung unabéiigige Quellen- und
Senkenterme backsichtigen khnen, und im Reaktionsschritt ist die Transportrate alatzus”
licher Term nullter Ordnung miteinzubeziehen. Daaimiliche Diskretisierung mussrfden ge-
samten Zeitschritibereinstimmen und nicht nunifden Austausch der Ergebnisse.

6.5.3 Direkte Kopplung

Im direkten Kopplungschema werden die PD dién Transport und das DAGLS8Ifdie reakti-

ven Prozesse gleichzeitig gst. In [128] wurde hierzu ein von den reaktiven Prozessen bestimm-
ter nichtlinearer Term erster Ordnung in die Transportgleichung aihgeftie mit der FEM

gelost wurde. Zur Linearisierung wurde einecRRD-Iteration verwendet. In einer dreidimensio-
nalen Anwendung haben dieselben Verfasser den Ansatz vereinfacht, indem sie die reaktiven Ter-
me explizit beucksichtigt haben [71]. In [21] wurde sowohl ein reaktiver Term erster als auch ein
reaktiver Term nullter Ordnung in die Transportgleichung einggfwelche mit der FEM unter
Verwendung lokal adjungierter Testfunktionenagtlivurde. Hierbei wurden die Reaktionsraten

auf der Grundlage von Konzentrationen, die durch eine Projektion der Knotenkonzentrationen der
letzten beiden Zeitschritte abgesatat wurden, berechnet.

Im Gegensatz zu den genannten Verfahren, bei denen die reaktiven Terme in ein Verfahren zur
Losung des Transportproblems integriert wurden, soll an dieser Stelle ein klassisches Linienver-
fahren vorgestellt werden. Diese Methode wurde z.B. in einem Programnosuny reaktiver
Transportprobleme in unterschiedlichen aquatischen Systemen verwendet [157].

Hierzu wird die Transportgleichunguinlich mittels eines ELER’schen Verfahrens diskretisiert,
sodass di@omp PDG's flir den Transport in ein System VORomp- Nkn gewshnlichen DGL's
Uuberfiihrt werden. Letztere werden nun mit da, DAGLS's, die die reaktiven Prozesse an den
Knoten beschreiben, kombiniert, sodass eine gro3es DAGLS der Oraruig: Nkn entsteht.
Dieses DAGLS wird mittels desdsers DASPK integriert [17].

Damit kann eine konsistente Linearisierung des Gesamtproblems erreicht werden. Die Eigen-
schaften des DAGLS-dsers wie die Adaptivét'in der Wahl der Zeitschrittweite und der Appro-
ximationsordnung &rinen fir die L6sung des gekoppelten Systems genutzt werden. Eine konsi-
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stente Initialisierung muss nur einmatrflie gesamte Berechnung durchget werden.

Der rechnerische Aufwand des Verfahrens ist allerdings vergleichsweise hoch, da das gekoppel-
te System grof3, nichtlinear und steif ist. Bei Verfahren, die auf der Entkopplung von Transport
und reaktiven Prozessen beruheonkén die Einzelverfahren unadoigig voneinander optimiert
werden. Da die gro3en Gleichungssysteme, die sich aus der Transportdiskretisierung ergeben, li-
near sind, mssen bei den entkoppelten Verfahren zwar viele, aber nur kleine Systeamkghn™
diejenigen €ir die reaktiven Prozesse an allen Knoten, linearisiert werden. Im Gegensatz hierzu
wird bei der direkten Kopplung ein sehr grof3es System linearisiert. Dies erfordert lange Re-
chenzeiten. Andererseits sind weniger Iterationen erforderlich, was zu verringerten Rechenzei-
ten flhrt. Die durch die Linearisierung entstandenen linearen Gleichungssystemerkstark
nichtsymmetrisch und schlecht konditioniert sein und erfordern somit rechnerisch aufwendige
Gleichungsbser.

Die Kopplungsbedingungen sind im Vergleich zu den beiden anderen Kopplungsverfahren am
weitreichendsten. Dieatimliche Diskretisierung mussrfden Transport und die reaktiven Pro-
zesse identisch sein. Auferdem muss die Diskretisietwrdgfi Transport in das Linienverfahren
integrierbar sein, sodass ausschlie3lich semidiskrete Verfahren angewendet voertksm k™

6.5.4 \Vergleich der Kopplungsanatze

Als Testfall fir den Vergleich der Kopplungsaatgeé wird die reduktive Dechlorierung von Tetra-
chlorethen (PCE) in einer 10@langen Stronwohre betrachtet. Der Testfall wird in Abschnitt 8.3
detailierter beschrieben. Es werden sechs mobile Komponenteckisatitigt: die vier chlorier-

ten Ethene, das unchlorierte Ethen und ein nicht spezifizierter Elektronendonator. Die Konzentra-
tionen dieser Stoffe in einer sorbierten Phase sowie vier unterschiedliche Biomassen, die jeweils
einen Reduktionsschritt katalysieren, werden als immobile Komponenten in die reaktiven Berech-
nungen miteinbezogen. Die Modelannahmen inklusive der Gleichungen und Parameter werden in
Abschnitt 8.3 beschrieben.

Als Anfangszustand wird eingbér das Gesamtgebiet homogene PCE-Kontamination angenom-
men. Die sorbierte und die gedte Phase befinden sich im Gleichgewicht. Weder die Metaboliten,
noch der Elektronendonator sind vorhanden. Es werden homogen verteilte, bafdagsetir
kleine Anfangsbiomassen angenommen.

Vom Beginn der Simulation an wird Wasser, das mit dem Elektronendonator beladen ist, in das
Gebietuber den Zuflussrand eingebracht. Diebrt"zur Stimulierung der mikrobiellen Aktiat”
und damit zum Substratverbrauch sowie zum Enstehen der niedriger chlorierten Metabolite.

In den Modelldufen werden 50 Tage Elektronendonator-Zugabe simuliert. Abb. 6.14 zeigt die
Konzentrationsverteilung der gedten Stoffe nach 30 Tagen.

Folgende numerische Verfahren werden eingesetzt:

e Die direkte Kopplung, wie in Abschnitt 6.5.3 dargestellt. Hierbei basiert die Transportdis-
kretisierung auf der FVM unter Verwendung voRs Superbee limiterDie Zeitschritt-
weite wird durch den DASPK-hSer adaptiv angepasst.

e Die iterative Zwei-Schritt-Kopplung, wie in Abschnitt 6.5.2 dargestellir Bie Model-
lierung des Transports wird die FEM verwendet, wobei der advektive Anteil durch das
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Abb. 6.14: Reduktive Dechlorierung von PCE in einem eindimensionalen Sy-

stem. Langsprofile der gebten Konzentrationen 30 Tage nach
Beginn der Elektronendonator-Zugabe. Vergleich der drei Kopp-
lungsanatze fir die reaktiven Prozesse und den Transport.
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FCT-Verfahren stabilisiert wird. &' die Zeitdiskretisierung des Transportschritts wird die
CRANK-NICOLSON Integration verwendet. Die Zeitschrittweite ist aus Konvergemzden
auf 225s begrenzt. Eine adaptive Zeitschrittwahl kommt nicht zur Anwendung.di€
reaktiven Prozesse wird DASSL verwendet [150]. Das Verfahren isuldsfi in [31]
dargestellt.

¢ Die operator splitKopplung, wie in Abschnitt 6.5.1 dargestelltuf~die Modellierung
des reaktiven Transports wird das Programm CONMIX verwendet. Um dasENT-
Kriterium einzuhalten, wird die Zeitschrittweite auf 3009festgesetzt.

Alle Programme sind in FORTRAN 77 abgefasst. In Tabelle 6.1 wird die Effizienz deatgsm”
numerischen Verfahremifeine Hewlett-Packard 735-125 Workstation unter dem Betriebssystem
HP-UNIX verglichen. Physikalische Eiterungen zu den Berechnungen sind Abschnitt 8.3 zu
entnehmen. An dieser Stelle sollen lediglich die drei Kopplungsmethoden verglichen werden.

Zundchst kann eine gute qualitatilébereinstimmung der Ergebnisse festgestellt werden. Das
Gesamtverhalten wird in allen Simulation gleich wiedergegebenoperator splitAnsatz zeigt

ein signifikantes Vorlaufen der Front. Dies ist daraufunkZufihren, dass die reaktiven Pro-
zesse zu einer Retardation der Frontgeschwindigkeiterefi. Die Retardation wird im Trans-
portschritt nicht direkt bercksichtigt. Entsprechend werden die Fronten im Transportschritt zu
schnell weiterbewegt. Im folgenden Reaktionsschritt werden zwar die Konzentratamdger”
rungen abgebaut, aber offensichtlich nicht in einem ausreichenden Malf3. Durch Wahl eines klei-
neren Zeitschrittesdinte die Approximation der reaktiven Front durch dgerator splitAnsatz
verbessert werden.

Tabelle 6.1: Effizienz der KopplungsaasZe fir den Testfall.

Anzahl der CPU-Zeit CPU-Zeit

Zeitschritte je Zeitschritt
Direkte Kopplung 10532 £B43min3ls 0.93s
Iterative 2-Schritt-Methode 19200 3X2min52s 6.26s
Operator splitAnsatz 144 2min26s 11.43s

Entsprechend den Erwartungen ist der rechnerische Aufwandefioperator splitAnsatz am
geringsten. Allerdings ist dies auch auf die geringe Anzahl an Zeitschritteckautihren. Die

relativ hohe CPU-Zeit je Zeitschritt ist ein Effekt der grol3en Zeitschrittweite und der starken
Abweichung vom Flie3gleichgewichtszustand zu Beginn des Reaktionsschritt durch den entkop-
pelten transportbedingten Stoffeintrag. Dadurch beginnt der DASSL mit sehr kleinen internen
Zeitschritten ir die Reaktionsberechnungen.

Die Effizienz des iterativen Zwei-Schritt-Verfahrens ist schlechter als diejenige der direkten Kopp-
lung. Dies lonnte sich durch die Anwendung einer adaptiven Zeitschrittwahl im iterativen Zwei-
Schritt-Verfahren varndern. Allerdings &t die konsistente Linearisierung der direkten Kopp-
lung ihren Anteil bei. Die durchschnittliche Zeitschrittweite entspricht bei der direkten Kopp-
lung etwa der halben Zeitschrittweitarfdas iterative Zwei-Schritt-Verfahren, die CPU-Zeit je
Zeitschritt ist jedoch sechsfach geringer. Dauhge Neuberechnung kleiner DAGLS-Probleme
erweist sich zumindest bei dem gatwten Testfall als weniger effizient als die Integration eines
grol3en DAGLS.
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Es ist zu beachten, dass der Vergleich bei mehrdimensionalen Problemen anders ausfallen kann.
Bei derartigen Fragestellungen werden zumeist mehr Unbekannte betrachtet und die Matrizen der
resultierenden linearen Probleme sind schlechter konditioniert als bei eindimensionalen Proble-

men.

6.5.5 Zusammenfassung

Die Benicksichtigung reaktiver Prozesse in einem Transportmodleit Zu zusizlichen Anfor-
derungen an die Numerik des Transportverfahrens (siehe hierzu Abschnitt 4.2.2). Die Wahl eines
Transportverfahrensamgt von der Wahl der Kopplungsmethode ab.

Die dargestellten Kopplungsmethoden lassen sich wie folgt charakterisieren:

e Dieoperator splitMethode stellt den Kopplungsansatz mit der geringsten Anzahl atzzus™
lichen Bedingungen dar und eaglicht die Anwendung aller Transportschematadén
reaktiven Mehrkomponententransport. Der Kopplungsfehler ist unbekannt, entsprechend
sollten keine zu grof3en Zeitinkremente gl werden.

¢ Die direkte Kopplung stellt die konsistenteste Kopplungsmethode dar und weist sich durch
hohe Genauigkeit und Stabditaus. Der Ansatz ist begrenzt aufIEER'sche Transport-
schemata, die sich in die Linienmethode aggn lassen. Bei mehrdimensionalen Anwen-
dungen nussen sehr groRe DAGLS gst'werden. Das Verfahren erfordert sehr stabile
lineare Gleichungsier.

e Die iterative Zwei-Schritt-Methode stellt eine Art Kompromiss dar. Sieagicht einer-
seits die Begrenzung des Kopplungsfehlers und andererseits die weitgehendngigéh™
Behandlung der reaktiven Terme und des Stofftransports. Allerdings kann die Konvergenz
des Verfahrens sehr kleine Zeitschritte erfordern.

Im Testfall ist die direkte Kopplung effizienter als die iterative Zwei-Schritt-Methode. Zum Teill
kann dies als Ergebnis der konsistenten Linearisierung gewertet werden. Die Anpassung der Zeit-
schrittweite an dasdsungsverhaltendagt mit Sicherheit zur vergleichsweise hohen Effizienz der
direkten Kopplung bei.

Zumindest {iir eindimensionale Fragestellungen erschient der rechnerische Aufwadi fdi-
rekte Kopplung akzeptabel. Aufgrund der Genauigkeit und Stabk&hn deshalb der Einsatz
dieses Verfahrenaf'eindimensionale Fragestellungen empfohlen werden.

Der operator splitAnsatz erscheint aus der Sicht der numerischen Analyse steifer Systeme zu-
nachst als schlechte Wahl. Er konnte jedoch in vielen Anwendungen erfolgreich eingesetzt wer-
den [43, 42, 97, 69, 71, 197, 55, 125, 13Q)r lgfroRe Modellgebiete, die mit mehreren Zehntau-
send Knoten diskretisiert werden, mag dgerator splitAnsatz sogar das einzig praktisch ein-
setzbare Verfahreruf'den reaktiven Mehrkomponententransport darstellen. Die Eiasktn-

gen des Verfahrens sollten jedoch bei seinem Einsatzcksichtigt werden. Es empfiehlt sich

fur jede spezielle Anwendung, die Genauigkeit dpsrator splitVerfahrens durch den Vergleich

mit implizit gekoppelten Verfahren anhand eindimensionaler Modellrechnungebemprifen

und dem anschlieBend mehrdimensionale Berechnungen mit dem Verfahren dumodrzuf”



Kapitel 7

Anwendungen auf den aeroben
Schadstoffabbau

Um die Abhangigkeit der mikrobiellen Aktivat von der aumlichen Verteilung hydraulischer
Eigenschaften exemplarisch zu demonstrieren, wird im Folgenden auf das in der Litexdtgr h”
verwendete System des Sauerstoff-limitierten aeroben Schadstoffabbaclgyagriffen [55, 128,
125, 71]. Dieses stark vereinfachte mikrobielle Systenuddesichtigt einen Schadstoffurf'den
Sorption im Gleichgewicht angenommen wird, Sauerstoff, sowie eine immobile Biomasse. F"
diesen Fall nimmt (Gl. 3.4.23) folgende Form an (vergleiche auch (Gl. 3.4.17)):

. Co Cs
o = umaX(Ko+Co) (Ks+cs)
oX
E = (kgr—kdec)x

(7.0.1)

kX
o = Yo

kX
rS — —Y—S

wobeicgo die Sauerstoff- unds die Schadstoffkonzentration darstellen. Die Retardationskoeffizi-
enten werden in dem Modell mit dépcKoc Beziehung (Gl. 3.3.13) ermitteltuF die folgenden
Anwendungen sind die reaktiven Parameter in Tabelle 7.1 auligef”

Tabelle 7.1: Reaktive Parameteuf die Testéille zum aeroben Abbau.

Mikrobiologische Parameter

Yo=0.032 Ys=0.09 Ko=0.2mg/l Ks=2.0mgl/l
Mmax=5/d  kyec= 0.05/d

Sorptionseigenschaften

foc =0.002 p=2600kg/nf K3-.=330l/kg K3.=0Ilkg

In Abschnitt 7.1 wird ein quasi-eindimensionales System betrachtet, in dem durch die Randbedin-
gungen eine nahezu parellele@ting vorgegeben ist. Dieses Beispiel dient dazu, die Anwend-
barkeit von Makrodispersionsaatgén tir den Transport wechselwirkender Stoffeuherptifen.

In Abschnitt 7.2 wird dagegen eine punitiiiige Einleitung simuliert, bei der die mikrobiellen
Umgitze durch die Querdurchmischung limitiert werden. Dieses Beispiel dient dazu, den Einfluss
der Netzorientierung auf die Qualitder numerischen Simulation darzustellen.

101
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7.1 Reaktiver Transportin einem heterogenen quasi-eindimen-
sionalen Grundwasserleiter

7.1.1 Problemstellung

Anhand eines quasi-eindimensionalen Modellproblems sollen die Effektadedichen Varia-

bilitat der hydraulischen Ledfigkeit auf die mikrobielle Aktivat im Untergrund demonstriert
werden. Diese Effekte werden mit jenen des konservativen Stofftransports verglichen. Insbeson-
dere wird untersucht, inwieweit die in Abschnitt 2.2.2 autdefén Homogenisierungsatze

fur den konservativen Stofftransport auf den Transport wechselwirkender Substéergagen
werden kann.

In praktischen Anwendungen ist die wahre Verteilung der hydraulischerahggiéit im Allge-
meinen nicht bekannt.&lifig stehen ausschlief3lich integrale Informationen, wie sie aus Pumpver-
suchen und Tracertests zwischen zwei Brunnen gewonnen weodeek, tir die hydraulische
Charakterisierung eines Standortes zur VWgurig.

Beim sogenannteinter-well Tracertest wird ein Markierungsstoff in einen Zugabebrunnen gege-
ben und sein Durchbruch in einem Entnahmebrunnen erfasst. Die hiermit ermittelte Durchbruchs-
kurve stellt einauber alle Stronwhren integrierte Information dar.

Im dargestellten Modellproblem wird dieser Tracertest vereinfacht, indem anstelle der Simulati-
on einer divergent-konvergenten @tring zwischen zwei Brunnen ein quasi-eindimensionales
Stromungsfeld in einem rechteckigen Gebiet betrachtet Witier zwei Rinder des Gebietes fin-

det kein Fluidaustausch statt. An den beiden ande@md&h wird eine feste Piezometehie”

als Randbedingung festgelegt. Der Tracer wird homag®sr den Zuflussrand zugegeben. Die
Durchbruchskruve ergibt sich aus der abflussgewichteten Konzentration im Wassdreddsri
gesamten Abflussrand das Gebiet asst:

Fir das reaktive Transportproblem wird eine homogene Verteilung eines sorbierenden Schad-
stoffs als Anfangsbedingung angenommen. Das Systemalenthiéichst keinen Sauerstoff. Letz-

terer wird mit dem zuflieRenden Wasser bei konstanter Zuflusskonzentration in das Gebiet ein-
gebracht. Sowohlui'den Sauerstoff als auchrfden Schadstoff werden Durchbruchskurven in
derselben Weise ermittelt wiarf'den konservativen Tracer. Die Modellkonfiguration ist in Abb.

7.1 dargestellt.

Fur ein rechteckiges Gebiet wird eine geostatistische Verteilung der hydraulischeashlggitf”

keit definiert. Dieses rechtwinklige Netz wird zur &tmiingsberechnung mittels der gemischt-
hybriden FEM, wie sie in Abschnitt 6.2.1 beschrieben ist, verwendat.di€” Simulation des
zweidimensionalen Transports werden zwei Netze verwendet: einerseits das rechteckige Netz,
auf dem die hydraulische Ledtfigkeit definiert ist, und andererseits ein stromlinienorientiertes
Netz, dessen mittlere Auung dem rechteckigen Netz entspricht. Die Durchbruckskurven, die
mit Hilfe der beiden Verfahrenut”die Transportberechnung ermittelt werden, werden mitein-
ander verglichen. Die eingesetzten Methoden zuorStmigsberechnung sind in Abschnitt 6.2
beschrieben, die stromlinienorientierte Netzgenerierung in Abschnitt 6.3 und die beiden Trans-
portprogramme CONMIX bzw. CONTRACT-4 in Abschnitt 6.4.1 bzw. Abschnitt 6.4.2

Zugitzlich werden die reaktiven Durchbruchskurven, die unter Verwendung des stromlinienori-
entierten Netzes ermittelt werden, mit den Durchbruchskurven aus eindimensionalen Berechnun-
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Abb. 7.1: Problemstellungui' die homogene Sauerstoffzugabe in einen kontaminierten, hydraulisch he-
terogenen Grundwasserleiter.

gen verglichen. Die eindimensionalen Berechnungen beruhen auf der Interpretation der berech-
neten Tracerdurchbruchskurven mit Hilfe unterschiedlicher Makrodispersi@izanBisbeson-

dere werden dasi€k’sche Makrodispersionsmodell, das Zwei-Bereiche-Modell [41, 190, 19]
und das stochastische Stravhrén-Modell [189, 176, 177] auf ihre Verwendbarkeit féaktive
Fragestellungenberpuift.

Hydraulische Parameter flir das Modellproblem

In dem Modell wird ein heterogener sandiger Grundwasserleiter nachgebildet. Es wird ein Aus-
schnitt von 8mLange und 2® m Breite betrachtet. Zur Erzeugung einer stochastischen Vertei-
lung der hydraulischen Ledfiigkeit sowie zur Sarhungsberechnung wird das Modellgebiet in
160 auf 41 Zellen in die &figs- bzw. Querrichtung unterteilt. Alsadfitigkeit des Grundwasser-
leiters werden 1@ angenommen.

Zur Erzeugung einer Mussschen Verteilung der hydraulischen Laikiigkeit dient das Pro-
grammpaket GSLIB [54]. Die Standardabweichung der logarithmierten hydraulischeahligpitf™

keit ok betrdgt 10. Dies stellt einen typischer Wentif Sandgrundwasserleiter dar [74]. Die
Korrelationséinge betgt 4m. Fir die Zellenwerte der hydraulischen Lattiigkeit wird Isotropie
angenommen. Tabelle 7.2 fasst die hydraulischen Eigenschaften zusammen. In Abb. 7.2 ist die
erzeugte Verteilung der hydraulischen Leiltigkeit dargestellt.

Bei der Transportberechnung mit CONMIX wird dasselbe Netz verwendetnwiid Stomungs-
berechnung, bei der Transportberechnung mit CONTRACT-4 wird ein stromlinienorientiertes
Netz verwendet, das aus 6560 Elementen in 41 Swbreri' besteht (siehe Abb. 7.3).

7.1.2 Ergebnisseli einen konservativen Tracer

Wegen der bheren numerischen Genauigkeit wird als Tracertest eine stufeigfé gegeuaber

einer pulsartigen Zugabe bevorzugt. Vom Beginn der Simulation an wird der Markierungsstoff
Uber den Zuflussrand mit einabér den Rand konstant zu eins gesetzten Konzentration zugege-
ben.
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Tabelle 7.2: Hydraulische Eigenschaften des zweidimensionalen Modellgrundwasserleiters.

