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Peter Fitze - Ehrenmitglied der BGS 

Mit grosser Freude und uneingeschränkter Zu­
stimmung aller Anwesenden wurde Peter Fitze an 
der GV 2006 in den angesehenen kleinen Kreis 
der Ehrenmitglieder der BGS gewählt. Die Ein­
stimmigkeit ist begründet, ist doch Peter nicht nur 
Gründungsmitglied und langjähriger Sekretär der 
BGS, sondern auch ein Bodenkundler und Boden­
schützer der ersten Stunde in der Schweiz. 

Als Geograph verleiht Peter der Individualität 
eines einzelnen Standortes und seiner Genese 
ein grosses Gewicht. Genauso spricht er ein 
Bodenprofil, individuell auf den Standort bezogen, 
systematisch im Kontext der bodenbildenden 
Faktoren und Prozesse an. Mit dieser Grund­
haltung war er auch massgeblich in der BGS­
Arbeitsgruppe „Klassifikation und Nomenklatur" 
an der Publikation „Klassifikation der Böden der 
Schweiz" (1992) beteiligt, die ja für viele von uns 
sozusagen zur „Feld-Bibel" geworden ist und für 
die er auch den entsprechenden "Bestimmungs­
schlüssel" (1996) erarbeitet hat. Neben diesem 
Engagement für bodenkundliche Aspekte hat 
Peter der BGS auch zur ersten Homepage ver­
holfen und diese während langer Jahre betreut. 

Peter Fitzes berufliche Schwerpunkte waren 
immer auch mit intensiver Feldarbeit und Feld­
forschung verbunden. Waren es anfänglich Ar­
beiten mit geomorphologischen Inhalten (Disser­
tation "Untersuchungen von Solifluktionserschei­
nungen im Alpenquerprofil zwischen Säntis und 

Lago di Corno"), kamen am Geographischen In­
stitut der Universität Frankfurt am Main bei Prof. 
A. Semmel Vertiefungen in den Gebieten Boden­
kunde, Quartärmorphologie und Gewässerkunde 
dazu. Am Geographischen Institut der Universität 
Zürich war Peter bis 2005 als Titularprofessor für 
den Bereich "Boden" im Grund- und Fachstudium 
mit Vorlesungen, Geländepraktika, Seminarien 
und dem Laborpraktikum zuständig (Habilitation 
"Zur Relativdatierung von Moränen aus der Sicht 
der Bodenentwicklung in den kristallinen Zentral­
alpen"). Bei ihm konnten die Studierenden noch 
vor In-Kraft-Treten der VSBo (Verordnung über 
Schadstoffe im Boden, 1986) Diplomarbeiten und 
Dissertationen mit spezifisch bodenschützeri­
schen Fragestellungen ausführen. Er hat auch 
immer wieder gerne neue Unterrichtsmethoden 
und Kommunikationsmöglichkeiten mitentwickelt 
und aufgenommen. Besuchen wir dazu beispiels­
weise den Bodenlehrpfad Meggerwald bei Luzern 
oder klicken wir in den interaktiven Lehrgang „Do 
it your soil" im Swiss Virtual Campus. 

Peter Fitze ist aber nicht nur ein wissenschaftlich 
aktives Mitglied der BGS, sondern er freut sich 
auch am gesellschaftlichen Teil unserer Anlässe. 
Am Abend, nach Stunden in der Profilgrube, 
geniesst er die freundschaftliche Tafelrunde und 
leistet auch hier seinen Beitrag. Dieses vielseitige 
Engagement ist es doch, das eine schweizeri­
sche Fachgesellschaft, die sich als Kenner und 
„Anwalt" unserer Böden oft exponiert und hart im 
Wind steht, langfristig stärkt, und das uns zu den 
gesetzten, ehrgeizigen aber notwendigen Zielen 
führt. 

Matthias Achermann 
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Jean-Auguste Neyroud - membre d'honneur de la SSP 

Jean Auguste Neyroud a pris sa retraite a fin 
2006. Tous ses collegues et amis tiennent a le 
remercier pour tout le travail qu'il a accompli pour 
la communaute de la science du sol en Suisse et 
son rayonnement a l'etranger. 

Voila quelques reperes de sa carriere au sein de 
la Societe Suisse de Pedologie: 

- Des 1978: president (-fondateur) du groupe de 
travail Matiere organique Uusqu'en 1983); 

- 29 septembre 1978 a Liebefeld: organisation du 
symposium public "Stand der Humusforschung 
in der Schweiz" avec plus de 60 participants; 

- 1981-1983: vice-president de la Societe; 

- 7 octobre 1982: symposium "Sols organiques 
menaces de Suisse" dans le cadre de l'assem­
blee annuelle de la SHSN a Bäle; 

- 1983-1985: president de la Societe; 

- 1985-1987: assesseur de la Societe; 

- 1989-1994: president du groupe de travail 
Granulometrie et structure; 

- des 2002: membre du comite de redaction des 
publications. 

Durant toute sa carriere J.-A. s'est tres engage 
dans la Societe. II a plusieurs fois (et pas seule­
ment comme president) dirige des discussions et 
des debats lors de nos assemblees annuelles. En 
2000 il a elargi la Vision tres "terre a terre" en in­
vitant le rabbin Krief qui a ouvert nos regards sur 
les relations spirituelles que les hommes entre­
tiennent avec la terre. II a participe tres intense­
ment a la publication de plusieurs documents. 
Loin de Zürich, nreud de la pedologie et de la 
cartographie des sols, il a sans cesse defendu 
celles-ci et tente d'introduire les etudes regiona­
les des sols aupres des milieux qui auraient pu 
en beneficier. 

Des 1971, il a fait reuvre de pionnier en mettant 
sur pied un reseau d'observation de 250 parcel­
les agricoles dans le canton de Vaud qui de­
bouchera sur la publication d'une "enquete sur la 
fertilite des sols vaudois" en 1978 dans la revue 
suisse d'agriculture. II a mis sur pied a la station 
federale de Changins un laboratoire d'analyse 
physique des sols et denonce tres töt les effets 
nefastes de la compaction des sols. 

En 1973/7 4, il faisait un stage d'etude au Canada 
chez M. Schnitzer, ou il acquit des connaissances 
specialisees sur la matiere organique et l'azote lui 
permettant par la suite d'aborder les problemes 
de fertilisation d'une maniere tres nuancee dans 
le cadre de diverses commissions chargees de la 
mise au point de methodes d'analyse, de conseils 
de fumure et de mesures en faveur de la pro­
tection des eaux. 

Ses derniers travaux signalent que les sols 
agricoles suisses sont pour la plupart sur­
fertilises et que les methodes traditionnelles 
d'analyse et d'interpretation des teneurs des sols 
en phosphore presentent des lacunes. 

II est l'auteur d'une soixantaine de publications 
dans des revues suisses et etrangeres. 

Luc-Fran9ois Bonnard, Michel Gratier 
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Topsoil nutrient distribution in riparian area of a first order 
creek on the Swiss Jura Plateau 

Randy Koch 
University of Basel, Physical Geography & Landscape Ecology, Klingelbergstrasse 27, CH-4056 Basel 

Resume: Repartition des elements 
nutritifs sur les rives d'une petite 
banlieue de la region bäloise dans 
le plateau jurassien 

Cette etude analyse les rapports entre l'usage du 
terrain et les elements nutritifs dans la couche 
superieure du sol du rivage considere. Les cartes 
des parametres ponctuels d'analyses des 
produits chimiques du sol ont ete realisees au 
moyen d'un procede d'interpolation SIG. - Les 
exploitations statistiques de l'etude montrent que 
les parametres dependants tendent non 
seulement a la « reduction » (pour N & P101a1) 
mais egalement a « l'enrichissement » (pour BAP 
& Corg). 
La teneur en azote dans la couche superieure du 
sol a une plus grande correlation avec l'intensite 
de l'usage du terrain que les fractions de 
phosphore analysees. Le phosphore indique en 
revanche un rapport plus fort avec le relief. 
Cependant les correlations sont plutöt faibles, car 
les variations spatiales du sol interviennent. 

Keywords: riparian zone, topsoil, heterogeneity, 
nutrients, nitrogen, phosphorus, GIS, spatial 
interpolation. 

1. lntroduction 

Riparian zones are important connectors between 
agriculture areas and watercourses. These areas 
play a key role in soil and water protection 
(CORREL 1997). The Basel research group 
"Applied landscape ecology" investigates different 
landscape elements in small catchments of the 
Basel region. The overall objectives of these 
projects are a better understanding of nutrient 
dynamics within a catchment and the interactions 
between different landscape elements. 
The presented study is a part of a dissertation 
project (KOCH 2007). Subprojects showed 
dissimilar results and a distinctive heterogeneity 
for properties and nutrient reduction in the topsoil 
of test sites in different riparian areas on the 
Swiss Jura Plateau and in the Black Forest. 
Therefore, the main aim of this study is to 
broaden our understanding of topsoil nutrient 
distribution in different landscape elements of a 
multifaceted structured riparian area on both sides 
of the creek. By contrast to previous studies (e.g. 
GARTEN et al. 1994, LOWRANCE 1997). 

Bulletin BGS 29, 8-14 (2006) 

Zusammenfassung: 
Nährstoffverteilung im Uferbereich 
eines Kleineinzugsgebietes im 
Baselbieter Tafeljura 

In dieser Studie werden die zusammenhänge 
zwischen Landnutzung und Nährstoffen im 
Oberboden des Uferbereichs hinterfragt. Mittels 
GIS-lnterpolationsverfahren werden aus 
punktuellen bodenchemischen Analysepara­
metern Karten angefertigt. Die statistischen 
Auswertungen der Studien zeigen, dass es 
parameterabhängig im Uferzonen-Oberboden 
sowohl zur „Reduktion" (für N & P1ota1) als auch 
zur „Anreicherung" kommt (für BAP & C0r9). 

Der Stickstoff-Gehalt im Oberboden korreliert 
stärker mit der Landnutzungsintensität als die 
untersuchten Phosphor-Fraktionen. Phosphor 
weist hingegen einen stärkeren Zusammenhang 
mit der Ausprägung des Mesoreliefs auf. Die 
Korrelationen werden von einer ausgeprägten 
kleinräumigen Heterogenität der Bodeneigen­
schaften abschwächend beeinflusst. 

This paper suggests that research with a high 
spatial resolution is a prerequisite to find out more 
about the local influence parameters of these 
spatial variations, such as mesorelief and land­
use characteristics. 

2. Research Area 

The studied site is situated nearly 30 km east of 
Basel in Northwest Switzerland (Fig. 1 ). The 
Länenbach Valley (2.61 square km, first order) is 
located in the low mountain range of the Swiss 
Jura Plateau, which is characterised by high 
plateau areas and deeply incised valleys. The 
subsurface Jurassic limestones and the resulting 
soils · - primary calcareous Cambisols and 
Planosols - influence the chemical characteristics 
of the investigated topsoil. The general land-use 
of the catchment comprises forestry (on the 
plateau surface and steeper slopes) and 
agriculture, i.e. predominantly pastures, but also 
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Fig. 1: General map of Northwest Switzerland with location of Länenbach catchment. 

cropland and meadows (on the valley bottom). A 
high anthropogenic influence in the riparian area 
can be observed: dense artificial drainage 
networks, deepening of streamlets and local bank 
protection. 
The river crossing test area with a size of 40 x 40 
m is situated in the lower catchment of the 
Länenbach. The site consist of the streamlet, 
different land-use with a cornfield, artificial 
meadow, pasture and also a wide multifaceted 
riparian zone, which includes different structure 
elements and some punctiform land-uses, such 
as scorch marks and grass compost. 
Two typical local soil types - studied on this test 
area - are Cambisol (Braunerde) on the cornfield 
and Eutric Planosol (Kolluvisol-Pseudogley}, 
located in the riparian wood. The soils are 
calcareous and comprise high clay and skeleton 
contents. Soil horizons and types were 
genetically identified according to the German 
pedological nomenclature (AG BODEN 1994). 

3. Methods 

To evaluate the correlation of the small-scale 
location characteristics and nutrient contents in 
this riparian area, a map of land-use and 
geomorphologic structures was drawn as a first 
step in spring 2005. The punctiform land-use 
intensity was evaluated, and after that 58 topsoil 
samples were taken in 10 cm depth along five 
cross sections (catenae) and some additional 

locations. Moreover, topsoil pH-values and 
location characteristics (e.g. vegetation cover, 
slope angle and curvature) were recorded. After 
chemical analysis the results were evaluated with 
GIS and with the interpolation method "Kriging 
spherical" (SHEPARD 1968 and OLIVER 1990). 
Statistical analyses were used to study nutrient 
reduction in the riparian zone topsoil and 
connections between landscape properties and 
soil data. 
The soil samples were analyzed in view of their 
contents of parameters such as N, P101a1. BAP 
(bio-available phosphorus}, Corg and Cinorg in the 
laboratory. Two different phosphorus values were 
measured: the total phosphorus (Swiss standard 
method by HORT et al. 1998; using potassium­
sodium-nitrate, salt acid and nitric acid) and the 
bio-available phosphorus (extraction with 
"ammonium-lactate acetic acid" according to 
EGNER et al. 1960). Nitrogen and organic carbon 
were analysed with an CHN-Gas-Analyzer 
(CHN 1000, Leco, USA) and additional 
equipment (CC 100, Leco, USA) for inorganic 
carbon analysis. 
Another methodological aspect involves the 
definition of the structure elements in riparian 
areas. As the terms for structure elements are 
used in various meanings in most publications, it 
is essential to use well-defined terms with sharp 
borderlines. This is especially important when 
data is used for comparison of different structure 
elements: 



- RIPARIAN AREA is a superordinate term 
without clearly defined spatial limits. A riparian 
area borders directly on a river channel on the 
"middle-water-line". Neighbouring areas outside 
the riparian zone are also part of the riparian 
area. 
- The RIPARIAN ZONE is situated between 
croplands and streamlets. lt has sharp 
borderlines on both sides and it is (horizontally 
measured) 0-25 m wide. Riparian zones are the 
inner parts of the riparian area. They can be re­
divided into structure elements like the "riparian 
buffer strip", "riparian wood", "herbaceous riparian 
zone" and "riparian slope" (KOCH 2007). 