Geometrische Parameter des Gebiets

Lange =80m Breite =205m Machtigkeit = 10m

Geostatistische Parameter des Feldes der hydraulischen Leitiigkeit
K=103m/s ok =1.0 AN=4m A=4m
Hydraulische Randbedingungen

hzufluss- Pabfluss = 0.8 M
Homogene Transporteigenschaften

Ne=0.3 a; =0.01m a¢ = 0.002m Dm=10"°n?/s

Abb. 7.2: Verteilung der hydraulischen Leithigkeit {ir die Modellberechnungen zum aeroben Schad-
stoffabbau.

Abb. 7.3: Homogene Zugabe von Sauerstoff in einen kontaminierten, hydraulisch heterogenen Grund-
wasserleiter. Verwendetes stromlinienorientiertes Netz.
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In einem Feldexperimentavé die Verteilung des Markierungsstoffes im Untergrund weitgehend
unbekannt, sofern nicht zahlreiche Beprobungspunkte untersuchew.’In den meisten prak-
tischen Anwendungen besemkt sich Messung auf die Erfassung der Abflusskonzentration im
Entnahmebrunnen. Deshalb soll auch in der numerischen Simulation die integrierte Abflusskon-
zentration @i die weitere Interpretation herangezogen werden.

Ergebnisse der Berechnungen auf den zweidimensionalen Netzen

Abb. 7.4 zeigt die integrierte Durchbruchskurven des Markierungsstoffes aufgrund der zweidi-
mensionalen Berechnungen auf beiden eingesetzten Netzen. Die Kurven zeigen eine zeitliche
Verschmierung des Durchbruchs, die im Wesentlichen die Verteilung schneller und langsamer
Stromiohren wiedergibt.
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Abb. 7.4: Homogene Zugabe eines Tracers in einen heterogenenen Grundwas-
serleiter. Durchbruchskurverurf'die zweidimensionalen Berech-
nung. Durchgezogene Linie: stromlinienorientiertes Netz; punktier-
te Linie: rechteckiges Netz.

Die nicht dargestellteatimliche Verteilung des Tracers weist einen scharfen, jedoch unra@gjm”
geformten Frontverlauf auf. Dies ist darauf ackzutihren, dass die lokalen Dispersati¢h
ziemlich klein sind und der Tracer in den besser dwassijen Bereichen schneller transportiert
wird als in den schlechter duradsigen.

Die Durchbruchskurveur'das stromlinienorientierte Netz zeigt drei Stufen an, die in der Durch-
bruchskurvedit das rechteckige Netz verschmiert sind. Dies deutet darauf hin, dass die Berech-
nung auf dem rechteckigen Netz zunstlicher Querdiffusionufirt. Dennoch kann eine gute
Ubereinstimmung festgestellt werden. Als Fehlermal®ent die Wurzel der gemittelten Abwei-
chungsquadrate (Gl. 7.1.2). Es lagjtflir den Vergleich der beiden Kurven 0.0226.

€ = \/ L rg(cirec_dstr)2 (7-1-2)

Nrec;
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Nrec Stellt die Zahl der Ausgabepunkte der Durchbruchskunvedéis rechteckige Netzl,. den

i-ten Wert fir das rechteckige Netz ura}, den zeitgleichen Werui 'das stromlinienorientierte

Netz dar. Da sich die zeitliche Diskretisierung zwischen den beiden Berechnungen unterscheiden
kann, mu5$iStr durch lineare Interpolation zwischen den berechneten Ausgabepunktdad”
stromlinienorientierte Netz ermittelt werden.

Quasi-eindimensionale Analyse

Die integrierte Abflusskonzentration der zweidimensionalen Berechnung auf dem stromlinienori-
entierten Netz wirddri die Interpretation unter Anwendung der in Abschnitt 2.2.2 aulfige€i
konzeptionellen Modelleut'die Makrodispersion verwendet. Hierbei kommt dezsche Ma-
krodispersionsansatz, der Zwei-Bereiche-Ansatz [41, 190, 19] und das stochastischel8&omr”
Modell [189, 176, 177] zur Anwendung. Die Parameter diese Modellaretze werden durch
Anpassung analytischer oder numerischesurigen an die Durchbruchskurve ermittelt. In einem
zweiten Schritt werden mit denselben Parametern Berechnungen zum reaktiven Transport durch-
geflinrt, wobei die reaktiven Parameter in allen Modellen einschlief3lich der zweidimensionalen
Berechnungen auf den beiden Netzen identisch sind.

Fur das Fck’sche Makrodispersionsmodell wird eine effektive homogene DasdidjkeitKe

von 1054- 103 m/sverwendet, die sich aus der Inversion desRRY’schen Filtergesetzes (Gl.
3.1.2) unter Verwendung des Gesamtdurchflusses, der Piezootetadifferenz und derdrige

des Modellgebietes ergibt. Wienfdie zweidimensionalen Berechnungen wird eine homogene
Porositit von 0.3 angenommen. Die Makrodispersivii“kann durch Anpassung an folgende
analytische bsung ermittelt werden [147]:

cxt) = Merfc X~ Vel (7.1.3)
2 2./ (0ve+ D)t

Mit Hilfe eines nichtlinearen Optimierungsalgorithmusses im Datenanalysepaket SigmaPlot [105]
kann die Makrodispersiata auf einen Wert von 408 m festgestzt werden. Das Fehlermaf}
betraigt 00481.

Wie bereits in Abschnitt 2.2.2 ausgsfit wurde, beruht der Zwei-Bereiche-Ansatz darauf, den
Porenraum in einen mobilen und einen immobilen Anteil zu unterteilen. Der Transport ist auf
den mobilen Anteil beschrikt. Der Stoffaustausch zwischen den beiden Partesitivird mit

einem Term erster Ordnung beschrieben [41]. Dieses Konzept wurdeungtiph’ entwickelt,

um Effekte auf der Porenskala wie sogenarggad-endPoren oder den Austausch zwischen
immobilen Bodenaggregaten und mobilen Makroporen zu beschreiben. Es kann aber auch dazu
benutzt werden, Heterogeat€n in einem gif3eren Mal3stab zu homogenisieren [18, 19].

Eine semianalytischedsung zum Zwei-Bereiche-Modell ist in [190] angegeben. Allerdings er-
fordert diese bsung eine numerische Integration, sodass anstatt dessen auch das System einer
partiellen und einer gesfinlichen DGL direkt numerisch gedt und die numerischernosiingen

durch Parametervariation an die Durchbruchskurve angepasst werndeark ™

mo

ocl . _
o 5~ 0+ (67 = nmdDIE™) = g™+ Knocim(@l7 = 67%) = 0 (7.1.4)




7.1. Reaktiver Transport in einem heterogenen quasi-eindimensionalen Grundwasset@iter
ac . .
NimR—— — NimM™ — Kmooim(¢™ — ™) = 0 (7.1.5)

Die Indizesmoundim beziehen sich auf die mobile bzw. immobile Porasikno.im stellt den
Stofflibergangskoeffizienten erster Ordnung zwischen den beiden Rteogitir. Es ist zu beach-
ten, dass die Abstandsgeschwindigkigitur die Ermittlung vorD in (Gl. 7.1.4) auf die mobile
und nicht auf die gesamte Por@diru beziehen ist. Dies igtfdie konkrete Anwendung insofern
nicht relevant, weil die Dispersit bei der Parameteranpassung verrassigt wird.

Die anzupassenden @3én sindkmosim UNdnim/Ne. Fir den Parametersatz o sim = 1.27510*6/5
undnim/ne = 0.32 kann das Fehlermafzu 0.0419 minimiert werden. Die effektive hydraulische
Leitfahigkeit K¢ betréigt wie im Fck’schen Makrodispersionsmodellb4- 10-3m/s und die
Gesamtporositfne 0.3.
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Abb. 7.5: Homogene Zugabe eines Tracers in einen heterogenen Grundwas-
serleiter. Vergleich der Durchbruchskurveur fdas eindimensio-
nalen Fck’sche Makrodispersionsmodell (punktierte Linie), das
eindimensionale Zwei-Bereiche-Modell (durchgezogene Linie) und
die zweidimensionale Berechnung auf einem stromlinienorientier-
ten Netz (Punkte).

Abb. 7.5 zeigt die angepassten Durchbruchskurverdés Fck’sche Makrodispersionsmodell

und das Zwei-Bereiche-Modell im Vergleich zur Durchbruchskurve der zweidimensionalen Be-
rechnungen. Offensichtlich kann keines der genannten eindimensionalen Modelle die Stufen der
zweidimensionalen Berechnung nachbilden. Die Durchbruchskurve des Zwei-Bereiche-Ansatzes
ist stirker asymmetrisch und kann daEtwas besser angepasst werden als jene idessEhen
Makrodispersionsmodells.

Die wesentliche Annahme des stochastischen Sthreri-Modells beruht auf der Vernaahki-
gung der transversalen DispersatitHieraus folgt der Ansatz, dass die@gEn Stoffe in nicht
miteinander wechselwirkenden Stravhrén transportiert werden [189]uFéine homogene ef-
fektive hydraulische Leithigkeit je Stromohre kann die Durchbruchskurve im Abfluss des Ge-
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bietes auf die Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion der effektiven hydraulischemhigjkéitp(Ke)
wie folgt zunickgefihrt werden:

/c x.t,Ke) p(Ke) dKe (7.1.6)
0

c(x,t, Ke) stellt hierbei die analytischedsung tir die Durchbruchskurve einer einzelnen Strohre’
mit einer homogenen effektiven hydraulischen Ladiitikeit Ke dar. Durch Einsetzen von (Gl.
7.1.3) in (Gl. 7.1.6) ergibt sich:

KetAh

x p(Ke) dKe (7.1.7)

= 9 fertc
2 O/ \/(queAh Dm>t
X

Um die Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion der effektiven hydraulischen algigkeit p(Ke) aus

der Durchbruchskurve abzuleiten, muss (Gl. 7.1.7) invertiert werden. Dies ist gtalcshicht
moglich, da Verschmierungseffekte aufgrund der porenraumbedingten Dispersion und aufgrund
der dumlichen Variabiliét nicht unterschieden werdemwriien. Wenn jedoch neben der trans-
versalen auch die longitudinale Dispersion vernassiljt wird, ergibt sich eine umkehrbare Be-
ziehung zur Durchsbruchskurveurdie hier dargestellte Untersuchung ist diese Vereinfachung
zulassig, weil die porenraumbedingte Dispersititon Q01 msehr viel kleiner ist als die Makro-
dispersivitit vona 4 m, die im Wesentlichen die Verschmierung durch @diamiliche Varaibilitit
beschreibt. Es sollte darauf verwiesen werden, dass die Annahme eines rein advektiven Trans-
ports im Rahmen der stochastischen Beschreibung des Stofftransports in heterogenen Medien
haufig getroffen wird [51].

Nach diesem Ansatz kann die Durchbruchskurve des Tracers als Verteilungsfunktion der An-
kunftszeitert, fur den advektiven Transport in unabigigen Stronwfiren interpretiert werden
[176]. Die Ankunftszeiten sind umgekehrt proportional zu danggemittelten Abstandsge-
schwindigkeiten und zu den effektiven hydraulischen ladiifikeiten:

X @
v = AhK (7.1.8)

t
c(x,t) = Cin/p(ta)dt mit ty =
0

Ein Tracertest mit pulsartiger Zugahehtt somit zu einer Durchbruchskurve, die der nicht inte-
grierten Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion der Ankunftszeiten entspricht. Ein Test mit stufenar-
tiger Zugabe tdihrt zu einer Durchbruchskurve, die der integrierten Wahrscheinlichkeitsfunktion
entspricht. Es ist anzumerken, dass die Transformation der Ankunftszeiten in effakigsgé-
mittelte hydraulischen Lei#figkeiten, wie sie in (Gl. 7.1.8) vorgenommen wird, nicht notwendig

ist, wenn die reaktiven Prozesse, die mit dem Stofftransport gekoppelt werden sollen, als Funktion
der Ankunftszeiten formuliert werden [177].

Die Zeit fiir den Austausch eines Porenvolumensawgtiih Beispiel 2278- 10° s. Mittels Di-
vision durch diesen Wert werden alle Ankunfts- und Durchbruchszeiten in eine dimensionslose
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Form ubertihrt. Die Qite der angepassten Durchbruchskurven wird mit drei Ma®empiift:

(1) der Wurzel der mittleren Abweichungsquadrate zur Kurve des stromlinienorientierten Netzes
€, (2) der dimensionslosen Durchbruchsigity s), die bemtigt wird, bis die Konzentration im
Durchbruch 50% der Zugabekonzentration erreicht, sowie (3) der Breite der Durchbruchskurve
o¢, die sich wie folgt berechnet:

of = ta(co.84) —fa(co.16) (7.1.9)

wobeifa(Co.84) undis(co.16) die dimensionslosen Zeiten bis zum Erreichen von 84% bzw. 16% der
Zugabekonzentration darstellen. Die Wenes; t5(co 5) und og, wie sie sich @ii die Anpassung
der einzelnen Modelle ergeben, sind in Tabelle 7.3 aufyef”

Tabelle 7.3: Homogene Zugabe eines Tracers in einen heteroge-
nen Grundwasserleiter. Vergleich der Homogenisierungs-
angitze mit den zweidimensionalen Berechnungen.

e fa(cos) o
2-D stromlinienorientiertes Netz - 0.929 0.630
2-D rechteckiges Netz 0.0226 0.900 0.630
1-D Fick’sche Makrodispersion 0.0481 1.000 0.637
1-D Zwei-Bereiche-Ansatz 0.0419 0.911 0.606

7.1.3 Ergebnisseti den reaktiven Transport

Fur den reaktiven Transport wird eine homogene Anfangskonzentration des Schadstoffs von
2 mg/l angenommen. Die Konzentrationen in derogé¢h und in der sorbierten Phase stehen

im Gleichgewicht. Als Anfangshiomasse wird im Gesamtgebiefg/| eingesetzt. Sauerstoff

ist zurachst nicht vorhanden, wird jedoch vom Beginn der Simulation an mit einer Konzentration
von 5mg/l im Zufluss zugegeben. Die reaktiven Parameter sind in Tabelle 7.1 ahfgef”

Ergebnisse tir die zweidimensionalen Netze

Die Verteilungen der Konzentrationen sind nicht dargestellt. Sie weisen sawalad$ stromlinie-
norientierte als auchuf'das rechteckige Netz eine starke Antikorrelation zwischen dem Sauerstoff
und dem Schadstoff auf. Die mikrobielle Aktigitist auf eine schmale Durchmischungszone, in
der beide Substanzeaurfdie Organismen veufjbar sind, beschrikt.

Abb. 7.6 zeigt die integrierten Durchbruchskurvem féien Sauerstoff und den Schadstoff, wie
sie sich aus den beiden Methoden ergeben. Die Kurven stimmen im Wesentlichamegein.’

Wie im Fall des konservativen Stofftransports spiegelt die Verschmierung der Durchbruchskur-
ven die Verteilung schneller und langsamer Stroinen wider. Da der Austausch zwischen den
Stromohren von der betragsaftig kleinen transversalen Dispersatibestimmt wird, wird die
Durchbruchskurveui den reaktiven Transport nur unwesentlich durch die Durchmischung und
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Abb. 7.6: Homogene Zugabe von Sauerstoff in einen kontaminierten, hy-
draulisch heterogenen Grundwasserleiter. Durchbruchskurven von
Sauerstoff und dem Schadstofirfdie zweidimensionalen Netze.
Durchgezogene Linie: stromlinienorientiertes Netz; punktierte Li-
nie: rechteckiges Netz.

die damit verbundene Reaktion der Substanzen zwischen unterschiedlicheroBtesntréein-
flusst.

Wie im Fall des konservativen Stofftransports weist die Durchbruchskurve des rechteckigen Net-
zes einen glatteren Verlauf als diejenige des stromlinienorientierten Netzes auf, was auf eine Ver-
schmierungswirkung infolge mangelnder Netzorientierung hinweist. Allerdings erscheinen die
Unterschiede zwischen den beiden Methoden vor dem Hintergrund der grof3en Unsicherheit in
den reaktiven Parametern, wie sie bei jeder Feldanwendung bestahgs wérnaclassigbar.

Anwendung der Makrodispersionsangétze

Die anhand der Tracerduchbruchskurve ermittelte Makrodispeswitd im Hck’sche Makro-
dispersionsmodellui’ die Simulation des reaktiven Transpoutsefnommen. Die reaktiven Pa-
rameter wie die Randbedingungen sind identisch zu den zweidimensionalen Berechnuingen. F~
das Zwei-Bereiche-Modell wird analog vorgegangen, wobei angenommen wird, dass die Retar-
dationskoeffizienten und die mikrobiologischen Parameter in beiden Rudevsigleiche Werte
annehmen.

Um das stochastische Stroohrénmodell zur Vorhersage des reaktiven Transports einzusetzen,
wird folgendes Vorgehen gelt:

1. Normalisiere die gegebene DurchbruchskuweiEn konservativen Tracer mit der Zufluss-
konzentration.

¢=c/cn (7.1.10)
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2. Forme Ankunftszeiten inahigsgemittelte Abstandsgeschwindigkeiten bzw. effektive hy-
draulische Leithhigkeiten um.

X G

S K,o— "
Ve e Aht,

(7.1.11)
ta

3. Unterteile die sich hieraus ergebende Wahrscheinlichkeitsfunstian ih Klassen.

4. Hihre tr jede Klasse der effektiven hydraulischen Lagiifjkeit eine eindimensionale Be-
rechnung des reaktiven Transport durch, wobei als homogene hydrauliscrahighiit
der Mittelwert der Klasse eingesetzt und die Dispersion veraasigt wird.

5. Wichte die sich hieraus ergebenden Durchbruchkurven mit der Wahrscheinlichkeit der Klas-
se.

6. Addiere alle gewichteten reaktiven Durchbruchskurven, um zundingleri Vorhersage zu
gelangen.

Dieses Vorgehen kann als Vereinfachung des stochastisch-konvektiven Transportmodells betrach-
tet werden [177, 76]. Im letztgenannten Ansatz werden alle maf3geblichen Gleichungen in dimen-
sionsloser Form verwendet. AuRerdem wird die Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion der Ankunfts-
zeiten nichtin eine Funktion der effektiven hydraulischen lagiijkeit umgewandelt. Stattdessen
werden die Ergebnisse des reaktiven Transports als Funktionen der dimensionslosen Ankunftszeit
und der dimensionslosen Absolutzeit ausgellt und mit der Wahrscheinlichkeitsdichtefunkti-

on der Ankunftszeiten verkipft. In [177] wird mit diesem Ansatz eine IIHAELIS-MENTEN

Kinetik ohne mikrobielles Wachstum untersucht, in [76] eine®bD Kinetik fur ein einzelnes
Substrat gekoppelt mit dem Wachstum der Biomasse. In der hier vorliegenden Untersuchung wird
eine Doppel-MdNOD Kinetik fur zwei Stoffe gekoppelt zum mikrobiellen Wachstum betrachtet.

Abb. 7.7 zeigt die Durchbruchskurvearfden Sauerstoff und den Schadstoff nach Anwendung
der unterschiedlichen Makrodispersionsatae. Offensichtlich kann weder dasck’sche Ma-
krodispersionsmodell noch der Zwei-Bereiche-Ansatz die Form der reaktiven Durchbruchskur-
ven richtig wiedergeben. Beide Modelle sagen eine ziemlich scharfe Reinigungsfront voraus. Im
Gegensatz dazwhit das stochastische Strashrénmodell zu einer hervorragenden Voraussage
des Modellproblems.

Die Glite der unterschiedlichen Aaitgé wird mit denselben Mal3en quantifiziert wie im Fall des
Tracerdurchbruchs. Allerdings wird das Fehlermafd Falle des Sauerstoffs mit der Zuflusskon-
zentration von 5ng/l bzw. im Falle des Schadstoffs mit der Anfangskonzentration vorg2
normiert. Die Wertedi die Wurzel der gemittelten Abweichungsquadigtdie dimensionslose
Durchbruchszeit;(co5) und die dimensionslose Breite der Durchbruchskurgesind fiir die
unterschiedlichen ModellaatZe bezogen auf den Sauerstoff und den Schadstoff in Tabelle 7.4
aufgetihrt.
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Abb. 7.7: Homogene Zugabe von Sauerstoff in einen kontaminierten, hydrau-
lisch heterogenen Grundwasserleiter. Reaktive Durchbruchskurven
fur Sauerstoff und den Schadstoff nach Anwendung unterschied-
licher MakrodispersionsaatZe. Durchgezogne Linien: stochasti-
sches Stronufirenmodell; punktierte Linie: IEK'sches Makrodi-
spersionsmodell; Strichpunkt-Linie: Zwei-Bereiche-Ansatz.

Tabelle 7.4: Homogene Zugabe von Sauerstoff in einen kontaminierten, hydraulisch heterogenen Grund-
wasserleiter. Vergleich der unterschiedlichen Homogenisierungizansiit den zweidimen-
sionalen Berechnungen.

Sauerstoff Schadstoff
e fa(cos) o e facos) of
2-D stromlinienorientiertes Netz - 2.941 0.658 - 2.910 0.650
2-D rechteckiges Netz 0.0272 2.853 0.675 0.0249 2.687 0.704
1-D Fick’sche Makrodispersion  0.1962 3.279 0.063 0.1518 3.025 0.161
1-D Zwei-Bereiche-Ansatz 0.1538 3.319 0.233 0.1778 2.910 0.054

Stochastisches Strogtiren-Modell 0.0139 2.924 0.686 0.0145 2.906 0.690
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7.1.4 Diskussion des Testfalls

Die Ergebnisse der zweidimensionalen Berechnungen unter Verwendung des rechteckigen und
des stromlinienorientierten Netzes stimmen ghberein. Obwohl die Verwendung eines recht-
eckigen Netzes zuddstlicher Querdiffusionutirt, beeinflusst dieser Effekt die reaktiven Durch-
bruchskurven nicht maf3geblich. Dies kann darautickgéfinrt werden, dass dieangsdurch-
mischung aufgrund des chromatographischen Effekts die Querdurchmischung einschlief3lich der
kuinstlichen Querdiffusion bei weiteabérsteigt. Entsprechend wird das Gesamtdurchmischungs-
verhalten und damit die berechneten Reaktionsraten durch eine weniger genaue Approximation
der Querdurchmischung nicht imaf$éren Ausmalf beeiathtigt.

Offensichtlich lonnen mit dem FEk’schen Makrodispersionsmodell und dem Zwei-Bereiche-
Ansatz keine zw@Ssigen Vorhersagen zum reaktiven Stofftransport getroffen werden, wenn die
hydraulischen Parameter aus der Durchbruchskurve eines konservativen Tracers ermittelt werden.