4. Results 

The results of this project consist of three parts: 
Firstly nutrient distribution in riparian area soils, 
secondly lateral reduction or enrichment in the 
riparian zone topsoil and thirdly local influence 
factors of spatial variations. 

1. The spatial nutrient distribution is visualized 
with GIS interpolation maps. 
Examples of the nutrient distribution maps are 
shown in Figure 2 for the parameters total 
phosphorus and nitrogen. The maps show 
different results. 
High total phosphorus contents can be found at 
locations near the "artificial meadow'' and its 
neighbouring riparian zone in the northern part of 
the map and, thereby, showing the influence of 
fertilisations. In contrast, the lowest P101a1 values 
are located in the topsoil of the inner riparian 
zone and the streamlet sediments. The cornfield 
on the western side shows medium 
concentrations. Anthropogenie influence and the 
natural reduction processes in riparian zones 
generate these spatial variations. The topsoil 
nitrogen distribution is different to Piotal· 
Organic material on the soil surface generates 
higher topsoil contents. The landside and 
herbaceous riparian zones and areas of 
punctiform deposits (e.g. compost) therefore 
show the highest concentrations. Punctiform 
maxima could be considered as "hot spots" of 
topsoil nutrient distribution. On the other hand, 
results are lower for the cornfield topsoil 
(southwest side), its neighbouring riparian zone 
and streamlet samples. Lower N values in the 
topsoil can be attributed to intensive consumption 
of the triticale plants in later spring. The small­
scale spatial nitrogen distribution looks more 
homogeneous when compared to the 
neighbouring sampling points. In addition, no 
general reduction of nutrients in the riparian zone 
and streamlet is visible. lt is possible that the 
lateral nitrogen transport plays a key role in these 
results. 
Similar results can be found for the most of the 
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other investigated parameters. In particular bio­
available phosphorus and organic carbon data 
generate similar interpolation maps like nitrogen 
(Fig. 2). 
The topsoil pH-value is the only parameter which 
illustrates the "buffer function of riparian zone" 
(ZILLGENS 2001) best: highest values found on 
ploughed land and lowest values in pasture 
topsoil are buffered by the riparian zone soils and 
streamlet sediments in between. 
In general the grass-compost-location in the 
borderland between pasture and riparian zone 
shows the highest topsoil values of the whole test 
area for all measured nutrients. Unfortunately it is 
situated in a dominant geomorphologic 
depression and close to the creek. 
The GIS mapping shows no general reduction or 
enrichment in the topsoil of riparian zones. lt is 
obvious that punctiform values influence the 
interpolation process. 

2. Statistics of reduction and enrichment in the 
topsoil of riparian zones. 
The 58 topsoil samples were summarized in their 
local land-use types or riparian zone structure 
elements. This enables a calculation of mean 
value and median for these landscape units. For 
nine different land-use types no "lateral rule" for 
nutrient behaviour can be identified. No obvious 
order is visible for the measured soil parameters. 
The results are "oscillating" along the virtual 
catena from the cropland to the river channel. A 
striking result is the increase of phosphorus in the 
riparian grass-strip and the higher values found in 
the herbaceous riparian zone. The difference 
between the riparian slope and the streamlet data 
shows enrichment in the channel-sediments. Only 
nitrogen is characterised by reduction there, 
which is an expected result. 
Hence, it is possible to calculate median values of 
"reduction" or "enrichment" in the topsoil by 
comparing the three important landscape 
elements: agriculture land, riparian zone and 
streamlet. In the following, the results for the 
comparison of "agriculture land" and "riparian 
zone" values are presented. A trend to 
ENRICHMENT (+) in riparian zone topsoil 
(median value) is observed: 

Skeleton grains {>2 mm):+ 43% 
BAP: +42% 
Corg: + 3%. 

A REDUCTION trend (-) in the riparian zone 
topsoil (median value) can only be identified for 
the following two values: 

Nitrogen: - 10% 
Total phosphorus: - 5%. 

lf we compare the reduction effects of the 
different parameters, it can be identified that BAP 
increases in the riparian zone soils, but total 
phosphorus and nitrogen slowly decrease there. 
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Fig . 2: "Kriging interpolated" maps of phosphorus and nitrogen distribution in the riparian area topsoil. 
Total phosphorus shows a partial reduction in the riparian zone topsoil and streamlet sediment. The 
maxima can be seen in the samples from the grass-compost (southeast) and artificial meadow (north}. 
The nitrogen distribution is influences by high values of compost soil, other special locations and the 
soil of the pasture (southeast side of the creek) . Therefore, we observe a distinctive graduation on the 
eastern side. The map gives the impression of the riparian zone "buffering" the lateral nitrogen input. 



3. These results lead to the question of which 
parameters influence these spatial variations. 
In Table 1 the results of the correlation of the 
topsoil parameters with the small-scale location­
properties regarding land-use, vegetation-cover 
and geomorphology are summarised. They are 
remarkable in two ways: phosphorus correlates 
with relief-parameters. In contrast, nitrogen, 
carbon and pH-value depend much more on land­
use and vegetation cover and do not strongly 
correlate with geomorphologic location 
characteristics. 
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lt follows that topographic flattening and 
geomorphologic depressions generate an 
increase of topsoil phosphorus content. On the 
other hand, herbaceous ground vegetation and 
organic litter on the seil surface support nitrogen 
and organic carbon enrichment. 
All measured seil nutrients increase as a result of 
punctiform land-uses or deposits like campest 
and deadwood. The land-use intensity therefore 
has a significant influence on the total 
phosphorus, nitrogen and pH values. In contrast, 
the easily soluble BAP does not significantly 
correlate with the factor land-use intensity. 

Table 1: Correlation (Spearman) of topsoil values with punctiform location properties in the riparian area. 

lntensity of 
Cumulative Vegetation 

Slope Meso-relief or 
Soil- vegetation cover of 
parameter: 

land-use1 
cover1 herb layer1 

angle (0
) curvature1 

ptotal (g/kg) 0.29 •• -0.01 0.31 ** -0.24 * 0.42 *** 

BAP (mg/kg) 0.03 0.01 0.12 -0.28 ** 0.41 *** 

BAP/Ptotal (%) 0.01 0.06 0.04 -0.25 ** 0.36 ** 

N (%) 0.34 *** 0.24 * 0.52 *** 0.16 0.05 

corg (%) 0.16 0.32 ** 0.38 *** 0.13 -0.05 

pH-value -0.34 ** 0.01 -0.42 *** -0.17 0.28 

Median 0.10 0.04 0.22 -0.21 0.32 

Error probability: * P<0.10; ** P<0.05; *** P<0.01 
1 Qualitative field data, categorised into 7 intensity classes (0-6) according to AG BODEN 1994. 