In den zweidimensionalen Berechnungen werden die Substanzen durabmiectie Variabiliéit

nicht durchmischt. Dieatimliche Variabiliéit fihrt zu ungleichraBig geformten, jedoch scharfen
Fronten. Die Integrationber den Abflussrand des Gebietahkrt'zu einer verschmierten Durch-
bruchskurve. Diese Verschmierung spiegelt keinerlei Durchmischungsprozesse auf der lokalen
Skala wider.

Fur die Beschreibung des konservativen Stofftransports ist eine Unterscheidung zwischen lokaler
Durchmischung und makroskaliger Verschmierung nicht notwendig. Letzteres ist jedatdnf”
Transport wechselwirkender Substanzen entscheidend. Die mikrobielle Akfindet auf der
lokalen Skala statt. Um sie zu stimulierenyssén der Sauerstoff und der Schadstoff auf dieser
Skala durchmischt sein. Substanzen in parallelen Stbran’lonnen solange nicht miteinander
reagieren, solange sie nicht durch transversale Austauschprozesse durchmischt werden.

Im Fick’schen Makrodispersionmodell wird der Effekt der kl@aniigen Variabikt auf das
Verhalten in der goReren Skala wie ein Diffusionsprozess betrachtet. Folglich wird im Modell
eine Durchmischung des Sauerstoffs und des Schadstoffs mit der darauf folgenden Reaktion der
beiden Stoffe vorausgesagt. Dieshft zu einer selbstversalfénden Reinigungsfront.

Im Zwei-Bereiche-Modell wird die Verschmierung auf dep@eiren Skala wie ein kinetischer
Stofflibergangsprozess beschrieben. Obwohl der kinetischaiB¢offang als wgliche Limitie-

rung fir die mikrobiologische Bodenreinigung angesehen wird [15, 72], wirkt er im dargestellten
Modellproblem als Durchmischungsprozess und kann somit zu eineardest mikrobiellen
Aktivitat fiihren.

Sowohl das FEk’sche Makrodispersionsmodell als auch der Zwei-Bereiche-Angatadai nicht
zwischen lokaler Durchmischung und Verschmierung aufgrund der Integratbemnden Quer-
schnitt unterscheiden. Deshalb werden die Reaktionstdtersclatzt, wenn zur Parameterer-
mittlung Tracerdaten verwendet werden, dieei den Querschnitt integriert wurden.

Das stochastische Stroaimenmodeluberwindet diese Schwierigkeit. Konzentrationen werden
nichttber den Querschnitt gemittelt, bis sie den Abflussrand des Gebietes erreicht haben. Da die
lokalen Dispersiviten recht klein sind und die Durchmischung der Stoffe durch das Sorptions-
verhalten bestimmt wird, ist die Annahme des rein advektiven Transpoasszgl”

Diese Schlussfolgerung stimmt mit den Ergebnissen veWNGET AL. [76] Uberein, die eine
einfache statt einer doppeltendoDp-Kinetik betrachteten und keinen Vergleich mit dem Zwei-
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Bereiche-Ansatz einschlossen. Allerdings sollten die sehr einfachen Rand- und Anfangsbedin-
gungen des Modellproblems bei der Bewertung des Stshrerimodells als Vorhersageinstru-
ment Uir den reaktiven Mehrkomponententransportlbg&sichtigt werden:

e Im betrachteten Modellproblem bestimmt die longitudinale Durchmischung die Reaktions-
raten. Wenn der transversale Austausch zum limitierenden Faktor wird, scheitert das Kon-
zept nicht interagierender Stroafren.

e Die Anordnung eines rechteckigen Gebietes mit quasi-paralleleom8ntgsfeld @ihrt zu
Stromiohren mit anahernd gleicher &fige. In einem realistischen dreidimensionalen-Str™
mungsfeld zwischen zwei Brunnen in einem heterogenen Grundwasserlgitemstrom-
rohren sehr viel unterschiedlichereamge auftreten. Je nach Art der Reaktion kann das
Reaktionsverhalten nicht nur von der Flie3geschwindigkeit sondern auch vom Fliel3weg
abhangen. Eine Unterscheidung diesep(3en ist jedoch auf der alleinigen Grundlage von
Flie3zeiten nicht maglich.

¢ Die Annahme einer homogenen Anfangsverteilung des Schadstoffs ist unrealistisch. Wenn
das stochastische Stroomrenmodell dii realistischere heterogene Schadstoffverteilungen
eingesetzt werden soll, muss die Korrelation zwischen hydraulischeahrgk€it und An-
fangskonzentration becksichtigt werden.

7.2 Einfluss der Netzausrichtung bei der Schadstoffeinleitung
in einen Brunnen

7.2.1 Problemstellung

Im Testfall von Abschnitt 7.1 war die Durchmischung des Schadstoffs und des Sauerstoffs von
der chromatographischen Durchmischungamgsrichtung dominiert. Im Gegensatz dazu soll im
folgenden Beispiel die Durchmischung durch den transversalen Austausch kontrolliert werden.

Anstelle der Reinigung eines kontaminierten Grundwasserleiters durch Sauerstoffubgabe ~
den Zuflussrand wie in Abschnitt 7.1 wird der Schadstoff mit einer Konzentration vog/P

aktiv tiber einen Brunnen in einen aeroben Grundwasserleiter eingebracht. Die Sauerstoffkonzen-
tration im Anfangszustand und im Zuflusswasserdmttbmg/|. Das zugegebene Wasser aith”
keinen Sauerstoff, wohingegen das Wasserutias der Zuflussrand zustrit, keinen Schadstoff
beinhaltet. Der prinzipielle Aufbau wird in Abb. 7.8 dargestellt.

Wie im vorhergehenden Beispiel wird als einziger wirksamer Transformationsprozess der aerobe
Abbau des Schadstoffs betrachtet. Das Beispiel kann als stark vereinfachter Fall einer Abwasser-
injektion angesehen werden. Die Vereinfachungen betreffen im Wesentlichen die&dsciy ™

auf einen einzigen reaktiven Prozess. "Wdthes” Abwasser beinhaltet eine Reiheglicher
Elektronenakzeptoren wie Nitrat und Sulfat. Diese Elektronenakzeptammek in der Fahne

mit dem Schadstoff reagieren. Allerdingske nach einem gewissen FlieRweg das Oxidations-
potential des Abwassers aufgebraucht, sodass in dem dargestellten Testfall lediglich die explizite
Beschreibung der Reaktionen in den ersten Metern nach der Einleitung ausgelassen wird.
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Abb. 7.8: Zugabe eines Schadstoffes mittels eines Brunnens. Problemstellung.

Desweiteren beinhalten die meistenurathen Grundwasserleiter Fe(lll)-Minerale, die als Elek-
tronenakzeptori'die Schadstoffoxidation dieneokrien. Auch Gips oder andere Sulfate stellen
maogliche mineralische Reaktanden dar. In einem Modell, das diese MineralphaseksiET-

tigt, ware der Schadstoffabbaurféine gewisse Zeit durch dieokiing der oxidierten Minerale
dominiert, bis alle mglichen Oxidantien aufgebraucht sind. Unter der MalRgabe, dass die der
Grundwasserleiter nur in geringeren Anteilen aus derartigen Mineralen aufgebaut ist, kann aller-
dings ein Schadstoff, der kontinuierlich zugegeben wird, langfristig nur von einem Stoff oxidiert
werden, der seinerseits kontinuierlich nachgeliefert wird, so wie diesdn atmospdrischen
Sauerstoff der Fall ist.

Ein prinzipielles Problem ergibt sich aus der Beseikting auf staticere Stomungsverhltnisse.

Wie bereits in Abschnitt 2.3 diskutiert wurde, wird die Querdurchmischung durch eine instati-
ondre Stoimung verddrkt. Die Konstruktion eines stromlinienorientierten Netzes ist jedoch auf
den Fall der staticewén Stomung besclarikt. In einem Homogenisierungsansatmiten sto-
chastische zeitliche Schwankungen desi@triigsfeldes durch ein statemes Stomungsfeld mit

einer zuaizlich vergol3erten Querdispersiait beticksichtigt werden [144]. & den reaktiven
Mehrkomponententransportusste diese Querdispersatfédoch auf die lokale Durchmischung
anstatt auf das zweiteumliche Zentralmoment der Fahne bezogen werden. Nach Wissen des
Autors, besteheruf"die Querdurchmischung bislang keine verwendbaren Skalierungsgesetze.

Die Verteilung der hydraulischen Ledtfiigkeit und die reaktiven Parameter sind identisch zum
vorhergehenden Testfall. Der Zugabebrunnen befindet sich am en&mundy = 10.25 m.

Der Volumenstrom beagt 06 | /s. Die Piezometerbliendifferenz zwischen Zu- und Abflussrand
betagt Q8 m.

Fir die Berechnungen werden drei verschiedene Netze benutzt: Daanglginé rechteckige
Netz, auf dem die Verteilung der hydraulischen Ladiifjkeit definiert ist, ein stromlinienorien-
tiertes Netz mit vergleichbareaumlicher Aufbsung und ein verfeinertes rechteckiges Netz. Die
Verfeinerung des letztgenannten NetzesdmgtFaktor drei in Bhgs- und Faktoiif in Querrich-
tung. Es ist darauf hinzuweisen, dass die Transportberechnung auf diesem Netzaame§s-
berechnung auf demselben Netz erfordert. Digstfzu einem leicht variderten Strmungsfeld.

Abb. 7.9 zeigt das stromlinienorientierte Netr Einen Durchfluss je Strominfe von 00481 /s
und eine Piezometeohéndifferenz je Potentiallinie vonfim Das Netz besteht aus 6527 Ele-
menten in 41 Stronatiren und ist damit bejlich der durchschnittlichen Gitterweite vergleichbar
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zum groben rechteckigen Netz.

Abb. 7.9: Zugabe eines Schadstoffes mittels eines Brunnens. Verwendetes stromlinienorientiertes Netz.

7.2.2 Ergebnissedri einen konservativen Tracer

Abb. 7.10(a) zeigt die berechnete Konzentrationsverteilungén Zeitpunkt 5@ nach Beginn
der Zugabeli das in Abb. 7.9 dargestellte stromlinienorientierte Netz. Zu diesem Zeitpunkt ist
bereits der staticaré Zustand des Stofftransports im betrachteten Gebiet erreicht.

Offensichtlich breitet sich der Tracer kaum in Querrichtung aus. Dies ist auf den niedrigen Wert
fur die transversale DispersiaitZzutickzutihren. Das konvergente 8tnungsfeld in hoch durch-
lassigen Bereichen erzwingt eine Verengung der Tracerfahne, wohingegen sich die Fahne in nied-
riger durchéissigen Bereichen wegen der divergenteartiig aufweitet. Dies beeinflusst jedoch
kaum den Stofiberganguber die Grenzstromlinie hinweg.

Abb. 7.10(b) zeigt dieselbe Konzentrationsverteilung wie Abb. 7.10(a), jedacdas grobe
rechteckige Netz. Bei genauer Analyse ergibt sich, dass die Fahne im Vergleich zu jener des
stromlinienorientierten Netzes etwaarkt&r in Querrichtung verschmiert ist. Allerdingglfdies

visuell kaum auf. Insofern kann auch kaum ein qualitativer Unterschied zur Konzentrationsver-
teilung flir das verfeinerte rechteckige Netz in Abb. 7.10(c) festgestellt werden.

Der Vergleich der Ergebnissarfdie Berechnungen auf den unterschiedlichen Netest hicht
erkennen, ob die willikiliche Orientierung der rechteckigen Netze zunoB8mwngsfeld zu einer
bedeutendenukistlichen Querdiffusionuftirt. Wie jedoch im folgenden Abschnitt gezeigt wird,
konnen diese zwachst nicht offensichtlichen Effekte beim Transport wechselwirkender Substan-
zen zu starken Abweichungen zwischen den berechneten Massenbilahzsmn -

7.2.3 Ergebnissedi den reaktiven Transport

Fur den reaktiven Transport wird eine Anfangskonzentration des Sauerstoffsmgpl &nge-
nommen, diejenige der Biomasse lagtr'10-3 mg/I, wohingegen die Schadstoffkonzentration
im Gebiet null betagt. Die Schadstoffkonzentration im Brunnenzuflussaugt?’ mg/Il. Dieses
Wasser entéilt keinen Sauerstoff. Das Wasser, déer den Zustromrand in das Gebiet gelangt,
weist eine Sauerstoffkonzentration vom@/| auf und enthlt keinen Schadstoff. Die reaktiven
Parameter sind identisch zum vorherigen Testfall (siehe Tabelle 7.1).
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Abb. 7.10: Zugabe eines Tracers mittels eines Brunnens in einen heterogenen Grundwasserleiter. Kon-
zentrationsverteilung 5@ nach Beginn der Zugabe. (a) stromlinienorientiertes Netz; (b) gro-
bes rechteckiges Netz; (c) verfeinertes rechteckiges Netz.
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Abb. 7.11 zeigt die Konzentrationsverteilungen 180 Tage nach Beginn der Zugalaes Stromli-
nienorientierte Netz. Zu diesem Zeitpunkt hat sich der stat®Zustand fast eingestellt. Eslf”

eine starke Antikorrelation der beiden gsién Substanzen auf. Das Wasser, das dem Brunnen
entstammt, endlt den Schadstoff, das Wasser der Gruraistriig den Sauerstoff. Entlang der
Grenzstromlinie kommt es aufgrund der Querdispersion zu einer schwachen Durchmischung. In
diesem Bereich kann die Biomasse anwachsen. Die mikrobiellen Umsetzungen bewirken, dass
sich die beiden Substanzen nicht jenseits der Grenzstromlinie ausbreieark

Nicht dargestellte Isadichen-Darstellungen der Konzentrationsverteilungemi€ rechteckigen
Netze zeigen das gleiche qualitative Verhalten der Stoffe: eine starke Antikorrelation zwischen
dem Sauerstoff und dem Schadstoff sowie eine Akkumulation der Biomasse entlang der Trenn-
stromlinie. WAhrend der visuelle Eindruck noch keine starke Unterschiede bemers&tnzeigt

der quantitative Vergleich, dass die Ergebnisse der unterschiedlichen Netze signifikant differie-
ren. Zu diesem Zweck sind in Abb. 7.12 die Gesamtmassaler Stoffe im Gebiet als Funktion

der simulierten Zeit aufgetragen.

Abb. 7.12(b) zeigt die zeitlichen Velife der berechneten Gesamtmassen des Sauerstoffs. In den
ersten 20 Tagen gleichen sich die \&ré fir alle eingesetzten Netze. In dieser Phase wird die
zeitliche Anderung der Gesamtsauerstoffmasse durch die Einleitung sauerstofffreien Wassers in
den Brunnen dominiert. Nachdem das gesamte Wasser in der Fahne vom Brunnen bis zum Ge-
bietsrand ausgetauscht worden ist, wird die weitere Abnahme des Sauerstoffs durch den mikro-
biellen Verbrauch bestimmt. Da das Anwachsen der Biomasse eine gewisse Zeit beansprucht,
nimmt die Sauerstoffmasse im Gebiet weiter ab, bis der statoAtistand erreicht ist. Der End-

wert der Gesamtsauerstoffmasse unterscheidet sich von Netz zu Netz wegen der unterschiedlichen
numerischen Approximation der Querdurchmischung.d&s stromlinienorientierte Netz ergibt

sich eine Sauerstoffabnahme um@%kg, fur das uspuigliche rechteckige Netz um50 kg und

fur das verfeinerte rechteckige Netz um@kg.

Abb. 7.12(a) zeigt die zeitlichen Venlife der berechneten Gesamtmassen des Schadstoffs. Da der
Schadstofftransport um den Faktor 5 retardiert wird, nimmt die Schadstoffausbreitung mehr Zeit

in Anspruch als das Auswaschen des SauerstoffisdEin Massenverlauf, der mit dem stromli-
nienorientierten Netz errechnet wird, kann dieser Zusammenhang klar erkannt werden. Im Ge-
gensatz zur Sauerstoffkurve unterscheiden sich die Ergebnisskefunterschiedlichen Netze

bereits in der Phase der Fahnenausbreitung. Dies beruht darauf, dass das Biomassenwachstum
und der Schadstofftransport Prozesse vergleichbarer charakteristischer Zeitskala darstellen. Die
Unterschiede zwischen den Netzen korrespondieren zu den unterschiedlichen Sauerstoffmassen.
Die Gesamtschadstoffmasse am Ende der Berechnuragbtirdas stromlinienorientierte Netz
10.18kg, fur das grobe rechteckige NetA®Bkgund flir das verfeinerte rechteckige Netb58kg.

Abb. 7.12(c) zeigt die zeitlichen Vexlife der berechneten Gesamtbiomassen. Diese Kurven wer-
den in den ersten Tagen von dem Absterben der Biomasse bestimmt, weil nur in wenigen Berei-
chen Bedingungen vorliegen, die zum Wachstuimrén. Nach einer gewissen Zalérwiegt in

der Gesamtbilanz das Wachstum der Biomasse in den Bereichen, in denen sowohl der Sauerstoff
als auch der Schadstoff vorliegen. Offensichtliglt kie erste Phaseiftlas stromlinienorientierte

Netz langer an alsui’beide rechteckigen Netze. Die Gesamtbiomassen am Ende der Berechnung
unterscheiden sich wiederum signifikant zwischen den einzelnen Netzen, was auf Unterschiede
in der Approximation der Durchmischung und damit der Biomasse im stagonZustand hin-

deutet. Die Gesamtbiomasse am Ende der Berechnuragbéirdas stromlinienorientierte Netz

34.8 g, fur das grobe rechteckige Netz.94 und flir das verfeinerte rechteckige Netz 58.
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Abb. 7.11: Zugabe eines Schadstoffs mittels eines Brunnens in einen heterogenen Grundwasserleiter.
Konzentrationsverteilungen 180 Tage nach Beginn der Zugabe. Ergehmisises Stromlini-
enorientierte Netz. (a) Schadstoff; (b) Sauerstoff; (c) Biomasse.



120 Kapitel 7: Anwendungen auf den aeroben Schadstoffabbau

@ =
] —— Stromlinienorientiertes Netz
10 J -=-- Grobes rechteckiges Netz
: ----- Verfeinertes rechteckiges Netz
8‘: ______________
§ _____________________________
= 67 e T
IS ] ‘.-:‘/ -
4_: Pt -
2
O-""I""I""I'"'I""I'"'I""I""I""
0 20 40 60 80 100 120 140 160 180
t[d]
( ) 24‘: —— Stromlinienorientiertes Netz
- = -— Grobes rechteckiges Netz
] ----- Verfeinertes rechteckiges Netz
227
o
= i
IS 20 7
18
16-""I'"'l""I""l""I""I""I""I
0 20 40 60 80 100 120 140 160 180
t[d]
(C) 0.10 7
1 —— Stromlinienorientiertes Netz ~~__Lo.=e=emrTt T TITITT
0.08 7 -=-— Grobes rechteckiges Netz =TT
’ 1 ----- Verfeinertes rechteckiges Netz P -
— 0.061
S ]
= ]
E 4
0.04
0.02
0.00-"'.'I""I""I""I""I""I""I""I""
0 20 40 60 80 100 120 140 160 180
t[d]

Abb. 7.12: Zugabe eines Schadstoffs mittels eines Brunnens in einen heterogenen Grundwasserleiter.
Gesamtmassem; als Funktion der Zeitdi die unterschiedlichen Netze. (a) Schadstoff; (b)
Sauerstoff; (c) Biomasse.
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Als zweites MalR zum Vergleich der Berechnungsergebnisse wird der Aﬁg&des eingebrach-

ten Schadstoffmassenflusseg, der durch mikrobielle Aktiviit verbraucht wird, am Ende des
simulierten Zeitraumes ermittelt. Dieser Anteil wird folgendermal3en bestimmt:

fdseg = (mISn - mgut)/ﬁ.lisn (7.2.12)

wobeim2"t den Gesamtmassenfluss des Schadstoffes darstellt, der dasuBebiri Abflussrand
verlasst. Die Werteui fdse fur die unterschiedlichen Netzen sowig fiomogene Vergleichsbe-
rechnungen mit den unterschiedlichen Querdispesas@itsind in Tabelle 7.5 aufgéiit.

Tabelle 7.5: Homogene Zugabe eines Schadstoffes in einen kontaminierten,
hydraulisch heterogenen Grundwasserleiter. Vergleich der abge-
bauten Schadstoffmasserdte.

K-Verteilung Art des Netzes o [m] fo,

heterogen stromlinienorientiertes Netz ~ 2-10~2 0.187
heterogen grobes rechteckiges Netz 2-10% 0.506
heterogen verfeinertes rechteckiges Netz 2-103 0.286
homogen stromlinienorientiertes Netz ~ 2-10°2 0.125
homogen stromlinienorientiertes Netz 4.5-10~2 0.205
homogen stromlinienorientiertes Netz 2.65-102 0.519

Wie aus Tabelle 7.5 hervorgeht, wird mit dem groben rechteckigen Gitter eine um den Faktor 2.7
héhere Umsatzrate des Schadstoffes approximiert als mit dem stromlinienorientierteniMetz. F~
das verfeinerte rechteckige Gitte lagt'der Faktor immerhin noch 1.5.

7.2.4 \Vergleich statiorrer Schadstofffahnen

Um die Netzeffektedi eine reaktive Schadstofffahne im stadoeri Zustand zu demonstrieren,
wird das Gebiet des Testbeispiels auf I1BQange und 20.5n ausgedehnt. Die Generierung der
stochastischen Verteilung der hydraulischen laditgkeit beruht auf denselben geostatistischen
Parametern wieuii'das kleinere Gebiet. Im Folgenden wird ein rechteckiges Netz von 300 auf 41
= 12300 Zellen mit einem stromlinienorientierten Netz aus 12841 Elementen in 42 Skneamr”
verglichen. Der Zufluss in den Brunnen ist auf 0/4 und die Zugabekonzentration des Schad-
stoffs auf 0.2ng/| herabgesetzt. Alle anderen Parameter sind identisch zum vorhergehenden Fall.

Abb. 7.13 zeigt die Schadstofffahne ein Jahr nach Beginn der Zugabe. Zu diesem Zeitpunkt ist
bereits der staticaré Zustand erreicht. Offensichtlich wird mit dem stromlinienorientierten Netz
eine sehr vieldhgere Schadstofffahne approximiert als mit dem rechteckigen Netzieh ge-
gebenen Parametersatz ergibt sich ein dramatischer Unterschied. Es sollte darauf hingewiesen
werden, dass die von der Netzorientierung erzeugts#iche Querdiffusion davon abhgt, wie

stark und wie hufig sich die Swinungsrichtungiidert. Die sarkste kinstliche Querdiffusion

tritt in Gebieten hoher DurchEsigkeit, in denen die $tmung fokussiert wird, auf. Deshalb sind

die Effekte der Netzorientierung stark vom Einzelfall abbig und lassen sich schweipriori
absclatzen.
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Abb. 7.13: Zugabe eines Schadstoffs mittels eines Brunnen in einen heterogenen Grundwasserleiter.
Vergleich statioafer Schadstofffahnemuf'unterschiedliche Netze. (a) Stromlinienorientier-
tes Netz; (b) rechteckiges Netz.

7.2.5 \Vergleich zu hydraulisch homogenenen Berechnungen

Offensichtlich kann weder das Zwei-Bereiche-Modell noch das stochastische &tremViodell

zur Homogenisierung des Testfalls verwendet werden, da beidetZendén transversalen Aus-
tausch vernachEsigen. Entsprechend kann von den vorgestellten Makrodispersionsmodellen le-
diglich fur den Fck’schen Ansataziberptift werden, ob mit seiner Hilfe im betrachteten Fall der
reaktive Transport aus den Ergebnissen des konservativen Transports vorhergesagt werden kann.

Hierzu werden mehrere Berechnungen zum reaktiven Transport in einem hydraulische homoge-
nen Medium mit unterschiedlichen Querdispersiteti durchgeftirt. Als Vergleich werden die
Berechnungenui‘das kleine Testgebiet herbeigezogen. Wie beim vorausgegangenen Testfall sind
die reaktiven Parameter identisch zum heterogenen Fall. Die effektive hydraulischea3sighl”

keit Ke wird durch Anpassen an den Gesamtdurchfluss im System &&241 /s ermittelt und

betrigt 104111073 m/s,

Folgende drei Querdispersiatena; werden untersucht:

e Die lokale Querdispersi\éjt"cn({OC von 2mm die auch im heterogenen Fall verwendet wird.
Fur diesen Fall wird keiupscalingder Quermischung vorgenommen.

e Die transversale Makrodispersaiti"® die sich aus der Varianz der Tracerfahne quer zur
Hauptstomungsrichtungs?, von 4596n¥ im statioreiren Zustand ergibt. Durch Anpassen
der Berechnungen zum Transport eines konservativen Tracers im homogenen Fall kann
hierfur ein Wert von 266 mmermittelt werden.

e Eine effektive Querdispersi\at'c'xf”, die aus der Anpassung des Konzentrationsprofils am
Abflussrand des Gebietes ermittelt wird. Da dieses Profil durch die Verteilung enger und
weiter Stromohren verzerrt sein kann, wird die Raumkoordinateit dem Durchfluss der
Stromohren gewichtet. Die beste Anpassung der Profile zwischen dem heterogenen und
dem homogenen Fall ist in Abb. 7.14 dargestelitr Biesen Fall be#gt die Querdispersi-
vitat bei den homogenen Berechnungeémmmverwendet.
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Abb. 7.14: Konzentrationsprofil des Tracers am Ausflussrand
des Gebiets, normalisiert mit dem Durchfluss. Durch-
gezogene Linien: Modellergebnisag fien heteroge-
nen Fall; gestrichelte Linien: angepasster homogener
Fall (o0 = 4.5-10° m).

Mit den aufgetinrten Querdispersiatéenal°®, af"® und cxeff werden Berechnungen zum reak-

tiven Transport durchgafirt. Die reaktiven Parameter sind identisch zum heterogenen Fall. Die
Berehnungen werden mit einem stromlinienorientierten Netz durahgefils Malf? fir die Qite

der Berechnungsergebnisse wird wiederum der abgebaute ﬁ@gdes eingebrachten Schad-
stoffmassenflusses am Ende des simulierten Zeitraumes nach (Gl. 7.2.12) ermittelt. Die Ergebnis-
se sind in Tabelle 7.5 aufgdiit.

Aus Tabelle 7.5 wird ersichtlich, dass die Verwendung der transversalen Makrodispeogift

fur die Homogenisierung im Fall des reaktiven Transports zu einer stalkersclatzung der
Reaktionsratenuftirt. Interessanterweise liegt der Fehler im Bereich desjenigen, der durch die
Verwendung des groben rechteckigen Netzes im heterogenen Fall verursacht wird. Die transver-
salen Makrodispersiat beschreibt im Wesentlichen die Unsicherheit in der Lokalisierung der
Tracerfahne in einem heterogenen Grundwasserleiter. Eer spiegelt nur zu einem geringen Teil
Durchmischungsprozesse wider. Diese Beobachtung entspricht jener, dass im ersten Testfall die
longitudinale Makrodispersiat nicht als Durchmischung gewertet werden darf.

Wird die lokale Querdispersivta}°® im homogenen Fall verwendet, werden die Durchmischung
und folglich die Reaktionsraten unterstt. Dies kann darauf zuckgetfihrt werden, dass im
heterogenen Fall Bereichehérer Geschwindigkeiten bestehen, in denen einearktstDurch-
mischung besteht. Ein weiterer Effekt, der zu einer @eks€n Durchmischungifirt, liegt in der
Tortuositt, die im heterogenen Fall existiert.

Unter den untesuchten homogeneati&i fihrte jener mit Verwendung der effektiven Querdisper-
sivitat cxf” auf der Grundlage des durchflussgewichteten Tracerprofils am Abflussrand des Ge-
bietes zu den besten Ergebnissen. Es besteht allerdings noch immer ein Fehler in datzAbgch™

von fdeglm Bereich von 10%.
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7.2.6 Diskussion des Testfalls
Kunstliche Diffusion fur mehrdimensionale Probleme

Jedes monotonelE ER’'sche Verfahrendi den advektiven Transport erzeuginstliche Diffusi-

on. Diese kinstliche Diffusion kann auf diedrngsrichtung bescankt werden, wenn das Netz in
Strdmungsrichtung orientiert wird.Uf beliebig orientierte Netze kann dagegen Monotonie nur
erreicht werden, wenn ein gewisses Mal3 andtlicher Querdiffusion eingefiit wird [100].

Mit Hilfe nichtlinearer montoner HLER'schen Verfahren wie defaCT Verfahren [13, 200, 149,
127, 91], derslope-undflux-limiterVerfahren [191, 161, 122] oder demaGERKIN Least-Square
Verfahren mitdiscontinuity-capturingdperator [100] kann der Betrag der notwendigenili-
chen Querdiffusion je nach dem Verhalten der numerisclusuhg minimiert werden. Je satfér
das Konzentrationsprofil ist, desto mehuristliche Diffusion ist notwendig, um die Monotonie
zu erhalten.

Fur das behandelte Modellproblem ist nicht nur in bestimmten Bereichen eoral8tg diagonal
zum rechteckigen Netz festzustellen, sondern auch infolge der Sekladtsaipdurch den mikro-
biellen Abbauprozess sehr scharfe Konzentrationsprafiledén Sauerstoff und den Schadstoff.
Folglich muss da&CT Verfahren auf dem rechteckigen Netz eine hohedtliche Querdiffu-
sion im Bereich entlang der Grenzstromlinie erzeugen, da hier die Fronten anfisteh sind.
In diesem Bereich findet die Reaktion statt; fleren Rate durch eirgbersclatzung der Quer-
durchmischung ebenfalls eitibersclatzung stattfindet.

Wiedergabe der Grenzstromlinie

Die wichtigsten Stromlinien im Modellgebiet stellen die Grenzstromlinien dar. In dem darge-
stellten Modellproblem befindet sich der zugegebene Schadstoff im Wesentlichen innerhalb der
Flache, die von den Grenzstromlinien begrenzt wird. Der Sauerstoff befindet sichddlipts™
aulRerhalb dieses Gebietes. Als einziger Austauschpraiessdie Grenzstromlinie wirkt die
Querdispersion.

Ohne reaktive Prozesseuvden sowohl der Sauerstoff als auch der Schadstoff klassische Diffu-
sionsprofile quer zur Stmungsrichtung ausbilden. Dies wird in der linken Teilabbildung von
Abb. 7.15 schematisch dargestellt. Durch die heterogene Verteilung der hydraulischahigeitf”

keit kann die genaue Gestalt der Querprofile deformiert werdendEgf reaktiven Transport
verdndern sich die Querprofile allerdings qualitativ. Fast der gesamte diffusive Masseiuss -

die Grenzstromlinie sowohl des Sauerstoffs als auch des Schadstoffs wird durch die mikrobiel-
le Aktivitat verbraucht, da die durchmischten Substanzen miteinander reagieren. Lediglich eine
kleinethresholdKonzentration, unterhalb der kein mikrobielles Wachstuoghch ist, verbleibt

im durchmischten Bereich. Die sich daraus ergebenden typischen Querprofile sind in der rechten
Teilabbildung von Abb. 7.15 schematisch dargestellt.

Als nachstes soll eine grobe FVM Diskretisierung flie Konzentrationsprofile in Abb. 7.15
betrachtet werden. Hierbei soll zactist der Fall behandelt werden, bei dem die Grenzstromlinie
genau durch das Interface zwischen zwei Zellen wiedergegeben wird. Dies wird in Abb. 7.16
illustriert.

Das ausssche Profil des nicht-reaktiven Falles wird durch eine treppenstufenartige Diskreti-
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Abb. 7.15: Prinzipielle Querprofile der Konzentrationeur tias Modelbeispiel. Linke Seite: Konzentra-
tionsprofile ohne Bercksichtigung der mikrobiellen Aktivéif: Rechte Seite: Konzentrations-
profile unter Einfluss der mikrobiellen Aktiwit.
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Abb. 7.16: Diskretisierung der in Abb. 7.15 dargestellten Querprofile der Konzentrationen durch ein
Netz, das die Grenzstromlinien genau wiedergibt.

sierung approximiert. i"den speziell dargestellten Fabhiikite durch eine lineare Interpolation,

wie sie in der FEM vorgenommen wird, das analytische Profil besser nachgebildet werden. Im
Gegensatz dazu kann das fast diskontinuierliche Profil des reaktiven Falls durch den diskontinu-
ierlichen FVM Ansatz besser beschrieben werden. Obwohl das aaktiewwetz sehr grob ist,

bleibt die prinzipielle Form des Profils erhalten.

Diese Diskretisierung soll nun mit einer anderen verglichen werden, in der die Grenzstromlinien
nicht durch das Netz wiedergegeben werden. Dieser Fall ist in Abb. 7.17 schematisch dargestellt.

Fur den nicht-reaktiven Fall sind die diskretisierten Konzentrationsverteilungen in Abb. 7.17 et-

was asymmetrisch, da das Netz nicht der Symmetrie des analytischen Profils entspricht. Aller-
dings kann aus dem Vergleich zu den nicht-reaktiven Konzentrationsprofilen in Abb. 7.16 kein

signifikanter Vorteil einer exakten Wiedergabe der Grenzstromlinien abgeleitet werden.

Fir den reaktiven Fall ist dies anders. Aufgrund des Mittelungsprozesses in den Kontrollvolumi-
na und der nicht angepassten Diskretisierung in daneNder Grenzstromlinien, ggréin sehr



126 Kapitel 7: Anwendungen auf den aeroben Schadstoffabbau

Ohne Reaktionen Mit Reaktionen
c A L Sauerstoff A L0011 iSauerstoff
Co 7= A AR E N Tl
ey ' -y '
i ' i
1 1 i ]
! i ]
: A i :
H H ] i
- - . ‘ ‘
L} 1 1 H
L Voo 5 ! o
L '\ _4  [Schadstoff ' iSchadstoff
! : : : ' L : : ! ! ! : L
y y

Abb. 7.17: Diskretisierung der in Abb. 7.15 dargestellten Querprofile der Konzentrationen durch ein
Netz, das die Grenzstromlinien nicht wiedergibt.

viel gréRerer Anteil des Schadstoffs in Béarung zum Sauerstoff. Wenn der Sauerstoff und der
Schadstoff in der numerischen Approximation durchmischt sind, wird ein Verbrauch durch die
Mikroorganismen errechnet. FolglichHit ein Diskretisierungsverfahren, das die Grenzstromli-
nien nicht wiedergibt, zu eindsberschatzung der Reaktionsraten.

Beim Einsatz eines stromlinienorientierten Netzesre€n Grenzstromlinien vom Netz im Ge-
samtgebiet genau wiedergegeben werden. Bigntiche Trennung des Sauerstoffs vom Schad-
stoff kann durch eine zellenorientierte FVM Diskretisierung approximiert werden, auch wenn ein
relativ grobes Netz benutzt wird. Es ist zu bemerken, dass eine salgimdiche Trennung mit ei-

ner FEM Diskretisierung oder einer gitterorientierten FVM Diskretisierung niakgliofi wére.

In der FEM beéinden sich Knoten auf der Grenzstromlinie. Die Patch-Volumina dieser Kno-
ten wirdenuber Gebiete beiderseits der Grenzstromlinie integrieren, was zu einer numerischen
Durchmischung entlang der Grenzstromlinidfén wirde.

Bei Verwendung eines rechteckigen Netzesikén die Grenzstromlinien nur dann genau wie-
dergegeben werden, wenn eine ideale Paraltetairig vorliegt. Unter heterogenen Bedingungen
besteht zumindest in Teilbereichen eine Diskretisierung, wie sie in Abb. 7.17 schematisch darge-
stellt ist.

Die Verfeinerung des rechteckigen Netzes verbessert dasngsverhalten, da diedélie der
kinstlichen Durchmischung auf eine Zeile bzw. Spalte entlang der Grenzstromliniedrddchr”
ist. Um allerdings ein b3ungsverhalten zu erreichen, das nicht mehr durch weitere Verfeinerung
wesentlich verbessert werden kann, muss eineo&ufig gewhlt werden, mit der die scharfen
Konzentrationsprofile glatt werden. Diesw bei dem gealilten Modellproblem extrem fein und
wurde definitiv durch die angewendete Verfeinerung nicht erreicht. Alternativ hierzu mag man
ein gewisseUbersclatzung der Reaktionsraten angesichts anderer Unsicherheiten akzeptieren.
Allerdings muss dann in einem heterogenen mehrdimensionalesgroMedium die Gitterweite

noch immer an der schmalsten Stelle der Schadstofffahne ausgerichtet werden.
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7.3 Schlussfolgerungen aus den Berechnungen zum aeroben
Abbau

Die Anwendung des stromlinienorientierten Netzes auf die Zugabe eines mikrobiell abbaubaren
Schadstoffs in einen heterogenen Grundwasserleiter mittels eines Brunnens zeigt eine signifikante
Verbesserung desdsungsverhaltens im Vergleich zum groben rechteckigen Netz. Als Hauptur-
sache wird die genaue Wiedergabe der Grenzstromlinie durch das stromlinienorientierte Netz an-
genommen. Die Verwendung eines stromlinienorientierten Netzes erlaubt es,a&pecgrNetz

zu verwenden, was zu einem kleineren Systenozehder Gleichungemlfift.

Die kuinstliche Querdiffusion, die durch ein rechteckiges Netz verursacht wird, wirkt sich sehr viel
starker auf die Simulation des reaktiven Transports als auf diejenige des konservativen Transports
aus. Dies kann darauf awckgefihrt werden, dass die Durchmischung eine wesentliche Voraus-
setzung @it die Reaktionen darstellt. Im konservativen Fahift'eine falsch approximierte Durch-
mischung zu verschmierten Profilen, wohingegen im reaktiven Fall hieraus falsch approximierte
Reaktionsraten und damit vaf§chte Massenbilanzen folgen.

Die Verwendung stromlinienorientierter Netze eghcht es, Auswirkungen der Heterogeatit™

auf die Durchmischung von Stoffen und auf Reaktionen, die durch die Durchmischung limitiert
werden, zu untersuchen. Da Berechnungen auf rechteckigen Netzanstiidhier Querdiffusion
fuhren, missten sehr kleine Netzweite gat werden, um mit diesen Netzen die physikalische
Durchmischung korrekt zu approximieren.

Es wurde untersucht, ob drei unterschiedliche gns zur Beschreibung der Makrodispersion
benutzt werden d&inen, um aus integralen Informationen zum Tracertransport das Verhalten
wechselwirkender Stoffe vorherzusagen. Folgendeafmesivurden untersucht: dascik’'sche
Makrodispersionsmodell, das Zwei-Bereiche-Modell und das stochastische &@tremiVodell.

Im Testfall, in dem die Bhgsdurchmischungpér der Querdurchmischung dominiert, konnte die
bereits von anderen Autoren beobachtéiberlegenheit des stochastischen Straimen-Modells
besttigt werden. Die schlechten Vorhersagen, die sich aus der Anwendung der beiden anderen
Modelle ergaben,d&inen auf die mangelnde Unterschiedung zwischen der makroskopischen Di-
spersion und den lokalen Durchmischungsprozesserckgetihrt werden.

Im Testfall, bei dem die Reaktionen durch die Querdurchmischung limitiert wurde, konnten we-
der das stochastische Stravhrén-Modell noch das Zwei-Bereiche-Modell verwendet werden,
da diese Anafze den transversalen Austausch verrassijen. Das IEK’'sche Makrodispersi-
onsmodell wurde unter Verwendung unterschiedlicher Querdispatsinitberprift. Wie im Fall

der Langsdispersionuhirt die Verwendung der transversalen Makrodispeetiaif™c, die aus

der Varianz der Tracerverteilungf, abgeleitet werden kann, zu eingbersclatzung der Re-

aktionsraten. Die Verwendung der effektiven Querdispea?tim’f'”, die durch Anpassung des
durchflussgewichteten Konzentrationsprofils am Abflussrand des Gebietes ermittelt wird, ergab
eine Vorhersage des reaktiven Verhaltens im richtigen Bereich.

Allerdings muss darauf hingewiesen werden, dass die Ermittlun@(f/[)fnin der beschriebenen
Weise, Daten voraussetzt, die im Feldfall meistens nicht vorliegen. Insofern sind weitere Unter-
suchungen notwendig, um Skalengesetzealdfé Durchmischung von Substanzen in heterogenen
Grundwasserleitern zu entwickeln.



Kapitel 8

Reduktive Dehalogenierung im
Grundwasser

Leichtflichtige chlorierte Kohlenwasserstoffe (LCKW) geérii zu den bedeutendsten Grund-
wasserschadstoffen. Dies begdéet sich aus ihrem ehemals weitverbreiteten Einsatz als nicht-
brennbare bsemittel in fast allen Industriebereichen, aus ihrer hohen Mabilibirer relativ
schlechten Abbaubarkeit und ihrer Toxatitwobei die als chlorierte dsemittel eingesetzten
LCKW kaum akut toxisch wirken, jedoch z.T. als krebserregend eingestuft werden [203].

Neben den chlorierten Methanen und Ethanen wurden vor allen Dingen chlorierte Ethene als
Losemittel verwendet. Im Jahr 1982 betrug die Produktion von Tetrachlorethen (@CHD &l-

te Bundesrepublik 70000 Tonnen, die von Trichlorethen (TCE) 43000 Tonnen [136]. Aufgrund
eines unsachgea®en Umgangs sowie leckender Tanks und Leitungen an Lager- und Produkti-
onssttten erfolgten Einage der LCKW in den Untergrundabfiguber Zeiteume von Jahren bis
Jahrzehnten hinweg. Durch versefié gesetzliche Richtlinien zum Umgang mit LCKW konn-

te der Eintrag in den Untergrund weitgehend unterbunden werden. Auch der Verbrauch ist seit
ca. zehn Jahrenucklaufig, PCE und TCE wurden jedoch bislang weder in der Industrie noch in
Reinigungsprozessen vokstdig substituiert.

8.1 Mikrobielles System fir die Dehalogenierung von Tetra-
chlorethen

Die hoher chlorierten Ethene galten zu Beginn der 80’er Jahre als mikrobiell nicht abbaubar. Es
wurde nach Wissen des Autors bis heute kein aerober Abbau von Tetrachlorethen festgestellt.
Fur Trichlorethen wurden unter aeroben Bedingungen cometabolische Abbauwege identifiziert
[160, 175, 172, 174]. Als Substrat dient hierbei Methan [63, 126], Toluol [194, 142] oder Phe-
nol [64, 95]. Unterin-situ Bedingungen ist die Stimulierung cometabolischer Akditeti relativ
schwierig, weil das prirafe Substrat und der Sauerstoff genau im kontaminierten Bereich durch-
mischt sein m$sen, um die gewvischte Aktvisit zu erreichen. Die Zugabe von Phenol zur Stimu-
lierung der cometabolischen Aktiaitim Grundwasser, wie sie gegesntig in den Niederlanden
versuchsweise durchgefit wird [2], wéare in der Bundesrepublik Deutschland nicht genehmi-
gungséhig, da Phenol selbst einen Grundwasserschadstoff darstellt.

Im Gegensatz zum oxidativen Abbau dienen die chlorierten Ethene bei der reduktiven Dehalo-
genierung als Elektronenakzeptor. Die chlorierten Ethene stellen recht stark oxidierte Substanzen
dar (siehe Tabelle 8.1), sodass sie thermodynamisch betrachtet unter Energiegewinn reduziert
werden lonnen. Allerdings tritt die vergleichsweise stabile Chlor-Kohlenstoff-Bindung in der
Naturdulerst selten auf, sodass nur wenige Organismen in der Lage sind, diese aufzubrechen.

Die ersten Nachweise zur volsidigen, sukzessiven Dechlorierung von Tetrachlorethen (PCE)

128
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Abb. 8.1: Abbauweg §ir die reduktive Dehalogenierung von Te-
trachlorethen (PCE).

uber Trichlorethen (TCE)is-Dichlorethen (DCE) und Chlorethen (VC) zu Ethen (siehe auch
Abb. 8.1) wurden d@if methanogene Systeme erbracht [193, 66, 123]. Deshalb wurdelmin”
davon ausgegangen, dass die reduktive \aiidigje Dechlorierung von PCE entweder von me-
thanogenen Mikroorganismen durchgfeft wird oder zumindest auf methanogene Bedingungen
angewiesen ist. Entsprechend wurde z.B. in eomesiteAnwendung und inn-situ Rohren am
Modellstandort Eppelheim Sucrose zur Stimulierung methanogener Mikroorganismen eingesetzt,
die zur reduktiven Dechlorierung unter parallelem Abbau von BTEX-Kontaminanten in der Lage
waren [134].

Mittlerweile konnte zweifelsfrei nachgewiesen werden, dass die reduktivearddigig Dechlo-
rierung von PCE nicht grund&lich auf methanogene Bedingungen angewiesen ist [56]. Ferner
konnten tir die ersten beiden Reduktionsschritte von R®Er TCE bis DCE hoch angereicherte
Mischkulturen und Reinkulturen gewonnen werden, die die Energie aus der Dechlorierung zum
Wachstum nutzenddinen [94, 145, 167]. i die Reduktion von DCHiber VC zu Ethen ist es
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Tabelle 8.1: Ausgewahlte Redoxpotentiale, korrigiert auf den Neutralpunkt (pH 7) [158, 182].