5. Discussion 

"Hot spots" of topsoil nutrients - especially under 
punctiform land-uses (e.g. campest) - influence 
the adjacent areas not only in reality, but also the 
digital interpolation process. "Kriging spherical" is 
based on the mean value. Therefore, in the 
interpolated maps are results of these mean 
value calculations from the surrounding sampling 
points. But, how extensive is the "hot spot" in 
reality? The interpolation method is limited in this 
case. As a result we produce not only local but 
also widespread differences between punctiform 
measured nutrient concentrations and the 
calculated laminar data of our interpolation 
model. 
Another problematic aspect - not only for 
interpolation, but also for statistics - is the 
process of calculating average values. Different 
results occur by using mean value and median. 
Which parameter is more suitable? - lt is often an 
advantage to use the median, because the 
extreme values that can also be the consequence 
of different errors receive less weight. On the 
other hand, the mean value statistics explain the 
spatial effect of anomalies in a better way. They 

are useful in understanding geoecological 
processes and nutrient dynamics. Last but not 
least the nutrient balance depends on the whole 
data set including extreme values. In this paper 
differences between GIS interpolation maps and 
statistic results can be recognised. This is a 
"visual consequence" of the above discussed 
problems. Concerning nutrient reduction in 
riparian zone soils, the quality of conclusions 
relies on the location heterogeneity and extreme 
values of measured parameters. 

There are different models describing the nutrient 
distribution in topsoil of riparian areas: ( 1) 
enrichment in the riparian zone topsoil, (2) 
reduction in the riparian zone seil, and (3) 
equalization between the topsoil of riparian zone 
and the neighbouring cropland. The questions 
remains as to which of the three models 
describes the actual nutrient distribution in 
riparian soils best. This study shows that all of 
these models are useful analysing tools, yet 
provide different results depending on location 
and structure of the riparian zone, the scale of 
observation and the studied parameters. 



As a result of the scrutinized "retention function of 
riparian zones" regarding lateral water and 
nutrient transport (e.g. ZILLGENS 2001 ), nutrient 
enrichment in the riparian zone topsoil is the first 
consequence. Typically, riparian zones are not 
additionally fertilized. Of course, exceptions are 
the consequence of intensive punctiform land­
uses. Natural vegetation and nutrient dynamic 
generate a "consumption" and reduction of these 
lateral inputs. The reduction functions efficiently, 
if the natural nutrient cycle is disturbed and 
organic material from the riparian zone removed 
out of it (NIEMANN 1988). 
lt is a question of balance. lf the input and 
retention of nutrients in the riparian zones are 
smaller than the consumption of the vegetation 
and the general reduction in the riparian zone 
soil, it will result in a reduction of nutrients. On the 
other hand, a nutrient enrichment will result if the 
lateral input is higher than the consumption 
processes. Agriculture land-use controls the 
effectiveness of the riparian zones. lf the lateral 
input into the riparian zone is small, nutrients will 
be reduced easier. lf the lateral transport into the 
riparian zone is intensive, a higher risk for water 
pollution will result. Additional interpretations are 
currently undertaken by KOCH (2007). 
Comparable results have been described by 
NIEMANN 1988. In addition he investigated 
which plant species increase the effectiveness of 
the consumption of nutrients inside riparian 
zones. NIEMANN also calculated the financial 
consequences of planting and tending riparian 
woods in comparison with the harm of water 
pollution. As a main result he advocates wide 
riparian zones with riparian woods along the 
stream. There are other detailed studies which 
support the general trend of this research study: 
ZILLGENS (2001) explored the retention function 
of riparian zones regarding lateral water and 
nutrient transport. HEFTING and DE KLEIN 
( 1998) investigated the nitrogen removal in 
riparian buffer strips. GARTEN et al. (1994) 
investigated the role of topographic variations for 
soil nitrogen dynamics. Detailed model studies to 
N and P flow paths and transformations in 
riparian areas were discussed by NATIONAL 
RESEARCH COUNCIL (2002: 72 ff.). 

6. Conclusion 

Local heterogeneity dominates the nutrient 
distribution in the riparian topsoil of the 
Länenbach Valley on the Swiss Jura Plateau. 
Nitrogen is enriched in the grass-overgrown 
topsoil. Higher values can therefore be measured 
in the topsoil of the landside and herbaceous 
riparian zone. In general we can observe a 
"spatial" reduction of nitrogen in the topsoil of the 
riparian zones when compared to the 
neighbouring agriculture land. Total phosphorus 
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is also reduced in the tiparian zone topsoil. 
The bio-available phosphorus content (BAP) 
shows a clear enrichment in the riparian zone 
soil. Anthropogenie punctiform land-uses as well 
as lateral nutrient transport and "soil sediment" 
accumulation in the flat areas of the riparian 
zones are the main reasons for these 
enrichments. The "retention function" of the 
riparian buffer strips effects the topsoil nutrient 
enrichment. 
The results of correlation statistics confirm that 
the phosphorus distribution in the topsoil depends 
on geomorphology. Phosphorus enriches on flat 
areas and in geomorphologic depressions. Lower 
values can be found on steeper slopes and on 
geomorphologic ridges. The influences of land­
use and vegetation cover do not seem to be as 
important for P parameters. In contrast, nitrogen 
and organic carbon show significant correlations 
with the intensity of land-use and the density of 
ground vegetation (grass and triticale, no 
leguminous plants). The influence of 
geomorphology on their topsoil concentrations 
can be ignored for these parameters. 
The retention function of the overgrown riparian 
zones generates a nutrient enrichment as a first 
consequence. In contrast to this, the consumption 
of nutrients by the riparian vegetation reduces the 
topsoil nutrients. Most of these consumed 
nutrients stay in the metabolic cycle of the 
riparian zone, because they only become "stored" 
in the biomass. According to NIEMANN (1988: 
95), sustainable nutrient reduction in soils will 
only be achieved, if we "tend and harvest" the 
riparian zones in a selective and cyclic way. 

As a result of these research conclusions, we can 
also give more detailed instructions for agriculture 
land use regarding water protection. The areas of 
prohibited fertilization {"buffer zones") should be 
expanded along the rivers (not less than double 
width of local riparian zone, which means 10-50 
m according to KOCH 2007}. 
Furthermore, as a trivial method pasturing should 
be done less intensively near the rivers and cattle 
watering places should not be situated along 
these watercourses. The nutrient input in the 
riparian zones could be reduced with these 
simple measures. Last but not least, riparian 
zones should be extensive enough to develop a 
natural vegetation structure (5-25 m width, 
according to KOCH and AMHOF 2007 it depends 
on location characteristics}. Especially the parts 
of riparian zones in geomorphologic depressions 
should be protected and if possible extended to 
avoid surface runoff and "direct inputs" in the 
rivers there. 
Precise and conclusive results of continuative 
studies will be published by KOCH (2007). For 
instance, the optimal site specific width of riparian 
zone can be calculated by empirical formula. 



7. References 

AG BODEN (1994) (ed.): Bodenkundliche 
Kartieranleitung, 4. ed. E. Schweizerbart'sche 
Verlagsbuchhandlung, Hannover, 392 p. 

CORREL, D.L. (1997): Buffer zones and water 
quality protection: general principles. In: 
HAYCOCK, N., T. BURT, K. GOULDING, and G. 
PINAY (ed.): Buffer zones: Their processes and 
potential in water protection. Quest 
Environmental, Hertfordshire, pp. 7-20. 