Kapitel 8: Reduktive Dehalogenierung im Grundwasser

Halbreaktion

E° [mV] EY [mV]

a Oy +4H' + 4e = 2H,0 1228 813
b Fe&i+e = Fed; 770 770
c 2NO; + 12H" + 1060 = Nz +6H0 1246 749
d CyCls+2H" + 2e = CyHCl3 + HCI 787 580
e CyHCl3 + 2H" + 2e = CyHCly 4 HCl 747 540
f  CoH3Cl + 2H' + 2e- = CyHs + HCI 697 490
g GCoHuCly + 2HT + 2e = GCyH3Cl + HCI 567 360
h CH3COOH-+ 8H' + 86" = 2CH; + 2H;0 228 -186
i SO +8H' +8e = S +4H,0 251 -222
j CO,+8H +8e = CHg + 2H0 180 -234
k 2COp + 8H" + 8¢~ = CH3COOH+ 2H,0 131 -283
| CH3COOH+ 4HT + 4= = CH3CH,OH + H,0 38 -376
m 2HT + 2e = Hp 0 -414

nach gegenartigem Stand des Wissens nicht klar, ob es sich um einen metabolischen oder einen
cometabolischen Prozess handelt [79]. Es ist ebenfalls usmgekiéviele Organismen insgesamt
an der vollséindigen reduktiven Dechlorierung von PCE beteiligt sind.

Fur die reduktive Dechlorierungdkinen diverse Elektronendonatoren eingesetzt werden. So wur-
den erfolgreiche Versuche u.a. mit Glukose, Acetat, Formiat, Methanol, Sukrose, Laktat, Pro-
prionat und Ethanol durchgdifit (nach [57]). Diese Vielfalt der aglichen Elektronendonatoren
wurde von DSTEFANO ET AL. [57] darauf zuackgefihrt, dass die Reduktioaguivalente der
organischen Elektronendonatoren aanst zu molekularem Wasserstoff umgesetzt werden und
dieser von den dechlorierenden Mikroorganismen genutzt wird. So konnte die reduktive Dechlo-
rierung auch von einigen Autoren direkt durch molekularen Wasserstoff stimuliert werden. Al-
lerdings war das mikrobielle Wachstum vom Vorhandensein einatzlicdien Kohlenstoffquelle

wie Acetat abhngig [167, 57].

Abb. 8.2 zeigt beispielhaft den Konzentrationsverlauf der Ethenderivateand der vollstidi-

gen reduktiven Dechlorierung bei einem Pulsversuch in einem Wirbelschichtreaktor, der mit dem
Organismu®ehalospirillum multivoransind einer hochangereicherten Mischkultur beimpft wur-
de [80]. Die Mikroorganismen lagen in Form eines Biofilms vor. Als Elektronendonator wurde
Formiat eingesetzt. Die Temperatur betrug’80und der pH-Wert 7.

8.2 Bestehende Modelleui'die reduktive Dechlorierung

Obwohl die reduktive Dehalogenierung chlorierter Ethene einen wichtigen Prozeenfriatitli-
chen Abbau dieser Schadstoffe in Grundwasserleitern darstellt, wurden bislang nur wenige Mo-
dellberechnungen hierzu durchghbft.
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Abb. 8.2: Konzentrationsvedufe bei der vollstiidigen reduktiven Dechlorierung von PCE dubztha-
lospirillum multivoransund einer hochangereicherten Mischkultur in einem Wirbelschichtre-
aktor [80].

McCNAB & NARASIMHAN [106] verwenden in einem gekoppelten Modeit Kinetische Reak-
tionen und geochemische Gleichgewichte einen einfachen Abbau erster Ordnung alcie Ber”
sichtigung von Biomassen. Dieses ModellueksSichtigt jedoch, dass die Dechlorierung nur bei
bestimmten Redox-Bedingungen stattfinden kann.

In der Arbeitsgruppe von @RAPCIOGLU wird davon ausgegangen, dass es sich um einen come-
tabolischen Prozess handelt, der von methanogenen Bakterien dutotgafd. In der ersten
Arbeit wird eine konstante Biomasse angenommen [42]. In einer Erweiterung des Modells wird
die Abhangigkeit des Biomassenwachstums von der Konzentration dearennsubstrats durch
einen MoNOD-Term beschrieben [97].

Wahrend die letztgenannten Modelle®d#AELIS-MENTEN-Terme bemglich der chlorierten Ethe-
ne enthalten, gehenA® ET AL. [73] in ihrem Modell fir den cometabolischen Abbau von einem
linearen Zusammenhang aus.

Im Folgenden werden zwei unterschiedliche konzeptionelle Modaliléi€ vollseindige Dechlo-
rierung verwendet. Beide Aatze beruhen auf der Annahme, dass es sich um einen metabolischen
Prozess handelt. In Abschnitt 8.3 wird von vier unterschiedlichen Organismen ausgegangen, die
jeweils einen Reduktionsschritt katalysieren. In Abschnitt 8.4 werden hingegen nur zwei Orga-
nismen angenommen, einerr fiie ersten beiden und ein andenar diie letzten beiden Redukti-
onsschritte. Das letztgenannte Modell wird auch von Forschungspartnern aus der Mikrobiologie
verwendet [61, 168].
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8.3 Einfluss der Mobilitat auf die Stimulierung eines mehrstu-
figen Abbauprozesses

Klassische mikrobiologische Laboruntersuchungen zum mikrobiellen Schadstoffabbau werden in
vollstandig durchmischten Systemen durchdet. Bei sogenannten Batchexperimenten werden

alle Substrate zu Beginn des Versuchs in den Versuchtieeltiegeben. Bei kontinuierlichen,
durchmischten Bioreaktoren werden die Stoffe hingegen permanent eingeleitet. Diese Untersu-
chungen haben unter anderem die Identifizierung der Abbauwege und der kinetischen Parameter
zum Ziel.

Im Zusammenhang mit der mikrobiologischen Grundwasser- und Bodensanierung werden der-
artige Untersuchungenahfig anhand kontaminierter Bodenproben von belasteten Standorten
durchgetihrt. Damit soll ermittelt werden, ob im Boden bzw. im Grundwasserleiter bereits Or-
ganismen vorhanden sind, die die Schadstoffe abbaaendq;, und wie das chemische Milieu
beschaffen sein muss, damit die mikrobielle Akavibptimal stimuliert werden kann.

Mit Hilfe der in diesem Abschnitt durchgefirten Simulationen soll demonstriert werden, dass
eine erfolgreiche Stimulierung eines mehrstufigen Abbaus in Batchexperimenten keine erfolg-
reichein-situ Anwendung garantieren kann. Hierbei wird nicht der Anspruch einer quantitativen
Vorhersage di die in-situ Dehalogenierung erhoben, vielmehr soll das Systemverhalten eines
mehrstufigen Abbaus vorgdgiit werden.

Im Weiteren wird ein Batchsystem mit einem eindimensionalen reaktiven Transportsystem ver-
glichen. Ergebnisse einer zweidimensionalen Simulation mit denselben Modellannahmen und
Parameterndrinen [30] entnommen werden.

8.3.1 Modellannahmen

Die wesentliche Modellannahmarfdas reaktive System besteht darin, dass jedem Reduktions-
schritti eine spezifische Biomas3€ zugewiesen wird. Es sei darauf hingewiesen, dass diese
spezifische Biomasse eine Modeb@e darstellt, die nicht notwendigerweise einem einzelnen
Organismus entsprechen muss. Solange die Biomassen nicht gemessen werndsm Wiie es
konzeptionell eindeutiger, diese @€ als spezifische mikrobielle Aktiaitzu bezeichnen.

Es wird davon ausgegangen, dass die spezifischen Biomassen ausschlie3lich aufgrund der re-
duktiven Dechlorierung wachseroirien. Hierbei wird dif jede Biomasse ein Doppel-dioD
Ansatz fir die Abrangigkeit des Wachstums von Konzentrationen angenommen:

CCHCi CEdon
CcHG + KY%HC‘> (CEdon + KEdOH)

X (8.3.1)

kigr:“iﬂax
(

wobei k), die Wachstumsrateuf“die spezifische Biomass€ und L, ihre maximale relative
Wachstumsrate darstellt. M@HC;, CHGC,, CHG;, CHC,; undCHGs werden PCE, TCE, DCE,
VC und Ethen (ETH) bezeichndtyo,, ist ein nicht raher spezifizierter Elektronendonator. Die
Biomassex?! katalysiert die Reduktion von PCE zu TCE? von TCE zu DCE X3 von DCE zu
VC undX*von VC zu ETH.
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Die reaktiven Quellen-/Senkentermen der Transportgleichung (Gl. 3.2.9) ergeben sichdié
mobilen Komponenten aus der Addition der mikrobiellen Umsetzungsraten und einem kineti-
schen Stoffibergangsterm erster Ordnung (siehe (Gl. 3.3.14)):

CsEorb
r.Edon = kYgr kcomppEdon kSOI’b (CEdon - KEddOonn> (832)
d
Kor e
fcHg = ——+YI ) — Ksorb (CCHCi - KQHQ) (8.3.3)
d

wobeiY; die Verwertungsrateur’den Reduktionsschrittdarstellt. In (Gl. 8.3.2) wird impliziert,
dass ein MoEgqnje Mol CHG oxidiert wird. Bei veenderter Sichiometrie muss ein za&licher
Faktor eingefihirt werden.

Der erste Term in (Gl. 8.3.2) stellt einen at&ichen konkurrierenden Verbrauch des Elektronen-
donators nach einem einfachen Ansatz erster Ordnung mit dem Koeffizieptgytar.

Zur Vereinfachung werden die Konzentrationen in der sorbierten Phase aufusag#6lumen
bezogen. Bi' diese Konzentrationen wird als ausschliel3licher Prozess der kinetisch&8toff”
gang beucksichtigt (siehe (GI. 3.3.15)):

oc
at Ksorb (CCHC,- - KC—HQ> (8.3.4)
d
aCsEorb CsEorb
atdon ksorb (CEdon _ Kclizdd(;_'; (835)

Fur die Entwicklung der Biomassen wird entsprechend (Gl. 3.4.23) eine Wachstumsrate (Gl.
8.3.1) und ein lineares Sterbegesetz angenommen:

6X' = Ky — (8.3.6)

Die in den Modellrechnungen verwendeten Parameter sind in Tabelle 8.2 wiedergegeben. Hier-
bei orientieren sich die kinetischen Parameter die ersten beiden Reduktionsschritte an den
Werten, die (it den OrganismuBehalosprillum multivorang [167] verdffentlicht wurden. Die
kinetischen Parameteuif'die Dechlorierungsschritte 3 und 4 beruhen auf Extrapolation, wo-
bei bericksichtigt wurde, dass die reduktiven Dechlorierungsraten mit abnehmender Anzahl von
Chloratomen am Molad‘abnehmen [192].
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Tabelle 8.2: Parameterdi die Berechnung der reduktiven Dechlorierung in Batch- und 1D-Systemen.

Substanzbezogene Parameter

Edon PCE TCE cis-DCE VC ETH
K [umol/L] 100 100 100 100 100 100
Koc[Lkg] 2.2 364 126 59 8.2 6.0

keomp[1/s]  10°
Biomassenbezogene Parameter

Schritt1  Schritt2 Schritt 3  Schritt 4
Hmax [1/] 77-10° 5.0-10° 25.10° 1.0-10°
Y [mg/umol]  0.001 0.001 0.001 0.001

Kgec[1/] 10-10% 10-10° 1.0-10° 1.0.10°

Xinitial [Mg/L] 0.01 0.01 0.01 0.01
Bodeneigenschaften

p=2.6kg/l foc=0.2% Ne=0.3 Ksorp=1/d=1.157-10"5/s

8.3.2 Simulation eines Batchversuchs

Zur grol3tnoglichen Vergleichbarkeit zwischen dem Batchexperiment und dem 1D-System wer-
den in beiden Berechnungen dieselben Parameter verwendet. Dies gilt somitradielForosat,
obwohl in echten Bioreaktor-Untersuchungen der Boden zu einem Schlammmwéerairde.

Im Batchexperiment wird von einer Anfangskonzentration des Elektronendonators rondld
ausgegangen. PCE ist mit 2Qfhol/| das einzige Ethenderivat im Systenurkie Sorption wird
im Anfangszustand Gleichgewicht angenommen. Die Anfangsbiomassen betragemgd.(8ie
sind damit relativ niedrig.

Abb. 8.3 zeigt die zeitlichen Valife iir alle gebsten Substanzen. PCE scheint nach etwa zwei
Tagen verbraucht zu sein. Nach vier Tagen ist TCE in devyseh’ Phase praktisch volsidig
umgesetzt. Der zweite Metabolit in der DechlorierungsketseDCE hélt sich etwa eine Woche.

VC kann bis zum zwlften Tag in der galsten Phase beobachtet werden. Nichtsdestotrotz ist die
Dechlorierung zu diesem Zeitpunkt noch nicht abgeschlossen, da die Ethen-Konzentration noch
bis zum zwanzigsten Tag zunimmt.

Der Elektronendonator wird zum Teil durch die Dechlorierung verbraucht und zum anderen Teil
durch den konkurrierenden Abbau erster Ordnung. Die Anfangskonzentration ist jedoch so hoch
gewdhlt, dass die Dechlorierung vobistdig ablaufen kann. In einer Vergleichsrechnung, bei der
die Anfangskonzentration des Elektronendonators amfribl/| gesetzt wurde, war dies nicht der

Fall.

Abb. 8.4 zeigt die zeitlichen Valife aller Konzentrationen in der sorbierten Phase. Im Gegen-
satz zur gedsten Phase verbleibt PQBer die Gesamtzeit der Simulation in der sorbierten Pha-
se. Dies ist auf die kinetische Limitierung der Desorptioruzizufihren. Die Sorptionskinetik
beeinflusst die zeitlichen Vailife der anderen Konzentrationen weniger stark. Die Definition der
Stofflibergangsrate in (Gl. 8.3.4)liit zu einer Halbwertszeiuf die Desorption proportional zum
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Abb. 8.3: Reduktive Dechlorierung von PCE. Simulation eines Batchversuches. Zeitliche
Verlaufe der Konzentrationen in der gstén Phase.
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Abb. 8.4: Reduktive Dechlorierung von PCE. Simulation eines Batchversuches. Zeitliche

Verlaufe der Konzentrationen in der sorbierten Phase.
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VerteilungskoeffizienteKy. DaKy mit abnehmender Chlorierung der Ethene abnimmt, wird die
Desorption von PCE atker durch die Kinetik limitiert als diejenige von TCE, DCE und VC. Der
zeitliche Verlauf von TCE®™ zeigt noch ein starkes Tailing, wohingegen letzteresCES°™
sehr viel schwacher ausdlit. Fiir VCS™tritt kein nennenswertes Tailing auf.
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Abb. 8.5: Reduktive Dechlorierung von PCE. Simulation eines Batchversuches. Zeitliche
Verlaufe der Biomassen.

Abb. 8.5 zeigt die zeitlichen Valife der Biomassen. Die offensichtlichen Unterschiede sind
auf die Vertigbarkeit des zugehigen Elektronenakzeptors sowie im Wesentlichen auf die un-
terschiedlichen maximalen Wachstumsratemugkzufihren. Der Zusammenhang zwischen dem
mikrobiellen Wachstum und der Konzentration des zugejen Elektronenakzeptors kann spezi-

ell fur den letzten Abbauschritt gut beobachtet werden. Von elften Tag an sind die VC-Konzentra-
tionen in der gedsten Phase sehr niedrig. Dies ist der Zeitpunkt, zu dem die Sterberate der VC
dechlorierenden Biomasse die Wachstumsuagrschreitet.

Zusammenfassenakien aus Abb. 8.3-Abb. 8.5 folgende Schlussfolgerungen gezogen werden:

¢ Die vollstindige reduktive Dechlorierung kann bei dem ghitén Parametersatz innerhalb
von 20 Tagen erreicht werden.

e Wenn die Anfangskonzentration des Elektronendonators hoch genug ist, kann eine Limitie-
rung der Dechlorierung durch den konkurrierenden Abbau des Elektronendonators verhin-
dert werden.

e Unterschiede in der maximalen Wachstumsrate und der damit verbundenen Umsatzrate
fur die unterschiedlichen DechlorierungsschrititbrEn zu einerdingeren Persistenz der
schwacher chlorierten Ethene gegdaei den stiker chlorierten.
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e \om elften Tag an wird die vollstridige Reduktionskette durch die Desorptionskinetik von
PCE kontrolliert. Wahrend dieser Zeit sind die Konzentrationen in depsgieli Phase so
niedrig, dass alle beteiligten Biomassen abnehmen. Trotzdem sind die verbliebenen Kon-
zentrationen der Biomassen hoch genug, um eine unmittelbare Transformation des desor-
bierten PCE zu Ethen zu gaWrleisten.

8.3.3 Simulation einer Stromhre

Fir die Simulation einer 10én langen Stronwhre werden dieselben Parameter verwendet wie
fur das Batchexperiment (siehe Tabelle 8.2). Die Filtergeschwindigkegtiigt 10> m/s und

die Dispersivitit 001 m, was zu einem effektiven Diffusionskoeffizienten vo3 3.0~/ n?/s

fuhrt. Als homogene Anfangsbedingung werdem PCE 200umol/l angenommen,ufi” alle
anderen gelsten Substanzen wird ein Anfangswert von null angesetzt. Die Elektronendonator-
Konzentration im Zufluss betgt 10mmol/I.

Abb. 8.6-Abb. 8.9 zeigen die berechneteanigsprofile der gekten Substanzen. Wie bereits in
Abschnitt 6.5.4 dargestellt wurde, wurde dieses Beispiel als Testfadldii Vergleich verschie-
dener Kopplungsverfahren eingesetzt [37].
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Abb. 8.6: Reduktive Dechlorierung von PCE in einem 1D Modellsystenangspro-
file der Konzentrationen in der gelten Phase 10 Tage nach Beginn der
Elektronendonator-Zugabe.

Aus den langsprofilen in Abb. 8.6-Abb. 8.9 geht hervor, dass der gesamte Massenfluss des Elek-
tronendonators in einem kleinen Durchmischungsbereich verbraucht wird, in dem sowohl der
Elektronendonator als auch die chlorierten Etheneugdrdr sind. Aufgrund des konkurrierenden
Abbaus erster Ordnung bildet sich vom Systemzulauf bis zum reaktiven Durchmischungsbereich
ein exponentiell abfallendes Profil des Elektronendonators aus.
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Abb. 8.7: Reduktive Dechlorierung von PCE in einem 1D Modellsystenangspro-
file der Konzentrationen in der gelten Phase 20 Tage nach Beginn der
Elektronendonator-Zugabe.
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Abb. 8.8: Reduktive Dechlorierung von PCE in einem 1D Modellsystenandspro-
file der Konzentrationen in der gedten Phase 30 Tage nach Beginn der
Elektronendonator-Zugabe.
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Abb. 8.9: Reduktive Dechlorierung von PCE in einem 1D Modellsystenangspro-
file der Konzentrationen in der gelten Phase 40 Tage nach Beginn der
Elektronendonator-Zugabe.

10 Tage nach dem Beginn der Einleitung (siehe Abb. 8o@rlappen sich die Peaks aller Ethen-
derivate. Entsprechend sind alle chlorierten Ethene mit dem Elektronendonator durchmischt, was
das Wachstum aller dechlorierenden Biomassen stimuliert. Obwohl das unchlorierte Ethen eine
gegemiber allen chlorierten Ethenerolére WasseoKlichkeit aufweist, wird nur eine geringe
Konzentration erreicht. Dies ist auf die niedrigen Umsatzraten von VC zu Ethaeokawfihren.

Die Mobilitat der chlorierten Ethene nimmt mit abnehmender Chlorierung zu. Folglich bewegt
sich VC schneller als die anderen chlorierten Substanzen. Bereits nach 20 Tagen (siehe Abb. 8.7)
kann eine Abtrennung des VC-Peaks beobachtet werden. Dies unterbindet die weitere Dechlorie-
rung von VC zu Ethen, da der VC-Peak den Bereichasst, in dem der Elektronendonatar f*

die Mikroorganismen veugbar ist. Wie Abb. 8.8 und Abb. 8.9 zu entnehmen ist, verbleibt der
VC-Peak im Weiteren unvandert bis zum Ende der Simulation nach 40 Tagen.

Es ist zu beachten, dass die Transformationsraten der reduktiven Dechlorierung und dieizugeh”™
gen Wachstumsraten mit abnehmender Chlorierung abnehmen. Zusammen mibbtrekho-
bilitat der niederchlorierten Ethenehirt dies zu einer Limitierung der voltdigen Dechlorie-
rung. Die Reduktion niederchlorierter Ethene erfordert eangé&ie Durchmischungszeit mit dem
Elektronendonator als diejenigelimérchlorierter. Die bfiere Mobiligt flihrt jedoch zu kizeren
Durchmischungszeiten. Entsprechend kommt es zu einer Akkumulation von DCE und VC.

8.3.4 Diskussion des Testfalls

Das qualitative Verhalten der reduktiven Dechlorierung unterscheidet sictefi Fall eines
Batchsystems von dem eines reaktiven Transportsystemnsdds’ Batchsystem kann bei den
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gewdhlten Parametern eine volsidige Dechlorierung erreicht werdeny fdas reaktive Trans-
portsystem nur eine unvolkstdige.

Dies ist auf die Wechselwirkung zwischen Durchmischung und Mabiitiickzutihren. Da er-
stens die Metaboliten mobiler sind als der utsgyiiche Schadstoff und zweitens der Elektronen-
donator in der Durchmischungszone vdlstiig verbraucht wird, bewegen sich die Metaboliten
aus der reaktiven Zone heraus.

Der kinetische Stotibergang, der im Fall des durchmischten Reaktors eine Limitierung darstellte,
kann zu einer verbesserten Durchmischung des Elektronendonators und der Metabolite und damit
zu einer Versarkung der reduktiven DechlorierungHren.

Es ist darauf hinzuweisen, dass die Annahme einer zunehmenden Btoiiitabnehmender
Chlorierung darauf beruht, dass die Molagitiion der Sorption bestimmt wird. Dies ist in reduk-
tiven Systemen nicht notwendigerweise der Fall. Methanogenese, die in stark reduzierten Grund-
wasserleitern auftritt, kann zu eingeschlossenen Gasblakesnt 'Da die Richtigkeit der chlo-

rierten Ethene mit abnehmender Chlorierung zunimmt, kann auch die Mokilitiehmen, wenn

eine Gasphase auftritt. In einem solchen Fallde die festgestellte Abtrennung des VC-Peaks
nicht stattfinden. Tagghlich wurde die vollstiidige reduktive Dechlorierung unter Feldbedin-
gungen zumeist in methanogenen Grundwasserleitern festgestellt [173].

8.4 Stimulierung der reduktiven Dechlorierung in einem Grund-
wasserversuchsstand

8.4.1 Hintergrund

Im Rahmen des Verbundvorhabe®smulierung der vollgtndigen reduktiven Dehalogenierung

in einem Modellquifer - Artficial AnAerobic Aquifer {Awird vom Institut £ir Wasserbau ein
Grundwasserversuchsstand im Technikumsmalfistab betrieben. An dem Verbundvorhaben ist bzw.
war das Institut gf Siedlungswasserbau, Gassergte- und Abfallwirtschaft der Universit”
Stuttgart (Arbeitsgruppe Frau Dr. Hc80Lz-MURAMATSU) sowie das Engler-Bunte-Institut

der Universitit Karlsruhe (Arbeitsgruppe Herr Prof. F.HRIMMEL) beteiligt.

Ziel des Verbundvorhabens ist es, diedlichkeit zur Stimulierung der vollatidigen Dechlo-
rierung von Tetrachlorethen unter-situ Bedingungen zu evaluieren und den Abbauprozess zu
optimieren. Die Aufgabe des InstitutsrfiWasserbau besteht hierbei darin, die Wechselwirkungen
zwischen den hydraulischen Aquifereigenschaften und der mikrobiellen Aktexperimentell

zu untersuchen und modellhaft zu beschreiben [116].

Das Vorhaben ist in den Forschungsrahmen\@gsuchseinrichtung zur Grundwasser- und Alt-
lastensanierung (VEGAS®)ngebunden [114] und stellt einen zentralen Bestandteil des Themen-
schwerpunkteReduktive Schadstofftransformationen zur in-situ Sanierung kontaminiédenB

und Grundwasserleitedar.

Im Folgenden wird der experimentelle Aufbau des Grundwasserversuchsstands kurz beschrie-
ben sowie Modellvorhersagen zum reduktiven Abbau von Tetrachlorethen vorgestellt. Eine de-
tailliertere Beschreibung des experimentellen Programms ist [116] zu entnehmen. In Abschnitt
8.4.8 wird ein qualitativer Vergleich zu Messergebnissen vorgenommen. Ein quantitativer Ver-
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gleich zwischen Modellberechnungen und Messung#njédoch zum gegenavtigen Zeitpunkt
schwer, da einerseits die Versuchsbedingungen nicht konstant gehalten wurden und andererseits
noch nicht ausreichende experimentelle Daten vorliegen.

8.4.2 Experimenteller Aufbau

Der Versuchsstand ist Iilang, 7 mhoch und @ mbreit. Er wird als quasi-zweidimensionales
System betrachtet. Der Balér besteht aus einer geschlossenen Edelstahlwanne, der von einem
HDPE-Mantel umgeben ist. Im Zwischenraum zirkuliettfwasser mit einer grundwassertypi-
schen Temperatur von PC.

Der Betldlter ist mit zwei Sanden in definierter Blockstrukturgéf Der feinere Sand (4 =.Q —

0.4 mm) weist eine hydraulische Leifiigkeit von 4810~ m/s auf. In ihn sind Bticke des
gréberen Sandes (@ =3 0.8 mm) mit einer hydraulischen Le#tiigkeit von 32-10-2 m/s
eingelagert. Die porenraum-bedingtarigsdispersivitt betagt flir den feineren Sand 0.2 mm

und ftir den goberen~ 0.5 mm die Querdispersivitt~ 0.05mmbzw.~ 0.1 mm[96]. Die Anord-

nung der Sande ist in Abb. 8.10 dargestellt. Beide Sande bestehen zu 93.3% aus Quarz, zu 5.4%
aus Feldspat und zu 1.1% aus Kaolinit [1]. Um eine randliche Wmnsing infolge von Setzun-

gen der Sandflfung zu verhindern, wurde die Bdfting mit einer 2cm dicken Quelltonschicht
abgedichtet.

—— Sand 0.3-0.6mm == Sand 0.1-0.4mm

Abb. 8.10: Verteilung der eingesetzten Sande im Versuchsstand.

Der Betldlter ist mit 142 Wasser- und 10 Bodenprobenahmestellen ausgestattet. Die Wasserpro-
benahmestellen bestehen aus duactyiygen horizontalen perforierten Edelstahlrohren, die mit
einem Edelstahlgewebe umwickelt sind. Neben der Probenahme dienen sie auch der Aufnah-
me von Querspannungen im Bater. Von der Rickseite sind in die Wasserprobenahmerohre
Leitfahigkeitssonden eingdfit. Sie ernoglichen einen-situ Messung der Salzkonzentration bei
Tracerversuchen. Details zu der voERHARD BisScH entwickelten Messtechnik sind [116] zu
entnehmen. Die Beprobungspunkte sind in einem regBigen Abstand von.dmin Langs- und

0.1 min Hohenrichtung angeordnet. ZAiglich werden der Ein- und der Auslaufkasten beprobt.

Der Versuchsstand wird als gespanntes Grundwassermodell betrieben. Am Auslauf wird die Pie-
zometerlohe mit einem Auslaufkasten auf ein Niveau von canfiiber Belalterkante gehalten.

Am Einlauf wird der Zuflussiber eine Zahnrad-Dosierpumpe im Regelkreis mit einem induktiven
Durchflussmesser und einem PID-Regler konstant gehalten.

Es wird vakuum-entgastes Trinkwasser eingesetzt. Hierzu wurdemrHéhe uber dem Ver-
suchsstand einer@ hohe killkorperkolonne aufgebaut, in die Trinkwasser wasserstandsgeregelt
eingedist wird. Der absolute Gasdruck in der Kolonne agtrs 50 mbar. Im kontinuierlichen

Betrieb kann eine 95-prozentige Entgasung erreicht werden, was einem Restsauerstoffgehalt von
etwa 05 mg/| entspricht.
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Abb. 8.11: FlieRbild zum Grundwasserversuchsstand.

Der Hauptwasserstrom wird als Grundwasserstriiguber den Einlaufkasten in den Badter
gepumpt. Zuatzlich kann Wasser mit Hilfe einer Schlauchquetschpuutyes €ines der horizon-

talen Probenahmerohre zugegeben werden. Nachdem im Einlaufbereich der Rinne Verstopfungs-
erscheinungen aufgetreten sind, wurde zwischen Zahnradpumpe und Einlaufkasten ein Sandfilter
eingebaut. Das Wassairfdie Punktzugabe wird seit Mitte Januar 198&f" einen metallischen
Eisenfilter gefihrt, um den Restsauerstoff zu eliminieren.

Die Zugabe des Elektronendonators erfolgt im Stimulierungsexperumbentiie Grundstmung.

Er wird mit einer Membrandosierpumpe in die Leitung zwischen Zahnradpumpe und Sandfilter
eingebracht. Sollte es zu Verstopfungen in dahBl der Einleitung kommen, so finden diese im
auswechselbaren Sandfilter statt. Der eigentliche Versuchsstand wird nichtdudeigtr”

PCE wird ausschlief3lich in assriger Phase in den Versuchsilédr eingebracht. Um eine kon-
stante Konzentration im kontinuierlichen Betrieb zu géwéisten, wird das unbeladene Zugabe-
wasser in ein 256nl Mischgefil3 eingeleitet, dessen Boden etwaridick mit PCE in organischer
Flussigphase bedeckt ist. Mit einem Maguoéter wird der Stoffibergang von der PCE-Phase zur
wassrigen Phase beschleunigt. Das nunmehalaammd PCE-gedtigte Wasser wird punkifimig

an einer Stelle im Versuchsstand zugegeben.

8.4.3 Qualitative Uberprufung der hydraulischen Parameter

Um zuuberptifen, ob beim Einbau der Sande die anschte aumliche Verteilung erreicht wur-

de, wurden sowohl Messungen der Piezometieerels auch Tracerversuche durchdpef. Diese
Versuche werden in regelftigen Absinden wiederholt, um agliche Veenderungen der hy-
draulischen Eigenschaften im Versuchsstand erfasseormek:. Im Folgenden soll lediglich ein
kurzer qualitativer Vergleich zwischen den Messungen und den Berechnungen auf der Grundlage
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der an den Sanden ermittelten Duadgigkeiten und Dispersiaitén erfolgen. Umfassende quan-
titative Untersuchungen werden Bestandteil der Dissertation \ERHGRD BISCH sein [11].

Druckverteilung

Abb. 8.12 zeigt gemessene Piezomebdbei bei einem Betrieb ohne aizliche punktbrmige
Zugabe im Vergleich zu Berechnungen. Aufgrund von Schwankungen des absoluten Druckes
infolge der Luftdruckschwankungen sind die gemessenerckerals relativer Druckabfall im
Versuchsbedlter dargestellt.

Abb. 8.12: Verteilung der Piezometeohen im Versuchsstand. Vergleich zwischen Messung und Be-
rechnung.

Es ist zu bemerken, dass 47% des Druckabfalls zwischen dem Einlauf und der ersten Piezome-
terreihe stattfinden. Offensichtlich hat der Betrieb mit dem entgasten Wasser alléngEin im

Einlauf gefihrt. Wie an dem Vertikalgradienten im ersten Abschnitt des Versuchsstands zu er-
kennen ist, wurde letzterer ungleichfig verstopft. Im numerischen Modell wird dies dadurch
beticksichtigt, dass eine lineare Zunahme des Zuflussesden Einlaufrand angenommen wird.

Die Installation des Sandfilters soll ein weitertes Verstopfen des Einlaufbereichs verhindern.

Mit Ausnahme des Druckverlustes in den ersten 0ri2gibt die Druckverteilung die eingebau-
te Struktur erwartungsgeaft wieder. In den besser durakigen Bbcken besteht ein geringerer
Druckgradient als in der schlechter duraédigen Matrix. Insbesondere in deat¢ von Block-
Enden treten Gradienten selgrzur Vertikalen auf, was auf das kovergent/divergenten3irigs-
feld in den Zu- und Abflussbereichen der besser dasgitien Bdcke zutickzutihren ist.

Abb. 8.12 macht jedoch auch deutlich, dass die Druckverteilung allein nur ein unzureichen-
des Mald zur Bestimmung der Durabbigkeitsverteilung darstellt. So verlaufen etwa im Be-
reichx = 6 m alle Potentiallinien parallel zueinander, obwohl die drittoberste Schicht besser
durchBssig ist als die anderen Schichten. Als wesentliche Information kann aus der Druckver-
teilung lediglich dieuber den Querschnitt integrierte hydraulische laditfjkeit (Transmissivét)
entnommen werden. Indrigsabschnitten mit nur einer gut duatdigen Schicht liegen die Po-
tentiallinien dichter beieinander als in den Abschnitten mit zwei oder drei gut dssigEn
Schichten.

Die berechnete Piezometetienverteilung stimmt mit der gemessenen weitgehdadein. Die
berechneten Stromlinien zeigen daerhinaus, dass eine Erfassung deoi@triigsgeschwindig-
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keiten im Vergleich zur Druckverteilung sensitiver gegleer der Verteilung der Durca$sigkeit

ist. In den besser durc®sigen Bereichen liegen die Stromlinien dichter beieinander als in den
schlechter durcllssigen. Da Geschwindigkeiten nicht direkt erfasst werdeméri, wurden und
werden Tracerversuche im Versuchsstand durahigef”

Konservativer Transport

Fur die weitere hydraulische Charakterisierung werden zwei Arten von Tracerversuchen durch-
geflinrt: (1) quasi-eindimensionaleersuche, bei denen der Markierungsstoff in den Einlauf zu-
gegeben wird, sowie (2) Versuche mit pumktfiiger Zugabe von markiertem Wasser. In beiden
Fallen erfolgt die Tracer-Zugabe kontinuierlich. Die puwktfiige Tracerzugabe dient vornehm-

lich dazu, die Ausdehnung einer Fahne unter Ausschluss von Abbauprozessen zu erfassen. In
Abb. 8.13 ist exemplarisch die Konzentrationsverteilung infolge einer pommkigien Zugabe dar-
gestellt. Der Volumenstrom am Zugabepunkt agtr10% desjenigen der Grundstriing.

Gemessene NaCl-Verteilung am 11. August 1996
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Abb. 8.13: Verteilung eines Salztracers im Versuchsstand bei pankifijer Zugabe. Vergleich zwi-
schen Messung und Berechnung.

Abb. 8.13 zeigt, dass die Ausdehnung der Tracerfahne vom Modell qualitativ richtig vorhergesagt
werden kann. Es wird jedoch auch deutlich, dass trotz 140 Messpunkten im Versuchsstand die
raumliche Aufbsung der Messungen nicht ausreicht, die Fahne durchgehend zu erfassen. In der
Messreihex = 2.25m zeigt keine Sonde die Salzfahne an, obwohl sie in den Messreihen ober-
und unterstrom detektiert wird.

Ferner ist darauf hinzuweisen, dass die Aisting der Messpunkte als horizontale Rohre zu
einer Fokussierung der 8triung im Messpunkiufirt, die vom Verlltnis der Durchdssigkeiten

im Messrohr und in der umgebenden Matrix abgt. Insofern liegt eine integrale Information
vor, wohingegen das numerische Modell Punktwerte approximiert. Dies ist beim quantitativen
Vergleich zu beucksichtigen [11].

Neben den konservativen Tracerversuchen wurden auch Versucheastege PCE und gestem
Ethanol durchgeiffirt. Beide Versuche zeigten ohne Beimpfung des Versuchsstands mit geeigne-
ten Mikroorganismen keinen Unterschied zum Transport eines konservativen Stoffes.
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8.4.4 Rahmenbedingungen des Stimulierungsexperimentes

Im Stimulierungsexperiment wird Ethanol als Elektronendonator eingesetzt. Ethanol wurde aus-
gewdhlt, weil es unter anaeroben Bedingungen vergleichsweise schwer verwertbar ist und so-
mit die Methanogenese leichter unterbunden werden kann als beim Einsatz anderer Substra-
te wie etwa Glucose [165]. Das Ethanol wird alesluhg (50 Vol.%) vorgehalten. In dieser
Losung sind 0.3nol/l NH4Cl gelost. Ferner ist sie mitNH4)2HPO, und CoC} gesittigt. Das
Ethanol/Wasser-Gemisch wird mit einem Valtimis der Durchfisse von 1:500 in die Grund-
strdimung zugegeben.

Der Durchfluss der Grundstniung betagt 70ml/min. PCE-geattigtes Wasser wird mit einem
Volumenstrom von 1@nl/minin die Messstelle bei = 0.75m, z= 0.35m zugegeben.

Der Zugabe von Ethanol und PCE begann am 11. November 1996. Am 19. November wurde der
Versuchsstand mit einer Reinkultur des OrganismuBsdsalospirillum multivoransder PCE

tber TCE zu DCE abbaut, sowie mit einer hochangereicherten Mischkultur zurandligén
Dechlorierung von DCE beimpft. Dieagsrigen Medien, die die Bakterien beinhalteten, wurden

in alle Probenahmestellen zugegeben.

8.4.5 Chemische Einfisse

Wie bereits ausgefirt wurde, wird der Versuchsstand mit entgastem Leitungswasser betrieben.
Das Universiatsgetinde wird vornehmlich mit Trinkwasser des Zweckverbandes Bodenseewas-
serversorgung (BWV) versorgt. In Tabelle 8.3 sind die Hauptkationen und in Tabelle 8.4 die
Hauptanionen nach Angaben der BWV [12] sowie einige Messungen am Versuchsstand sowohl
vor als auch wahrend des Stimulierungsexperimentes auwfigef Es ist zu bemerken, dass das Ex-
periment am 11.11.96 begann. Die Proben am Einlauf wurden am Versuchsstand selbst entnom-
men, d.h. Ethanol ist bereits enthalten, und das Wasser hat den Sandfilter passiert. Mit "Zugabe”
wird das PCE-gestigte Wasser an der pun@tihigen Zugabestelle bezeichnet. Dieses Wasser ist

ab Mitte Januar '97 durch den Eisenfilter geflossen, wobei der Eisenfilter dem Mischreaktor zur
PCE-Aufnahme vorgeschaltet ist.

Tabelle 8.3: Hauptkationen des eingesetzten Wassersaly|.

Datum Messstelle Na K+ Ca?t Mg?+
@'95  Trinkwasser [12] 1.810™4 3.32107° 1.2110°3% 3.2510°%
27.1.97 Einlauf 1.98.04 5.01.10° 1.4710°% 3.3210°%
27.1)97 Zugabe 2.040 4 3.4810° 1.4610°2% 3.3510*
27.1.97 Auslauf 2.840% 5.0610° 1.77103% 4.1910*

Beziglich der Alkali-lonen kann kein wesentlicher Effekt der Ethanol-Zugabe festgestellt wer-
den. Dies betrifft alle Messpunkte. Die Konzentrationen der Erdalkalimetalle korrespondieren mit
der Loslichkeit von Calcit. Der ewtite Gehalt im Auslauf nach zweieinhalb Monaten Versuchs-
dauer deutet eventuell auf die Aoling von Calcit im Versuchsstand infolge der Versauerung
hin.
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Tabelle 8.4: Hauptanionenrhol/1] und pH-Wert des eingesetzten Wassers.

Datum  Messstelle cr SO; NO, DIC? > pH
@ '95 Trinkwasser [12] 1.40~% 3.4910% 7.410° 24810°% nn. 795
10.11.’96 Einlauf 17104 2.710% - 3.0210% nn. 8.0
18.12’96 Einlauf - - - 2.280°3 - -
18.1296 Auslauf - - - 1.6403 - -
16.1°97  Auslauf - - - 2.280°4 - -
24.1’97  Einlauf - - - - 5.310° 7.0
24.1)97 Zugabe - - - - 2:10° 7.7
24.1)97  Auslauf - - - - 2.710 % 5.76

Die Anionenkonzentrationen zeigeradtére zeitliche Varderungen als diejenigen der Katio-

nen. Es ist zu bemerken, dass die Zusammensetzung des Trinkwassers dem Kalkaiogdens™
gleichgewicht entspricht. Durch die Vakuum-Entgasung wird dem Wassge@@ogen, sodass

das Wasser gegahér Calcitubersittigt ist (s.u.). Wahrscheinlich hat die Calcitaal&fing zum
Verstopfen des Einlaufs beigetragen. Durch den Einbau des Sandfilters wurde dadiutgsf”

des Calcits in den Sandfilter verlagert. Folglich entsprach die Zusammensetzung des Wassers im
Einlauf vor dem Stimulierungsexperiment wieder dem Carbonatgleichgewicht.

Durch die Homoacetogenese (s.u.) findet im Sandfilter und im Versuchsstand ein Verbrauch des
anorganischen Kohlenstoffs (DIC) stattalifénd vor dem Stimulierungsexperiment keanmi-

liches DIC-Profil festzustellen war, nahnatwend des Experimentes der DIC-Gehalt im Auslauf
bestindig ab. Auch der DIC-Gehalt im Einlauf nahm ab, jedoch bei weitem nicht so stark. Es

ist allerdings zu erwarten, dass die DIC-verbrauchenden Mikroorganismen im weiteren zeitlichen
Verlauf der Quelle entgegenwachsen, sodass dauerhaft der gesamte anorganische Kohlenstoff im
Sandfilter verbraucht wirdihnliches gilt fir die Umsetzung von Sulfat zu Sulfid, die Ende Janu-

ar ‘97 im Auslauf bereits abgeschlossen war, im Einlauf jedoch nur etwa 20% des Sulfats umfasst
hat.

Konkurrierende Prozesse

Der Versuchsstand wird als offenes System unter nicht-sterilen Bedingungen betrieben. Deshalb
kann der Abbau des eingesetzten Ethanols durch konkurrierende Prozesse nicht verhindert wer-
den. Eine Unterdrckung des konkurrierenden Abbauare auch bei einer Ethanol-Zugabe im
Feldeinsatz nicht wglich.

Durch die gezielte Animpfung des Versuchsstandes mit einer Mischkultur, die keine methano-
genen Bakterien behaltet, konnte bislang die Methanogenese unterbunden werden. Die anderen
Konkurrenzreaktionen lassen sich folgendermafen aus den in Tabelle 8.1 (S. 130)latégef”
Halbreaktionen kombinieren:

e Die Halbreaktionera + | ergeben die aerobe Acetogenese (Gl. 8.4.7). Dieser Prozges w"
unter voll aeroben Bedingungen gegbei’ der aeroben Mineralisierung von Ethanol zu
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CO, und Wasser nachrangig. Da jedoch in der Redoxsequenz im Versuchsstarad!sd
als Elektronenakzeptor dientunde netto die Acetogenesbérwiegen.

e Die Halbreaktionert + | ergeben die Acetogenese unter denitrifizierenden Bedingungen
(Gl. 8.4.8). Hierbei gelten dieselben Anmerkungen wie zur Sauerstoffzehrung.

e Die Halbreaktionen + | ergeben eine Kombination von Sulfatreduktion und Acetogenese
(Gl. 8.4.9). Die Sulfatreduktion kann anhand der Messergebnisse in Tabelle 8.4 nachge-
wiesen werden. Es wird seitens der mikrobiologischen Partner vermutet, dass die Sulfat
reduzierenden Organismen in der vaistlig dechlorierenden Mischkultur Ethanol in mo-
lekularen Wasserstoff umwandeln, der anschlie3end von den dechlorierenden Mikroorga-
nismen genutzt werden kann [166].

e Die Halbreaktionelk + | ergeben die Homoacetogenese (Gl. 8.4.10). Homoacetogene Bak-
terien wurden ebenfalls in der Mischkultur nachgewiesen [166]. Allerdings ist die Be-
schankung auf Essigaire bzw. Acetat als Endprodukt strenggenommen nicht statthaft,
da noch weitere organischa@én wie Butterslire und Propiorire entstehen.