EGNER, H., H. RIEHM, and W.R. DOMINGO, 
1960: Untersuchungen über die chemische 
Bodenanalyse als Grundlage für die Beurteilung 
des Nährstoffzustandes der Böden. II. Chemische 
Extraktionsmethoden zur Phosphor- und 
Kaliumbestimmung. Kungl. Lantbrukshögsk. Ann. 
26, 199-215. 

. GARTEN, C.T., M.A. HUSTON, and C.A. 
THOMES, 1994: Topographie variation of soil 
nitrogen dynamics at Walker Branch Watershed, 
Tennessee. Forest Science 40 (3), 497-512. 

HEFTING, M.M., and J.J.M. DE KLEIN, 1998: 
Nitrogen removal in buffer strips along a lowland 
stream in the Netherlands: a pilot study. 
Environmental Pollution 102, 51, 521-526. 

HORT, R., S. GUPTA, and, H. HÄNI, 1998: 
Methodenhandbuch für Boden-, Pflanzen- und 
Lysimeterwasseruntersuchungen. Schriftenreihe 
der FAL 27, Eidg. Forschungsanstalt f. 
Agrarökologie u. Landbau, Zürich-Reckenholz, 
96-98. 

KOCH, R. (2007): Uferzonen von 
Fliessgewässern in Kleineinzugsgebieten der 
Region Basel - Geoökologische Prozesse, 
Nährstoff- und Wasserhaushalt, Bodendynamik, 
Kartierung, Funktionen und Zielbreitenermittlung. 
Dissertation, Universität Basel (in press). 

KOCH, R. and S. AMHOF, 2007: Geoökologische 
Kartierung von Uferbereichen an 
Fliessgewässern Kartiersystematik und 
Talvergleich in der Region Basel. Mitteilungen der 
Naturforschenden Gesellschaften beider Basel 
10. (in press). 

LOWRANCE, R. (1997): The potential role of 
riparian forests as buffer zones. In: HAYCOCK, 
N., T. BURT, K. GOULDING, and G. PINAY (ed.): 
Buffer zones: Their processes and potential in 
water protection. Quest Environmental, 
Hertfordshire, pp. 128-133. 

- 14 -

NATIONAL RESEARCH COUNCIL (2002) (ed.): 
Riparian Areas. Functions and Strategies for 
Management. National Academy Press, 
Washington D.C., 428 p. 

NIEMANN, E., 1988: ökologische Lösungswege 
landeskultureller Probleme. Schriftenreihe des 
Österreichischen Instituts für Raumplanung, 
Reihe A, Band 1, 1-220. 

OLIVER, M.A., 1990: Kriging: A 
Interpolation for Geographical 
Systems. International Journal of 
Information Systems 4 (4), 313-332. 

Method of 
Information 
Geographie 

SHEPARD, D., 1968: A two-dimensional 
interpolation function for irregularly-spaced data. 
Proceedings ACM National Conference 1968, 
517-524 . 

ZILLGENS, B., 2001: Simulation der 
Abflussverminderung 
Nährstoffrückhaltes in 
Landschaft 34, 1-123. 

und des 
Uferstreifen. Boden und 



- 15 -

Saturation en azote et lessivage de nitrate dans une foret 
subalpine soumise pendant 10 ans a des depöts d'azote 
experimentalement accrus 

Patrick Schleppi 1, Isabelle Morier 1' 
2

, Isabelle Providoli 1 

: Institut federal de recherches sur la foret, la neige et le paysage (WSL), CH-8903 Birmensdorf 
Ecole polytechnlque federale de Lausanne (EPFL), CH-1015 Lausanne 

Resume 

Dans une foret d'epiceas sur gley a Alptal (Suisse 
centrale, altitude 1200 m ), un petit bassin versant 
re9oit depuis 10 ans des apports d'azote simulant 
des depöts atmospheriques supplementaires de 
25 kg ha·1 an·1

. Par rapport a un bassin temoin, 
ce traitement a en quelques semaines deja 
provoque un doublement du nitrate entrafne avec 
l'ecoulement de l'eau vers le ruisseau[. Gräce en 
particulier a des marquages avec !'isotope 15N, 
ces pertes ont pu etre attribuees a un contact 
insuffisant entre l'eau des precipitations et le sol 
du a un ecoulement lateral rapide. Cet effet du 
traitement s'est ensuite accentue avec les 
annees, parallelement a une accumulation de la 
plus grande partie de l'azote depose dans le sol 
et donc a une reduction du rapport C/N. La 
vegetation n'est que peu affectee par ces 
apports. Apres plusieurs annees, les aiguilles des 
epiceas ont augmente en taille et en 
concentration en azote, mais jusqu'ici sans effet 
sur la croissance des troncs. 

1. lntroduction 

L'azote est un element nutritif indispensable a la 
croissance des plantes. II peut toutefois aussi 
avoir des effets negatifs sur la vegetation: 
desequilibres avec d'autres nutriments, sensibilite 
accrue aux facteurs de stress (biotiques et 
abiotiques), enracinement reduit, modification de 
la concurrence entre especes (SCHULZE & 
FREER-SMITH, 1991; BOXMAN et al., 1998). 
L'azote present sous forme de nitrate peut en 
outre etre lessive du sol vers les eaux d'infiltration 
ou de ruissellement. Un tel exces d'azote en tant 
qu'element nutritif constitue une eutrophisation 
(VITOUSEK et al., 1997). Un autre effet de l'azote 
decoule de ses formes chimiques et de leurs 
reactions: la contribution des depöts d'ammonium 
et du lessivage de nitrate a l'acidification des sols 
et des eaux. Sur ce theme, nous renvoyons le 
lecteur a un autre article de la presente revue 
(GRAF PANNATIER et al., 2006), pour ne retenir 
ici que les problemes specifiquement lies a 
l'azote en tant qu'element nutritif. 
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Abstract: N saturation and nitrate 
leaching in a sub-alpine forest sub­
jected to 10 years of experimentally 
increased nitrogen deposition 
Nitrogen is added since 10 years to simulate a 25 
kg ha·1 year"1 increase in atmospheric deposition 
to a small catchment in a Norway spruce forest at 
Alptal (central Switzerland). Compared to a 
control catchment, this addition doubled nitrate 
losses in runoff water to the brook within weeks. 
Especially by 15N labelling, these losses could be 
attributed to an insufficient contact between soil 
and precipitation water because of a fast lateral 
flow. This effect of the addition increased then 
with the year, in parallel with an accumulation of 
most deposited N in the soil, lowering its C/N 
ratio. The vegetation was not much affected. After 
several years spruce needles became larger, with 
higher N concentrations, but so far without effect 
on tree growth. 
Keywords: nitrogen deposition, nitrate leaching, 
forest, 15N, Gleysol, immobilisation 

Ces dernieres decennies, en Europe, les depöts 
atmospheriques d'azote ont nettement augmente 
avant de se stabiliser. Ces depöts trouvent leur 
origine dans la pollution de l'air: tous les 
processus de combustion (trafic, chauffages, 
industries) sont responsables d'emissions sous 
forme d'oxydes d'azote alors que l'elevage 
d'animaux s'accompagne d'emissions d'azote 
ammoniacal. Apres avoir ete transporte par les 
courants atmospheriques et en partie modifie 
chimiquement, l'azote se redepose, surtout sous 
forme de nitrate et d'ammonium dans les 
precipitations. 
Le risque d'eutrophisation par l'azote depend a la 
fois des depöts et de la sensibilite de 
l'ecosysteme, les plus sensibles etant ceux qui 
sont naturellement pauvres et peu productifs. 
Une des consequences de l'eutrophisation est le 
lessivage de nitrate. Dans le cas des forets, ce 
lessivage est considere comme un symptöme de 
saturation en azote, c'est-a-dire de depöts 
depassant les capacites d'absorption par le sol et 
la vegetation (AGREN et BOSATTA, 1988; ABER 
et al., 1989). 