CH3CH,OH + O, = CH3COOH+H,0 (8.4.7)
5CHsCHoOH 4 4H™ +4NO; = 5CHsCOOH + 7H20 + 2N, (8.4.8)
2CHsCHOH + SOF = 2CH;COOH + 2H,0 + S* (8.4.9)
2CHCHOH + 2HT 4+ 2HCO; = 3CH3COOH + 2H,0 (8.4.10)
CHsCHoOH + 2RCl+ H,0 = CH3COOH+ 2HT + 2CI~ + 2RH (8.4.11)

Diese konkurrierenden Prozesse lassen sich nach unterschiedlichen Kriterien in Gruppen ein-
teilen. Als Unterscheidungskriterium kann zum Beispiel die inhibierende Wirkung der konkur-
rierenden Elektronenakzeptoren herbeigezogen werden. Die Dehalogenddehadospirillum
multivoransist auf ein Redoxpotentiat —110mV angewiesen [145]. Hieraus folgt, dass Sauer-
stoff und Nitrat die Dechlorierung schon bei sehr kleinen Konzentrationen henoneeik. 'Dies

kann mit Hilfe der NNRNSTschen Gleichung leicht gezeigt werden [158]:

o RT [Ox
E=E"+ Fln@ (8.4.12)

wobeiR die universelle Gaskonstante,die absolute Temperatuf, die FARADAY -Konstantey

die Zahl derubertragenen Elektronen, [Ox] die Aktigien der oxidierten Stoffe und [Red] jene

der reduzierten darstellen. Mit den Redoxpotentialen aus Tabelle &ezrgich somit Konzen-
trationen von 310~°" mol/I und 5- 1027 mol/I fur Sauerstoff bzw. Nitrat. Das Redoxpotential
kann allerdings unterhalb einer gewissen Mindestkonzentration nicht mehr aus der Konzentration
eines einzigen Redoxpaares bestimmt werden. Als Inhibitionskonzentration muss entsprechend
eine zwar kleine, aber in Bezug auf die Rechengenauigkeit sinnvolle Konzentration eingesetzt
werden.

In hier nicht dargestellten Berechnungen wurden die beiden konkurrierenden Elektronenakzep-
toren Sauerstoff und Nitrat zusammengefasst und der Gruppe der anderen Elektronenakzeptoren
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bestehend aus Sulfat und DIC entgegengestellt, da letztgenannte Substanzen nicht inhibierend
wirken. In der Formulierung der konkurrierenden Prozesse wurde in diesem Modginéils

eine Gruppe eine eigene Biomasse angenommen und die Kinetik des Abbaus und des mikrobiel-
len Wachstums mit Hilfe des Doppel-dioD-Ansatzes (Gl. 3.4.23) beschrieben. Als praktisches
Problem ergab sich, dass die Inhibierungskonzentration des Sauerstoffs wegen der Forderung des
niedrigen Redoxpotentials so klein gaft werden musste, dass ein Abbau auf diese niedrigen
Konzentrationen mit dem Doppel-dhNoD Modell bei Annahme eines linearen Sterbeterons f~

die aerobe Biomasse kaunoglich war. Dieses Problem ergab sich aus der Bestturig der
Sauerstoffzehrung auf einen einzelnen aeroben, kinetischen Abbau. Im realen System wird der
Sauerstoff vollsandig reduziert, jedoch bei sehr niedrigen Konzentrationen nicht mehr von aero-
ben Organismen.

Wegen der dargestellten Probleme, und weil nach Eatgcing der vorliegenden experimentellen
Daten ein inhibierend wirkender Restsauerstoffgehalt nicht vermutet wird, wird im Folgenden nur
noch von einem konkurrierenden Elektronenakzeptor ausgegangen, der nicht hemmend wirkt. Er
wird wegen des Vorherrschens des anorganischen Kohlenstoffs im Weiteren als DIC bezeichnet,
obwohl es sich taehlich um mehrere konkurrierende Elektronenakzeptoren handelt.

Neben der Wirkung auf das Redoxpotential spiettdie Prozesssteuerung auch die versauernde
Wirkung einiger Konkurrenzreaktionen eine bedeutende Rolle. Mit Hilfe des Massenwirkungsge-
setzes kann das Valtiiis der Dissoziationsstufen als Funktion gt-\Wertes errechnet werden
[158]:

Ka = %[Eﬁ] (8.4.13)

wobeiK, die SAurekonstante, [Bs] die Basen- und [Sr] deugaktivititen darstellen. MipKy
wird der negative dekadische Logarithmus dauf@konstant&, bezeichnet. Einige ausgesuchte
pKa-Werte sind in Tabelle 8.5 aufgelistet.

Fir die Berechnung depH-Werts bei vorgegebenen Gesamtkonzentrationen der wichtigsten
Sdure-/Base-Paare usSen die Puffergleichungenrfalle Dissoziationsstufen, die Bilanzglei-
chungen @ir die Gesamtkonzentrationen sowie die Elektronenbilandledéin. Es ist zu be-
merken, dass sich die Aktiat TA] eines StoffesA von der Konzentratiorwa durch den Akti-
vitatskoeffizienteya unterscheidet:

[A] = yaCa (8.4.14)

Der Aktivitatskoeffizient ist eine Funktion der loneadtél :
-t Z (8.4.15)
= ZIZC' 4.

wobeiz die Ladung des lonismit der Konzentratiom; darstellt. Der Aktivieitskoeffizient; kann
mit der Gleichung von GNTELBERG abgeschtzt werden [182]:

logy; = —0.57 Vi (8.4.16)
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Tabelle 8.5: pKy-Werte ausgewatfilter Siure-Base-Paare [158]

Saure Base pKa

HCI o -6.1

HNO; NO; -1.37
H2SOs HSC; 1.90
HSO; S{o/m 1.96
H3POy HoPO, 2.16
CH3COOCH CHCOO™ 4.75
CO; 4+ H20 HCO; 6.35
HS HS 6.99
HsO5 SG- 7.20
HoPO, HPO;~ 7.21
HCO; CO;3~ 10.33
HPO;~ PO;~ 12.32
HS™ s* 12.89

Das Kohlendixid/Hydrogencarbonat/Bicarbonat-System ist zweiprotonig. Die Verteilung der Dis-
soziationssufen bei vorgegebengi und vorgegebener Gesamtkonzentration ergibt sich durch
Einsetzen der zweiten Puffergleichung und der Bilanzgleichung in die erste Puffergleichung. Die
Bernticksichtigung der Aktiviatskoeffizientendhirt zu einer weiteren ickkopplung in der Be-
rechnung. Die Gleichungen lassen sich mit Hilfe kommerzielle Tabellenkalkulationsprogramme
losen.

Fur das entgaste Wasser ([DIC] =n@mol/I, pH = 8.0) ergibt sich eine C&Konzentration von

6.02- 10° mol/l, eine Hydrogencarbonatkonzentration va@22 10~ mol/l und eine Bicar-
bonatkonzentration von.15- 10~° mol/I. Bei der vorliegenden Ga-Konzentration von 5-

10~3 mol/I liegt das lonenaktivitsprodukt von Ca& und Bicarbonat bei .B6- 10~8 mol?/I?

und damit deutlichuber dem loslichkeitsprodukt von Calcit (8- 10~° mol?/I?).

Fur die Absclatzung degpH-Werts aufgrund der betrachteten Konkurrenzreaktionen wird ange-
nommen, dass Ethanol ilberschuss zugegeben wird und alle Reaktionen quantitativ verlaufen.
Je umgesetztes MolakDIC entstehen 1.5 Moleké Essigaure/Acetat. Je umgesetztes Sulfation
entstehen 2 Molaeké Essigaure/Acetat und ein Molek Schwefelwasserstoff/Hydrogensulfid.
Wird Sulfit statt Sulfat zugegeben, so entstehen 1.5 MdéeEssigaure/Acetat und ein Molek™
Schwefelwasserstoff/Hydrogensulfid.

Die Berechnung des sich ergebenggf-Werts und der damit verbundenen Speziation der Pro-
dukte erfolgt unter Bercksichtigung der Puffer- und Bilanzgleichungen mit Hilfe des nicht-
linearen Gleichungsekers in einem kommerziellen Tabellenkalkulationsprogramm.

Fur die Bedingungen am Versuchsstand fBitCJini = 3 mmol/| und [SQ; Jini = 0.3 mmol/|
sowiepH;n; = 8.0 ergibt sich ein EngsH-Wert von 5.08. Bei Zugabe vonBmol/| Sulfat ergibe

sich einpH von 5.44. Es ist zu bemerken, dass am Versuchsstand 2 Monate nach Beginn der
Ethanol-Zugabe eipH am Auslauf von 5.7 gemessen wurde. Allerdings war zu diesem Zeitpunkt
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der anorganische Kohlenstoff noch nicht vaistlig umgesetzt.

Die Versauerung des Versuchsstandsustdié Dechlorierung insofern von Bedeutung, weil im
Labor unterpH-Werten von 6 eine fast vollatidige Inhibition festgestellt wurde [145]. Durch
Zugabe von 0.9%nmol/l Sulfid wére nach obigen Berechnungen eine Pufferung auf einen Wert
von 6.66 noglich. Es sollte jedoch darauf hingewiesen werden, dass diese @&bsoly ungenau

ist, weil weder Rllungs- und Ausgasungsprozesse noch die Umwandlung von Ethanol zu anderen
organischen &iren bauncksichtigt worden ist. InUbrigen wirkt die CKW-Dechlorierung selbst

(Gl. 8.4.11) versauernd, da pro abgespaltenem Chlorid-lon ein Proton freigesetzt wird.

In der Formulierung des numerischen Modells werden gegeiyvkeine pH-Berechnungen
durchgetihrt. Entsprechend kann die Inhibition der Dechlorierung durch die Versauerung nicht
benicksichtigt werden.

8.4.6 Modellannahmen zur reduktiven Dechlorierung

Es wird angenommen, dass die valstiige Dechlorierung von zwei Organismen durchbef”

wird. Der erstePehalosprillum multivoranshaut PCEiber TCE zu DCE ab. Die Dechlorierung
stellt fiir Dehalosprillum multivoransiachweislich einen metabolischen Prozess dar [145]. Der
Organismus ist gut charakterisiert [167, 145, 61, 135], wenngleich die kinetischen Parameter f*
die Bedingungen, wie sie im Versuchsstand herrschen, noch nichtavaligtabgesichert sind.

So wurden in den mikrobiologischen Laboruntersuchungen bislaigrivdien eingesetzt, die

im Versuchsstand keine Verwendung finden. Untersuchungen zum Einfluss der einzelnen Kom-
ponenten in diesen Medien werden gegartig von Q. AUDIA WINDFUHR durchgetihrt [196].

Die Annahme, dass die Dechlorierung von DGEei VC zu Ethen von einem einzigen Orga-
nismus durchgeftirt wird, wurde bislang experimentell weder lagjt noch widerlegt [79]. Im

Modell wird fur diesen Organismus eine Kopplung von Dechlorierung und Wachstum angenom-
men. Auch diese Annahme konnte anhand der experimentellen Untersuchungen mit der hoch-
angereicherten Mischkultur bislang niaberprift werden [79]. Die vorliegenden kinetischen
Daten beziehen sich auf die Gesamtbiomasse in der Mischkultur. Ferner wurden die Laborunter-
suchungen bei 38C durchgetihrt. Insofern weisen die im Modell eingesetzten Parameter hohe
Unsicherheiten auf.

Fir beide Organismen wird eine Konkurrenz der beiden jeweils verwertbaren chlorierten Ethe-
ne um das reaktive Zentrum des Enzyms angenommen. Dies entspricht experimentellen Befun-
den von MARTINA EISENBEIS beaiglich Dehalosprillum multivorang61, 168] und von 8 KE
GRANZzOW beaziglich der DCE-Mischkultur [79]. & die Homoacetogenese als Sammelprozess
unter Reduktion der konkurrierenden Elektronenakzeptoren wird ein Doppeled Ansatz
verwendet. Diesufirt zu folgenden Gleichungenrfdie Reaktionsraten:

C C
no= L% (CEtOHEf;EtOH) ( PeE — (8.4.17)
cpce + Kpce <1+ > >
Krce
C
r, = P2 EtOH CTcE (8.4.18)

r 1
P o K (e e (11 )
KpcE
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C C
r3 = Fma$e (c Ej_og ) = Cvc (6419
£toH + KetoH <CDCE‘|‘KDCE <l+ﬁc>>
e = X, GO Ove (8.4.20)
_ . 4.
(Ceton + Keron) <C\/C+ Kvc <1+ o ))
DCE
o CEtOH Cco,
I 8.4.21
ac MaXE (Ceton + Keton) (Cco, +Keo,) ( )
rq ro rs g lac
FEtOH = deh deh deh deh (8.4.22)
YEt%H YEteOH YEt%H YEteOH YStCOH
'pce = —IN1 MMTce = —1Ie lbce = M2 —1Tr3 Tve = I3 —TIsa (8 4 23)
FETH = I4 fco, = —Tac
0Xq r1 0Xo rs  ra
Ty e X g T e
& & X (8.4.24)
0Xac

.
A Y NG

Hierbei stellerr; ...rac die Reaktionsgeschwindigkeitearfdie vier Dechlorierungsschritte und

die Homoacetogenese dar. Die Reaktionsgeschwindigkeiten beziehen sich auf den Umsatz des je-
weiligen Akzeptors. MilX; werden Biomassekonzentrationemig Protein prd Wasser bezeich-

net. Die zugebrigen Sterberaten sind dk%ec angegebenK; undY; bezeichnen den BINOD-
Koeffizienten und den ethiometrischen Koeffizienten (bzw. die Verwertungsrate im Fall von
Biomassen)dr die Substank

Im Gegensatz zu den Untersuchungen in Abschnitt 8.3 sieht die Modellformulierung eine Gleich-
gewichtssorption geafd denKoc foc-Konzept vor. Diese Vereinfachung ist bei den betrachteten
Simulationszeiumen von 100-200 Tagen askig. Sie dhrt unter Verwendung von Retarda-
tionskoeffizienten zu einem wesentlich kleineren Gleichungssystem, das entsprechend schneller
gelost werden kann. Da bei Versuchen mit den eingesetzten Substraten ohne Animpfung der Bak-
terien kein Einfluss der Sorption festgestellt wurde, wird bei den folgenden Modellberechnungen
die Sorption @nzlich vernactassigt. Es ist zu bemerken, dass sich die Sorptionseigenschaften der
Behdlterflillung infolge des Stimulierungsexperimentesaretért habendeinen. Die Parameter

fur die Modellberechnungen sind in Tabelle 8.6 aufgelistet.

Die Kn-Werte fir PCE und TCE sowie die maximalen Umsatzratendie ersten beiden De-
chlorierungsschritte beruhen auf MessungenDeitalospirillum multivorangei 10°C in einem
Batchversuch [196]. " die hochangereicherte Mischkultur liegen lediglich Daten b&30or.

Die Kn,-Werte tir DCE und VC beruhen auf diesen Messergebnissen [79], die maximalen Um-
satzraten stellen hingegen eine Extrapolation der Werte auf niedrigere Temperaturen dar. Der
Km-Wert fur Ethanol ist an Untersuchungeibér Sulfat reduzierende Mikroorganismen orien-
tiert [89]. Die Verwertungsraten liegen im Bereich der gemessenen Warteefialospirillum
multivorang[145].

Es liegen keine Messdaten zu den Sterberaten vahréfid der Wert von 0/fl im Bereich
dessen liegt, was beim aeroben Schadstoffabbau angenommen wird, orientiert sich der Wert von
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Tabelle 8.6: Reaktive Parameteuf'die Berechnungen zum Grundwasserversuchsstand

Substanzbezogene Parameter

EtOH PCE TCE DCE VC CO,
Km [umol/I] 150 0.4 1.0 1.0 3.0 10
Reaktionsbezogene Parameter

Dechlol Dechlo2 Dechlo3 Dechlo4 ac
Fmax[Mmol/(mgg] 1.6-10° 25.107% 1.6-10% 25.-10% 0.01

YetoH [—] 0.5 0.5 0.5 0.5 1.0
Yx [mg/pumol 0.001 0.001 0.001 0.001 0.001
Biomassebezogene Parameter
X1 X2 Xac
Kdec[1/d] 0.1 0.01 0.1

0.01/d fur den DCE dechlorierenden Organismus daran, dass bei optimaler Versorgung ein Netto-
Wachstum mglich sein muss. Da die maximalen Umsatzratendié Dechlorierung von DCE

Uber VC zu Ethen als sehr klein angenommen wird, muss auch die Sterberate klakitgasy-

den. Es erscheint allerdings fragwdig, ob ein derartig langsamer Prozeserhaupt als Ener-
giequelle tir das mikrobielle Wachstum genutzt werden kann. Sollte es sich bei der DCE- und
VC-Dechlorierung dagegen um einen cometabolischen Prozess handsstertii eine Model-
lierung des Prozesses agahst geldrit werden, welcher Stoff das praré Substrat darstellt.

8.4.7 Rechnerische Vorhersage zum Experiment

Fir die im Folgenden dargestellten Simulationsergebnisse werden die hydraulischen Randbedin-
gungen des Versuchebérnommen. Der Durchfluss der Grundstring betagt 70ml/min, der-

jenige der PCE-Zugabe 10l /min. Es werden 2@nmol/l Ethanol mit der Grundstriiung zuge-
geben. Die Konzentration von PCE in dem punktfiig zugegebenen Wasser lagtr800umol/I

und die DIC-Konzentration 8&xmol/I.

Die Anfangsbhiomasse beiyt fiir alle Biomassen 1 mg/I. Die Anfangskonzentration im ge-
samten Versuchsstand ket flir Ethanol 20mmol/I, fur die anderen gekten Stoffe Qumol/I.

Die Berechnungen werden auf einem stromlinienorientierten Netz mit 18320 Elementen durch-
geflihrt (siehe Abb. 8.14).

Abb. 8.14: Stromlinienorientiertes Netz zur Berechnung des Experiments im Grundwasserversuchs-
stand.

Abb. 8.15 zeigt die errechnete Verteilung der Ethenderivate nach 100 Tagen Versuchsbetrieb, Abb.
8.16 jene nach 200 Tagen. Die Verteilung von Ethanol und den konkurrierenden Elektronenak-
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zeptorenistin Abb. 8.17, die der Biomassen in Abb. 8.18 und Abb. 8.19 dargestellt. Die zeitlichen
Entwicklungen der Gesamtmassen ist in Abb. 8.20 und Abb. 8.21 aufgetragen.
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Abb. 8.15: Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Konzentrationsverteilung der
Ethenderivate nach 100 Tagen.

Abb. 8.15 zeigt, dass der PCE-Abbau innerhalb der ersten 100 Tage stark limitiertist. Die Konzen-
trationen des ersten Abbauprodukts TCE sindulrereine GoRRenordnung niedriger als diejeni-

gen des Ausgangsschadstoffes, die Konzentrationen von DCE liegen um weitere aden@d-
nungen niedriger. Die Annahme der Substratkonkurrahg fin Zusammenspiel mit den kleinen
MoNoD-Koeffizienten tir PCE und TCE dazu, dass DCE nur in Bereichen mit niedriger PCE-
Konzentration gebildet wird. Dies entspricht den Laborbefunden b&C10

Weil kaum DCE vorliegt, kann auch kaum VC und Ethen gebildet werden. Die errechneten Kon-
zentrationen im nano- bis femptomolaren Bereicrevi' mit den gelaichlichen Methoden der
chemischen Analytik nicht nachweisbar. Die niedrigen Konzentrationen verwundern nicht, da
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Abb. 8.16: Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Konzentrationsverteilung der
Ethenderivate nach 200 Tagen.
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nicht genug DCE vorliegt, um das Wachstum der zweiten dechlorierenden Kultur zu stimulieren.

Die Situation veandert sich qualitativim Zeitraum zwischen 100 und 200 Tagen nach Simulati-
onsbeginn, zumindest sofern es die Verteilung adrenchlorierten Ethene betrifft. Dies wird in
Abb. 8.16 verdeutlicht. Die PCE-Fahne reicht nunmehr nur noch bis zum zweiten hochedsrchl”
gen Block, TCE tritt nur intermedr auf, und bis zum Abflussrand kann eine valfgtige Um-
setzung zu DCE beobachtet werden.

Hieraus folgert, dass im Zeitraum bis 100 Tage (siehe Abb. 8.15) die niedrige Konzentration des
ersten dechlorierenden Organismusses limitierend wirkt. Die Fokussierung dew8g'in den

hoch durchdissigen Bereichen bewirkt, eine gute Durchmischung von PCE und Ethanol. Entspre-
chend bestehen gute Bedingungendas Wachstum der ersten dechlorierenden Kultur. Dieses ist
jedoch durch vergleichsweise niedrige maximale Umsatzraten laedthsodass ein volkstidi-

ger Abbau zu DCE erst nach etwa 200 Tagen auftritt.

Fur die zweite dechlorierende Kultur sind die Ausgangsbedingungen sehr viel schlechter. Zu Be-
ginn der Simulation liegt das Ausgangssubstrat DCE noch gar nicht vor. Bis eine ausreichend
hohe DCE-Konzentration erreicht wird, stirbt die Biomassgedié DCE-Dechlorierung ab. Zwar
verbessert sich die Versorgung mit DCE im Verlauf der Stimulierung, aber selbst bei optima-
ler Versorgung kann wegen der geringen maximalen Umsatzrate nur ein sehr langsamer Aufbau
der Biomasse und damit eine vedtte Bildung von VC und Ethen erfolgen. Deshalb liegen die
letztgenannten Konzentrationen auch nach 200 Tagen noch in einem nicht messbaren Bereich.

Das Ziel einer vollsathdigen Dechlorierung wird nach diesen Berechnungsergebnissen bei dem
gewahlten Durchfluss und in dem betrachteten Zeitraum verfehilt.
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Abb. 8.17: Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Konzentrationsverteilung von
Ethanol und des konkurrierenden Elektronenakzeptors nach 100 Tagen.

Die Verteilung des Ethanol- und Carbonatkonzentrationen nach 100 Tagen sind in Abb. 8.17 dar-
gestellt. Die nicht dargestellten Konzentrationen nach 200 Tagen sind praktisch identisch zu denen
nach 100 Tagen. Abb. 8.17 zeigt, dass Ethanol mit Ausnahme des direkten Umfeldes der PCE-
Einleitung im gesamten Versuchsstand in ausreichender Konzentration vorliegt. Im Abstrom der
punktfrmigen Einleitung verbleibt ein Ethanol-Defizit. Angesichts der sehr hohen Konzentration
in der Grundstimung reicht jedoch die Querdurchmischung im ersten hochdssigén Block

zur Ethanol-Versorgung aus. Es ist zu bemerken, dass Etharldbarschuss zugegeben wird.
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Selbst wenn die Ethanolkonzentratiomlich nur 1% der Zugabekonzentration von 20Q®dol/|
bet’&gt, so wird bei deni,-Wert von 150umol/| die Reaktionsrate nur auf 57% des Maximal-
wertes reduziert.

Der gebste Kohlenstoff gat’entlang der Grenzstromlinie mit dem Ethanol in Kontakt und wird
hier verbraucht. Im ersten hochdurabksigen Block erfolgt der Abbau bis auf eine Restkonzen-
tration, unterhalb derer kein mikrobielles Wachstum mebgleh ist.
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Abb. 8.18: Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Verteilung der Biomassen
nach 100 Tagen.