Dans le but d'etudier les effets des depöts d'azote 
sur des forets de coniferes, le projet europeen 
NJTREX a entrepris une serie d'experiences dans 
lesquelles les depöts ont ete manipules 
experimentalement (WRIGHT et RASMUSSEN, 
1998). Dans ce cadre, nous avons mis en place 
une experience d'addition d'azote dans une foret 
subalpine d'epiceas, experience commencee en 
1995 et qui est toujours en cours. 

2. Materiel et methodes 

Les experiences sont conduites dans la vallee 
d'Alptal, canton de Schwytz, a une altitude de 
1200 m. Le site est expose a l'ouest avec une 
pente d'environ 20%. Des sols de type gley 
recouvrent un sous-sol de flysch. Le climat est 
frais et humide (en moyenne 6°C, et 2300 mm de 
precipitations annuelles). La foret forme une 
mosaTque avec des prairies a litieres (coupees 
une fois par an comme litiere pour les animaux) 
dont la plupart sont en friche. L'epicea (Picea 
abies) est la principale essence, accompagnee 
par quelques sapins (Abies a/ba). Les arbres ont 
jusqu'a 260 ans d'äge. Le peuplement est peu 
dense: son indice de surface foliaire est de 3,8. 
Cela autorise un bon developpement des 
especes du sous-bois. Les sols et la vegetation 
sont repartis en fonction de la topographie: les 
arbres se trouvent plutöt sur les bosses au sol 
plus acide, alors que les depressions portent une 
vegetation herbacee indiquant un sol mouille et 
moins acide (SCHLEPP! et al. , 1999a). Les 
depöts bruts d'azote sur le site sont de 12 kg ha·1 

an·1, a peu pres egalement repartis entre nitrate 
(N03- ) l'ammonium (NH/ ). En foret, les 
pluviolessivats sont de 19 kg N ha·1 an·1

. 

Deux petits bassins versants (environ 1500 m2
) 

ont ete crees dans la foret et un dans une 
ancienne prairie a litieres en creusant des 
tranchees. D'une profondeur de 80 cm environ, 
ces tranchees ecartent l'eau en provenance de 
l'amont. D'autres, en aval, collectent l'eau 
provenant du bassin vers une station de mesure. 
Grace au sous-sol tres peu permeable, ce 
dispositif permet de quantifier le ruissellement et 
d'obtenir des echantillons representatifs pour 
l'analyse chimique (SCHLEPP! et al., 1998). 
Chacun de ces deux bassins experimentaux 
forestiers est equipe d'une quarantaine 
d'asperseurs rotatifs permettant leur traitement 
par irrigation. Alors que l'un sert de temoin et ne 
rec;oit qu'un supplement d'eau, du nitrate 
d'ammonium (NH4N03) en solution est ajoute a 
l'autre. L'eau pour ce traitement provient d'un film 
en polyethylene place sur le sol en dehors de la 
foret. L'aspersion se fait en fonction de l'eau des 
precipitations ainsi recoltees. Ce systeme permet 
des apports reduits mais tres frequents, ce qui 
simule bien les depöts d'origine atmospherique. A 
cause du gel, les apports par irrigation n'ont pas 
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lieu en hiver. lls sont remplaces par des 
traitements sur la neige a l'aide d'un pulverisateur 
a dos. En moyenne annuelle, ce traitement 
apporte 25 kg N ha·1 an·1 et un supplement de 
precipitations de 7%. Le bassin en friche ne rec;oit 
aucun traitement. 
Les precipitations et eaux d'ecoulement sont 
analysees toutes les 2 semaines. Le debit des 
bassins est enregistre par des deversoirs en V. 
Ces mesures servent aussi a la commande de 
l'echantillonnage de l'ecoulement, ce qui permet 
d'obtenir des echantillons proportionnels aux 
debits, donc representatifs (SCHLEPP! et al., 
2006). Les mesures ont commence en mars 
1994, soit une annee avant le debut du 
traitement, afin de comparer les bassins 
experimentaux dans leur etat initial. Durant la 
premiere annee de traitement, l'azote apporte 
etait marque avec du 15NH4

15N03 . II a ainsi ete 
possible de determiner le devenir de cet azote 
dans l'ecosysteme (SCHLEPP! et al., 1999b). Les 
bassins temoins ont aussi ete marques au 15N 
par environ 40 applications a la pomr,e a das sur 
une annee. Dans ce cas, 15N03 et 1 NH4 ont ete 
apportes separement, en 2000-2001, resp. 2002-
2003 (PROVIDOLI et al., 2005) 
Des echantillons de sol et d'aiguilles d'epiceas 
ont ete preleves et analyses. La croissance des 
arbres a ete suivie a l'aide de dendrometres 
poses a demeure et de photos pour mesurer la 
croissance en hauteur des cimes. Des releves 
botaniques du sous-bois ont ete effectues 
annuellement (SCHLEPP! et al., 1999a). 

3. Resultats et discussion 

Alors qu'il etait equivalent dans les deux bassins 
forestiers avant traitement, le lessivage de nitrate 
a augmente dans les semaines qui ont suivi les 
premiers apports sur le bassin traite (SCHLEPP! 
et al., 2004). Les mecanismes de ce lessivage 
rapide ont ete mieux compris gräce au marquage 
des bassins temoins (fig. 1, PROVIDOLI et al., 
2005). Pendant les premieres pluies qui suivent 
un apport initial de 15N03 , on observe des pics de 
concentration en nitrate au debut de chaque 
episode d'ecoulement. Au cours du premier 
episode, plusieurs pics tres marques de 15N03 

ont ete detectes dans l'eau d'ecoulement, 
montrant que le lessivage du nitrate recemment 
depose se fait en quelques vagues successives. 
Chacune de ces vagues correspond a un pic 
d'ecoulement et a un moment oü la nappe d'eau 
monte dans le sol (SCHLEPP! et al., 2004). Cela 
peut s'expliquer par les flux preferentiels et 
lateraux de l'eau, tels qu'ils prevalent dans ce 
type de sol (FEYEN et al., 1999). Du 3 au 6 juillet, 
le lessivage a represente 2,4% (foret) resp. 1,9% 
(friche) de l'apport initial. Deja au cours de 
l'episode du 7 au 9 juillet, le nitrate lessive n'est 
pratiquement plus marque au 15N. 
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Fig. 1: Ecoulement des bassins temoins et concentrations en nitrate et en isotope 15N lors d'episodes 
pluvieux suivant le premier marquage au 15N03 ainsi que niveau d'eau a deux endroits du terrain. 

Cette dynamique implique d'une part une 
retention a court terme du nitrate dans les pores 
grossiers du sol (HAGEDORN et al., 1999, 2001 ), 
d'ou il peut l!tre de nouveau entraine quand la 
nappe monte. D'autre part, la plus grande partie 
du nitrate est rapidement immobilisee dans le sol: 
deja apres une semaine, il en reste moins de 3% 
sous forme extractible (PROVIDOLI et al., 2006). 
L'analyse de differents elements en solution dans 
l'eau d'ecoulement montre qu'on peut la 
considerer comme un melange variable entre 
precipitations et eau du sol au sommet de la 
nappe (HAGEDORN et al., 2001). Ce modele 
predit assez bien les concentrations en nitrate, 
mais les sous-estime. Le nitrate produit par 
nitrification explique probablement le reste, bien 
que la nitrification nette soit negative car 
l'immobilisation est dominante (HAGEDORN et 
al., 2001 ). Mais, durant la premiere annee de 
traitement, 90% de l'augmentation du lessivage 
de nitrate venait directement du N apporte (donc 
marque au 15N) (SCHLEPP! et al. 2004). Cela 
implique que le nitrate lessive provenant de la 
nitrification contient, lui aussi, surtout du N 
recemment depose. II s'agit donc de N qui a subi 
des transformations microbiologiques rapides, 
sans entrer dans des compartiments contenant 
beaucoup d'azote, auquel cas il aurait perdu plus 
de son signal en 15N. Sur de grands bassins 
versants forestiers, MAYER et al. (2002), ont 
utilise des abondances naturelles en 15N et 180 
pour montrer que le nitrate emporte vient surtout 
de la nitrification. Dans un sol a permeabilite 
entravee, nos experiences montrent au contraire 
que la nitrification joue un röle limite, et encore 

plus pour ce qui est de la mineralisation de 
l'ancienne matiere organique. 
Entre la premiere et la septieme annee de 
traitement, nous avons pu montrer que le 
lessivage de nitrate augmente progressivement 
parce que sa retention dans le sol diminue. Nous 
avons attribue cela a un enrichissement en N 
dans le sol, qui se traduit par un rapport C/N en 
diminution (SCHLEPP! et al„ 2004). Toutefois, 
entre les annees 8 et 10, l'effet du traitement sur 
le lessivage a un peu diminue (fig. 2). Mais les 
deux annees correspondantes (2003-2004) 
etaient particulierement seches, ce qui a 
forcement limite le lessivage. Comme le 
traitement par aspersion est dependant de l'eau 
de pluie disponible, ce sont aussi deux annees ou 
les apports ont ete inferieurs au but a long terme 
(environ 20 au lieu de 25 kg N ha·1 an·\ II faut 
donc s'attendre a une nouvelle augmentation 
dans les prochaines annees. 
Les analyses de 15N effectuees dans l'annee 
suivant le marquage avaient montre que la plus 
grande partie des depöts azotes recents etaient 
retenus dans le sol (SCHLEPP! et al„ 1999b). 
Cinq ans plus tard (tableau 1 ), le taux de 
recouvrement global n'etait plus que de 75%. 
Aucune perte de 15N sous forme de nitrate lessive 
n'ayant ete detectee pendant ce temps, il est 
aussi tres improbable que du nitrate marque ait 
ete denitrifie. Les 25% non retrouves ne 
s'expliquent donc que par une accumulation 
d'imprecisions experimentales, ce qui arrive 
souvent dans ce genre d'essai (PROVIDOLI et 
al., 2005). On peut toutefois noter une nette 
progression du marqueur dans les arbres. 
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Fig. 2: Ecoulement (Q) et lessivage de nitrate des bassins experimentaux forestiers une annee avant et 
pendant 10 ans de traitement au NH4N03 (25 kg N ha-1 a-1 en moyenne). Les apports etaient marques au 
15N la premiere annee. 

Tableau 1: Taux de recouvrement en 15N (%) en 
1997 et 2002, 1 et 6 ans apres le marquage. 

compartiment ou flux 1997 2002 

arbres 8 13 

sous-bois 5 

litieres 
} 

3 

racines 
13 

4 

sol: LF 42 27 

sol: A et Bg 21 17 

nitrate lessive 10 10 

Bien que l'azote apporte ne soit rapidement plus 
lessivable, il reste donc en partie disponible a 
lang terme pour les arbres. Comme l'azote 
depose (nitrate ou ammonium) est rapidement 
immobilise dans le sol (PROVIDOLI et al., 2006), 
nous avons compare son hydrolysabilite avec 
celle du N deja present dans le sol. 
L'hydrolysabilite est liee a la disponibilite 
potentielle pour les plantes (STEVENSON, 1982). 
Alors que le N natif est 2/3 a 3/4 hydrolysable, le 
N recemment depose l'est plutöt un peu plus (fig. 
3, MORIER et al., 2006). Une annee apres 
deposition, l'hydrolysabilite est proche de 80%. 
Ces resultats sont donc compatibles avec une 
lente mais durable absorption par les arbres. Les 
arbres n'absorbent chaque annee qu'une 

~ 
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LF 

A 

Fig. 3: Hydrolysabilite dans le sol (horizons LF et 
A) du N natif et du N marque, depose comme 
15NH/ resp. 15N03-. Moyennes et erreurs-types 
de 4 repetitions. 

petite partie de leur azote, le reste etant recycle a 
l'interieur de la plante, y compris entre aiguilles 
de differentes classes d'äge (SCHLEPP! et al., 
1999b ). Pour cette raison, aucun effet du 
traitement sur les arbres n'avait ete detecte 
durant les premieres annees (SCHLEPP! et al., 
1999a). Ce n'est qu'apres six ans d'addition 
d'azote que les premiers effets sont apparus, 
avec une augmentation de la concentration en 
azote dans les aiguilles (fig. 4). Cette lenteur 
d'action a ete notee aussi sur d'autres sites du 
projet NITREX (BOXMAN et al., 1998). 
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Fig. 4: Concentration en N dans les aiguilles 
d'epiceas (moyennes de 5 classes d'äge et de 4 
ä 5 arbres et erreur-type globale) en fonction de 
l'addition de N (des 1995). 
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Fig. 5: Masse seche des aiguilles d'epiceas 
(moyennes de 5 classes d'äge et de 4 ä 5 arbres 
et erreur-type globale) en fonction de l'addition de 
N (des 1995). 
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Fig. 7: Croissance annuelle en diametre des 
epiceas sur les bassins forestiers. Moyennes et 
erreur-type globale de 24 (addition N) et 29 
arbres (temoin) avec dendrometres. 
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Malgre de fortes variations entres annees, les 
concentrations sur la parcelle traitee se detachent 
avec le temps du temoin (interaction: p < 0.001 ). 
Dans le meme temps, les aiguilles sont devenues 
un peu plus !arges et longues, donc plus lourdes 
(fig. 5). L'interaction entre traitement et temps est 
ici aussi significative (p = 0.007). Ces effets sur 
les aiguilles n'ont par contre pas encore eu de 
repercussion mesurable sur l'indice de surface 
foliaire (ISF) ou sur la croissance en hauteur et 
en diametre (fig. 6) des arbres. Pour chacun de 
ces parametres, une difference existait deja avant 
l'essai, mais elle ne s'est pas modifiee avec 
l'addition d'azote. Une augmentation de la taille 
des aiguilles sans augmentation de l'ISF peut 
s'expliquer par le fait que la taille des aiguilles 
n'est mesuree que dans la partie superieure des 
couronnes (7eme verticille). II est probable que 
les parties inferieures des couronnes, qui sont 
vegetativement moins actives, reagissent moins 
au traitement. 
A ce jour, aucun effet significatif n'a ete observe 
sur la composition botanique de la vegetation 
herbacee ou des mousses. 