Abb. 8.18 und Abb. 8.19 zeigen die Verteilung der mikrobiellen Akaéiteti nach 100 bzw. 200
Tagen. Die homoacetogene Biomasse konzentriert sich auf die Grenzstromlinie zwischen dem
Einleitungspunkt und dem ersten hochduadsigen Block. Aus der gahlten Isofichendarstel-

lung geht nicht hervor, dass die errechneten Biomasseaiid Homoacetogenese im Bereich des
ersten hochdurchksigen Blocks unrealistisch hoch sind. Dies ergibt sich aus den hohen DIC-
und EtOH-Konzentrationen uf éine realistischere Berechnungrkite eine Begrenzung der ace-
togenen Biomasse durch die Hihfung einer maximalen Biomasse g#n(Gl. 3.4.26) sinnvoll

sein [205].

Die Biomasse voiehalospirillum multivorangntwickelt sich prinzipiell im Gesamtgebiet ent-
lang den Grenzstromlinien. Interessanterweise agkssich diese Konzentrierung im Zeitraum
zwischen 100 und 200 Tagen. Baattéren Umsatzraten, wie sie nach 200 Tagen errechnet wer-
den, sind die Effekte der mangelnden Durchmischuagkst als bei niedrigeren Umsatzraten.
Zum betrachteten Zeitpunkt ist die Biomasse noch im Nettowachstum begriffen. Im Berech-
nungszeitraum treten im unterstromigen Bereich noch keine Limitierungen durch mangelnde
PCE-Versorgung auf. Dies kann sich bei anhaltendem Wachstum im weiteren \fertiarh

Die Biomasseverteilung des anderen dechlorierenden Organismusses wird deutlich von einer Net-
toabnahme gepgt. Die Anfangsbiomasse von1bmg/| istim Gesamtgebiet unterschritten. Nur
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Abb. 8.19: Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Verteilung der Biomassen
nach 200 Tagen.

in bestimmten Bereichen, in denen DCE aus der mikrobiellen AktivilhDehalospirillum mul-
tivoransentstanden ist, ist die Abnahme der Biomasse scnei. Aber auch hier wird kein Net-
towachstum erreicht. Es ist zu bemerken, dass die SterbewratieEen Organismus mit@L/d
bereits sehr klein angesetzt ist. Da realistische Sterberaten sogaroteahliegen, kihnen die
Simulationsergebnisse so bewertet werden, dasslkeémleben des Organismusses zu erwarten
ist.

Abb. 8.20 zeigt die zeitliche Entwicklung der Gesamtmassen im Versuchsstand in halblogarithmi-
scher Auftragung. Die Ethanol-Masse apdert sich trotz reaktiver Prozesse kaum, weil Ethanol

im Uberschuss zugegeben wirdirlen gebsten anorganischen Kohlenstoff ergibt sichanhst

eine Zunahme infolge der Einleitung. Durch das Anwachsen der homoacetogenen Biomasse
nimmt die Masse jedoch wieder ab. Nach etwa 20 Tagen hat sich die DIC-Masse stabilisiert.

Die exponentielle Zunahme der TCE- und DCE-Masse spiegelt das Wachstum der Biomasse wi-
der. Substratbegrenzungen durch PCE oder Ethanol liegen im Betrachtungszeitraum nicht vor.
Nach etwa 160 Tagen nimmt die TCE-Masse wieder ab. Dies ist daraudkautihren, dass sich

die DCE-Bildung auf Bereiche mit sehr niedriger PCE-Konzentration bas&hrDiese Berei-

che vergoRRern sich von den Randbereichen der Fahne und dem Abflussbereich aus beginnend.
Entsprechend schrumpft nach angjlichem Wachstum die TCE-Fahne auf einen kleineren Zwi-
schenbereich zwischen PCE- und DCE-Fahne zusammen.

Die VC- und Ethen-Massen nehmen zwar acinst exponentiell zu, aber auf einem sehr viel nied-
rigeren Niveau. Die Ethen-Masse nimmt sogar nach etwa 120 Tagen ab. Dies ist danakf zur”
zuftihren, dass die Bildung von Ethen durch DCE gehemmt wird. Die DCE-Konzentration nimmt
jedoch in der zweiten Bifte der simulierten Zeit noch stark zu. Erst wenn die zweite Biomasse so
stark angewachsen ist, dass DCE valtgtig zu VC umgesetzt werden kann, ist eine signifikante
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Abb. 8.20: Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Entwicklung der Gesamtmas-
sen der gelsten Stoffe im Versuchsstand.
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Abb. 8.21: Numerische Modellierung des Experiments im Versuchsstand. Entwicklung der Gesamtbio-
massen im Versuchsstand.
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Zunahme der Ethen-Masse zu erwarten.

Die Entwicklung der Biomassen, wie sie in Abb. 8.21 dargestellt ist, entspricht desr &ngEn

fur die Massen der gesten Stoffe. Die homoacetogene Biomassehgiuber einen Zeitraum

von etwa 2 Wochen exponentiell an und erreicht nach circa 50 Tagen den atatidftistand.

Nach etwa 16 Tagen beginnt ein anhaltendes exponentielles Wachstum des OrganiBausses
halosprillum multivoransDie Gesamtmasse des zweiten dechlorierenden Organismusses nimmt
dagegen in den ersten 150 Tagen aedij ab und stabilisiert sich dann auf sehr niedrigem Ni-
veau. Ein sehr langwieriges Anwachsen im weiteren Verlauf der Simulatoe i erwarten.

8.4.8 Vergleich mit Messergebnissen

Abb. 8.22 zeigt gemessenen Konzentrationen von PCE, TCE und DCE am 1.Juli 1997 (222 Ta-
ge nach Versuchsbeginn). VC und Ethen konnten nicht detektiert werden. Obwohl 140 Proben
im Versuchsstand entnommen wurden, kann die Schadstofffahne naienlos dokumentiert
werden. In der Messreihe 1.25verlauft sie offensichtlich zwischen zwei Messpunkten.
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0.7
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Abb. 8.22: Stimulierung der Dechlorierung von PCE im Versuchsstand. Gemessene Konzentrationsver-
teilung der Ethenderivate nach 222 Tagen.

Im Gegensatz zu den Berechnungen (siehe Abb. 8.16) kann ein ausgedehnter Bereich ausgemacht
werden, in dem TCE gegabér DCEuberwiegt. Ferner ist die DCE-Fahne nicht durahgig.
Offensichtlich veréiuft die Stimulierung voiehalosprillum multivoranschlechter als mit dem
numerischen Modell vorhergesagt.

Dies kann im Wesentlichen auf die pH-Bedingungen im Versuchsstandkaetihrt werden. In
Abb. 8.23 sind neben den gemessenen Ethanol-Konzentrationen auch die erfassten pH-Werte auf-
getragen. Im Zentrum der Fahne liegt der pH unter 5.6. Bei einer derartigen Versauerung tritt eine
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Hemmung der Dechlorierung auf, die sich achst in Form einer formalatkeren Hemmung der
TCE-Reduktion durch die Anwesenheit von PCE bemerkbar macht [166].

EtOH [mmol/l]: 3.00E+00 9.00E+00 1.50E+01 2.10E+01 2.70E+01

0.7

0.7

m—
0.35{
1

Abb. 8.23: Stimulierung der Dechlorierung von PCE im Versuchsstand. Gemessene Verteilungen der
Ethanol-Konzentration und des pH-Wertes nach 222 Tagen.

Ergdnzend ist zu bemerken, dass die in Abschnitt 8.4.5 aufgestellte Annahme, bei der Homoa-
cetogenese wde Essigalre entstehen, experimentell nicht lagigt ' werden konnte. Durch den
starken Ethanoldberschuss wird Essigate zu Butter-, Capron- und Caprgiseé weiterreduziert.
Dieser Stoffwechsel ist bei mangelnder Versorgung mit Elektronenakzeptoren typShloktri-

dien [165], die unter anderem in der Mischkultur nachgewiesen werden konnten [196]. Als Kon-
sequenz ergibt sich, dass ein nocthirer Ethanoldberschuss zugegeben werden muss, um eine
Versorgung mit Ethanol in der Schadstofffahne zu erreichen. Es muss jedoch hinterfragt werden,
ob unter natilichen Bedingungen mit atker diversifizierten Mischkulturen eine Stimulierung

der Dechlorierung nicht auch mit Buttexg'e erreicht werden kann.

8.4.9 Diskussion des Testfalls

Die dargestellten Berechnungen unterliegen einer starken Unsicherheit. Konzeptionell ist nicht
geklart, ob die Dechlorierung von DClibér VC zu Ethen einen metabolischen Prozess darstellt,
der von einem einzelnen Organismus durchgefivird. Diese Modellannahme ist bei der gege-
benen Datenlage spekulativ.

Die Hemmung der Dechlorierung durch niedrigel-Werte ist aus Labormessungen bekannt
[145] und wurde im Versuchsstand betggt. Diese Effekte sind jedoch bislang nicht im nume-
rischen Modell barcksichtigt. Eine Erweiterung des Modells um diesen Aspekt erscheint ange-
sichts der beobachteten Versauerung im Versuchsstandoénswert.

Die Modellparameter beruhen auf Labormessungen in oS durchmischten Systemen. Die
meisten Untersuchungen wurden bei @D durchgetihrt. Die Untersuchungen miRehalospi-

rillum multivoransbei 10°C zeigen eine Reduktion der maximalen Umsatzraten auf 50% des
Wertes bei 3°C und dauberhinaus sehr viel kleinet€,-Werte [196]. Diese Parameter wer-

den in den dargestellten Berechnungen verwendet, sind jedoch noch nicht abgesichert. In nicht
dargestellten Berechnungen wurden auch die Parameter eingesetzt, die behdemiempe-



8.4. Stimulierung der reduktiven Dechlorierung in einem Grundwasserversuchsstandl61

raturen ermittelt wurden [34]. Diese Berechnungen ergaben, dass dianditgt Dechlorierung
im Versuchsstand oglich ist. Insofern ist eine weitere Absicherung der Parameter auathié™
gualitative Aussagekraft der Berechnungen notwendig.

Bei den Labormessungen wurden anaerobe Medien eingesetzt, die sowohpldifarifer als
auch eine weite Palette von Mikrahistoffen beinhalten. Dén-situ Einsatz derartiger Medien
scheidet u.a. aus Kostengrden aus. Es ist jedoch bislang nicht geklivelche der Bestandteile
in dem Medium &ir die Dechlorierung notwendig sind.

Neben dem Einfluss durch die eingesetzten Zusatzstoffe ergeben sich Unterschiede zwischen dem
Versuchsstand und den Laboruntersuchungen auch aus der aktiven Durchmischung in den Labor-
systemen. Einerseits gairleistet die Durchmischung im Laborsystem die Mglfarkeit aller
Substrate und Cosubstrate. Andererseastsiien sich in einer Sandpackung Mikromilieus ausbil-

den, die die Organismen z.B. vor der Versauerungtzam: Insofern &ien Laboruntersuchungen

in Festbettreaktoremnf die Ubertragung der Ergebnisse auf den Versuchsstansitigjer als Bat-
chreaktoren.

Es besteht eine hohe Parameterunsicherheit in der Beschreibung der Prozesse, die im Labor nicht
untersucht wurden. Dies betrifft einerseits den konkurrierenden Ethanol-Verbrauch durch die Re-
duktion anderer Elektronenakzeptoren und andererseits die Sterberaten der Biomassen.

Trotz der genannten Eins@nkungen kinnen folgende qualitative Aussagen aus den Berechnun-
gen gefolgert werden:

e Beiden gewahlten Parametern kann keine schnelle Stimulierung der Dechlorierung erreicht
werden. Das Ziel der vollatidigen Dechlorierung wird innerhalb von 200 Tagen verfehlt.

e Die Durchmischung von PCE und Ethanol stellt keine Limitierung dar. Dies ist einerseits
darauf zuuckzutihren, dass in den hochdurakigen Bbcken ein verstrkter transversaler
Austausch stattfindet. Andererseits reicht angesichts des hohen Ethazersthusses auch
ein schwacher Transversalaustausch aus. Bei eirsdraréi Volumenstronuf die PCE-
Zugabe und der damit verbundenen breiteren Falare wmit einer Limitierung zu rechnen.

e Eine Bericksichtigung weiterer Einflussgf8én z.B. durch Modellierung dgs1-Regimes
ware winschenswert.

8.4.10 Ausblick zu den Experimenten im Versuchsstand

Zum gegenwitigen Zeitpunkt kann ein quantitativer Vergleich zwischen den Ergebnissen aus den
Berechnungen und den Messungen noch nicht vorgenommen werden. Das Reaktionsverhalten im
Versuchsstand ist so stark durch die Versauerung beehttgt, dass die im Labor ermittelten
kinetischen Parameter nichbértragen werdendkinen. Hierzu soll im Experiment versucht wer-

den, denpH-Wert durch Zugabe puffernder Substanzen in die Gruodsuirig auf Werte zwi-

schen 6.0 und 7.0 einzustellen. Gleichzeitig erscheintwesahienswert, das numerische Modell

zu erweitern, sodass da$i-Regime und sein Einfluss auf die reduktive Dechlorierung mitbe-
rechnet werden.

Im Weiteren soll geldrt werden, ob sich die hydraulischen Eigenschaften dealBahillung
infolge der mikrobiellen Aktivieit veindern. Dieser Aspekt wird wesentlicher Bestandteil der
Dissertation von GRHARD BISCH sein [11].
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Im Folgenden werden die wichtigsten Ergebnisse der vorliegenden Arbeit und die sich daraus
ergebenden Konsequenzen zusammenfassend abfgef”

Auswahl geeigneter numerischer Verfahren

Im Zusammenhang mit der Simulation des reaktiven Stofftransportsarigtié¢” Simulation der
Grundwasserstrmung die korrekte Approximation des Geschwindigkeitsfeldes von entschei-
dender Bedeutung. Insbesondere erfordert die Simulation heterogener Grundwasserleiter, dass
durch die Mittelung der Materialeigenschaften keine Verschmierung des Geschwindigkeitsfeldes
erfolgt. Die Methode der gemischt-hybriden Finiten Elemente isupléay des Geschwindig-
keitsfeldes gegarber der Standard-FEMbeérlegen. Allerdings approximiert sie die Piezome-
ternohe nicht als stetige Funktion. Deshalb wurde in dieser Arbeit das Geschwindigkeitsfeld mit
der gemischt-hybriden FEM, das Pseudopotentialfeld dagegen mit der Standard-FEM ermittelt.

Wahrend iir die Simulation von Grundwasseaatien die Verwendung einer stetigen Approxima-
tion physikalisch sinnvoll erscheintpkinen im reaktiven Transport scharfe Konzentrationsfronten
auftreten, die besser mit einer diskontinuierlichen Verteilung approximiert wearek. Des-
wegen wird tir den Transport einer FVM-Diskretisierung gegbai’ einer FEM-Diskretisierung
der Vorzug gegeben.

Im Gegensatz zum konservativen Transport erfordert der reaktive Transport ein Monotonie erhal-
tendes Diskretisierungsverfahren, da negative Konzentrationen zu Inatahili€éi der Berech-

nung der reaktiven Prozesaghfén. Die gleichzeitige Forderung nach Minimierung denstli-

chen Diffusion kann von BLER'schen Verfahren nur enflt werden, wenn sie nicht-linear sind
(GobuNov-Theorem [122]). In diese KlasseUEER'scher Verfahren geatrén die verwendete
FCT-Methode und die verwendestope limiterMethode.

Die Untersuchungen zum reaktiven Transport zeigen einen starken Einfluss der Netzorientierung
auf die berechneten Reaktionsraten, wenn die reaktiven Prozesse von der Querdurchmischung
limitiert werden (siehe Abschnitt 7.2). Als wesentliche Ursacalvedié kiinstliche Diffusion, die

durch nicht an der Striiung ausgerichtete Netze verursacht wird, wurde das Urogeam die
Grenzstromlinie wiederzugeben, identifiziert.

Die vorgestellte Methode zur Erzeugung stromlinienorientierter Netze basiert auf der lokalen Er-
mittlung und Auswertung der Stromfunktion. Dies emgficht eine einfache Becksichtigung

von Brunnen. Der Netzgenerator ermittelt Staupunkte undle@rénzstromlinien im generier-

ten Netz. Eif schwacheBrunnen wurde ein@ad-hocLosung zur Lokalisierung des Staupunk-
tes gevahlt (siehe Abb. 6.5). Der Netzgenerator ist bislang auf zweidimensionale Anwendungen
beschankt. Eine Erweiterung auf dreidimensionale Fragestellungen ist gatalids noglich

[132]. Die Beschankung auf staticere Stomungsfelder kann hingegen prinzipiell niakttéer-
wunden werden.
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Vergleich zwischen Reaktionsprozessen in durchmischten Systemen und im
Grundwasser

In technischen Bioreaktoren ist die Durchmischung der Substrate weitgehealrtgsiét. Die
mikrobiellen Umsatzraten in diesen Systemen werden im Wesentlichen von der mikrobiellen Ki-
netik sowie vom Stofibergangsverhalten der Substrate bestimmt. Im Gegensatz hierzu liegt im
Grundwasser eine Limitierung durch die Durchmischung der Substrate vor.

In Strdmungsrichtung wird die Durchmischung der Stoffe im Wesentlichen durch ihubtH"”
gangsverhalten bestimmt. Sowohl Unterschiede in dark8tder Sorption=§ chromatographi-
scher Effekt) als auch die Sorptionskinetidricien zur Durchmischung beitragemwrlden mehr-
stufigen Abbau eines Schadstoffes kann die im Vergleich zum Ausgangsschadstbfé dvio-
bilitat eines Metaboliten die Stimulierung des vatstiigen Abbaus erschweren (siehe Abschnitt
8.3).

Quer zur Stomungsrichtung wirkt unter statianén Stomungsbedingungen ausschliel3lich die
hydrodynamische Dispersion als Durchmischungsprozess. Dies kann eine starke Limitierung der
mikrobiellen Aktivitat bewirken (siehe Abschnitt 7.2).

Vergleich der Wirkung von Heterogenitaten auf den konservativen und den
reaktiven Transport

Fur die Stimulierung der mikrobiellen Aktiwat ist die Durchmischung der Substrate im Mal3stab
der Mikroorganismen notwendig. In der vorliegenden Arbeit wird davon ausgegangen, dass die
Beschreibung der Durchmischung im Mal3stab desassgtativen Elementarvolumens (REV) er-
folgen kann. Die Durchmischung in diesem Mal3stab ist sehr viel kleiner als die Makrodispersion.
Letztere beschreibt im Wesentlichen die Unsicherheit in der Lokalisierung eirestageStoffes
infolge der Ungleichdfrmigkeit des parsen Mediums.

Es wurde tir verschiedene Makrodispersionsmodaberprift, ob sie zur Vorhersage des reakti-

ven Transportverhaltens eingesetzt werdenrien, wenn ausschlief3lich integrale Informationen
zum konservativen Transport vorliegen. Hierbghifte sowohl das IEk’sche Makrodispersions-
modell als auch der Zwei-Bereiche-Ansatz zu qualitativ falschen Vorhersagen, da sie keine Unter-
scheidung zwischen Makrodispersion und lokaler Durchmischunggichén. Mit dem stocha-
stischen Stronafirenmodell konnten hingegen gute Ergebnisse bei einer quasi-eindimensionalen
Fragestellung erzielt werden (siehe Abschnitt 7.1).

Wenn Quermischungsprozesse das Reaktionsverhalten limitieren, scheidet das stochastische Strom:
rohrenmodell als Homogenisierungsansatz aus. Mit Hilfe einer effektiven Querdisaeysliat”

auf der Auswertung des durchflussgewichteten Tracerprofils beruht, konnten gute Vorhersagen
zum reaktiven Verhalten getroffen werden (siehe Abschnitt 7.2).

Insbesondere die letztgenannten Untersuchungeemohne den Einsatz der neu entwickelten
numerischen Methoden nichtaglich gewesen. Die entwickelten Methoden bieten damit die
Moglichkeit, weitere numerische Untersuchungen zum Einfluss der Heteraigauitdie loka-

le Durchmischung durchzufiren. Theoretische AatZe der stochastischen &miingsmechanik

sind dem Autor zumindestfdie Querdurchmischung nicht bekannt. Der Autor sieht in diesem
Bereich weiteren Forschungsbedarf, u.a. weil der in Abschnitt 7.2 entwickelte Ansatz zur Er-
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mittlung einer effektiven Querdispersiaitauf der Auswertung von Daten beruht, die bei einer
Feldanwendung im Allgemeinen nicht vagén.

Anwendbarkeit der entwickelten Methoden

Die Anwendbarkeit der entwickelten Methoden auf die Vorhersage und Auswertung von Messda-
ten zum reaktiven Mehrkomponententransport wird im Wesentlichen durch die hohen Unsicher-
heiten in der Beschreibung der reaktiven Prozesse begremtire™i sich in der Hydraulik die
Unsicherheit auf die Bestimmung der Parameter besittty bestehen bei den reaktiven Prozessen
zum Teil konzeptionelle Unsicherheiten.

Bei der Anwendung auf die reduktive Dechlorierung von Tetrachlorethen in einem Grundwasser-
Versuchsstand (Abschnitt 8.4) ist beispielsweise nichtaygkbb die Dechlorierung von Dichlo-

rethen zu Ethen von einem einzelnen Organismus durahgefiird und ob es sich um einen
metabolischen oder cometabolischen Prozess handelt. Die eingesetzten Parameter beruhen zum
Teil auf der Auswertung von Versuchen, die unter Bedingungen durghgefiurden, die sich

von jenen im Grundwasserversuchsstand unterscheiden.

Die genannten Unsicherheiten lassen sich nur begrdrezivinden. Mikrobiologische Untersu-
chungen, insbesondere unter anaeroben Bedingungen, sind aufwendigssehrmwangalifig

unter Bedingungen durchg#ifit werden, die sich von der Feldsituation unterscheiden. Die ver-
gleichsweise einfachen Konzepte, auf denen die mathematische Beschreibung und Auswertung
der Versuche beruhenpkiien die Komplexét von Lebewesen nur begrenzt widergeben. Ande-
rerseits lohnen die notwendigen Parameter Komplexere ModellaragZe nicht eindeutig ermit-

telt werden.

Die entwickelten Methoden zur Simulation des reaktiven Mehrkomponententransports minimie-
ren den Einfluss von numerischen Fehlern auf die Simulationsergebnisse. Dadurch wird ein zu-
verlassiges Instrumentarium zur Viegiing gestellt, um Laborversuche nmitsitu Experimenten

zu vergleichen. Dies stellt einen wesentlichen Fortschritt gdgemder Verwendung von Stan-
dard-Diskretisierungsmethoden dar.
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