4. Conclusions 

Dans l'ecosysteme etudie, sur un sol de type 
gley, les depöts atmospheriques d'azote 
entrainent une augmentation en deux temps du 
lessivage de nitrate. A l'echelle d'un episode 
hydrologique, une partie du nitrate depose est 
directement entrainee par flux preferentiel et 
lateral. Mais le sol retient taut de meme la plus 
grande partie des depöts. Cette retention 
entraine une accumulation a lang terme qui, en 
abaissant le rapport C/N dans le sol, diminue 
progressivement la capacite de retention pour les 
depöts subsequents. A moyen terme, cela 
provoque une augmentation supplementaire du 
lessivage de nitrate. On assiste donc ä une 
saturation progressive en azote. Mais, 
contrairement a la theorie habituelle de la 
saturation (ABER et al. 1969), il apparait que ce 
n'est toujours que l'azote recemment depose qui 
est lessive. Le nitrate produit par mineralisation 
de la matiere organique puis nitrification apparait 
bien retenu dans le sol; cela peut s'expliquer par 
le fait que la mineralisation et nitrification se font 
dans des microsites du sol biologiquement actifs, 
ou le nitrate peut donc etre efficacement recycle. 
Apres dix ans de mesures, les effets sur la 
vegetation se limitent a une augmentation de la 
taille des aiguilles des epiceas et de leur 
concentration en azote. II faut s'attendre a ce que 
cela entraine a plus lang terme un effet positif sur 
la croissance des arbres. Des changements de 
composition botanique du sous-bois pourraient 
aussi intervenir ä l'avenir, avec potentiellement 
une perte de biodiversite, mais nous n'en voyons 
encore aucun indice. 
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Einfluss der Ökologisierung in der Landwirtschaft 
auf den Nitratgehalt des Grundwassers 

Ernst Spiess und Volker Prasuhn 
Agroscope Reckenholz-Tänikon (ART), CH-8046 Zürich 

Zusammenfassung 

Im Rahmen der Evaluation der Ökomassnah­
men in der Landwirtschaft wurde die zeitliche 
Entwicklung der Nitratgehalte von Trinkwasser­
fassungen im Kanton Bern verfolgt. Das vom 
Bundesamt für Landwirtschaft gesetzte Ziel einer 
Reduktion um 5 mg N03/I zwischen 1990-92 und 
2005 wurde vermutlich nur im Mittelland und in 
den Voralpen erreicht, nicht aber im Kanton als 
Ganzes. Eine Abschätzung mit dem Stofffluss­
modell MODIFFUS zeigt, dass der Rückgang der 
Getreide- und der Kartoffelfläche, der geringere 
N-Düngereinsatz im Ackerbau sowie der ver­
mehrte Anbau von Zwischenkulturen am meisten 
zur Verringerung der Nitratauswaschung beige­
tragen haben. Über die Hälfte der Reduktion 
dürfte eine Folge der 1993 eingeführten Öko­
massnahmen sein. 

1. Einleitung 

In der zweiten Hälfte des letzten Jahrhunderts 
kam es infolge der Intensivierung in der Landwirt­
schaft zu einem starken Anstieg der Nitratgehalte 
im Grundwasser (BUWAL 1993). Dieser führte 
dazu, dass der Nitratgehalt des Trinkwassers in 
den achtziger Jahre an vielen Orten über dem 
Anforderungswert der Gewässerschutzverord­
nung von 25 mg N03'1 lag. Bei einigen Wasser­
fassungen wurde auch der in der Fremd- und 
Inhaltsstoffverordnung festgelegte Toleranzwert 
für Trinkwasser von 40 mg N03'1 überschritten. 
Mit den 1993 eingeführten Direktzahlungen und 
den damit verbundenen Ökomassnahmen hat 
sich das Bundesamt für Landwirtschaft unter 
anderem zum Ziel gesetzt, den Nitratgehalt des 
Grundwassers um durchschnittlich 5 mg N03'1 zu 
reduzieren. Dies soll an ausgewählten, insgesamt 
repräsentativen Fassungen zwischen den Refe­
renzjahren 1990-92 und dem Jahr 2005 beo­
bachtet werden (FORNI et al. 1999). 
Zum Bezug von allgemeinen Direktzahlungen ist 
berechtigt, wer den ökologischen Leistungs­
nachweis erfüllt. Dieser beinhaltet unter anderem 
eine ausgeglichene Stickstoffbilanz, eine ge­
regelte Fruchtfolge, einen angemessenen Anteil 
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Abstract: Impact of ecological 
measures in agriculture on nitrate 
contents of groundwater 
A survey of nitrate contents of groundwater in 
the canton of Berne has been carried out within 
the framework of the evaluation of ecological 
measures in Swiss agriculture. The goal of the 
Swiss Federal Office for Agriculture of an 
average reduction by 5 mg N03'1 between the 
period of 1990/92 and 2005 is likely to be 
reached only in the Bernese Central Plain and in 
the Prealps, but not in the canton of Berne as a 
whole. An assessment made with the substance 
flow model MODIFFUS shows that decreasing 
surfaces of cereals and potatoes, lower inputs of 
N fertilizers in arable land and a larger proportion 
of catch crops contributed most to the reduction 
in nitrate leaching. lt is suggested that more than 
half of the reduction is a result of the ecological 
measures introduced in 1993. 

Keywords: nitrate, leaching, groundwater 

an ökologischen Ausgleichsflächen und einen 
geeigneten Bodenschutz. Ökobeiträge werden 
auch für verschiedene Typen von ökologischen 
Ausgleichsflächen, den extensiven Anbau von 
Getreide und Raps sowie für den Biolandbau 
ausgerichtet. 
Im Rahmen der Evaluation der Ökomassnahmen 
die aufgrund der Nachhaltigkeitsverordnung 
durchzuführen ist, wurde in drei Projekten unter­
sucht (HERZOG und RICHNER 2005), ob das 
oben genannte Ziel erreicht wird. Nachfolgend 
werden Resultate aus dem Projekt "Nitratauswa­
schung im Kanton Bern" vorgestellt, in dem a) die 
zeitliche Entwicklung der Nitratgehalte von Trink­
wasserfassungen verfolgt (Nitratdatenreihe) und 
b) der Einfluss verschiedener Faktoren auf die 
Reduktion der Nitratauswaschung mittels des 
Stoffflussmodells MODIFFUS (PRASUHN und 
MOHNI 2003) untersucht wird. 

2. Material und Methoden 

a) Auswahl der Wasserfassungen und statis­
tische Auswertung der Nitratdatenreihe 
Zur Verfolgung der zeitlichen Entwicklung der 
Nitratgehalte von Trinkwasserfassungen im 
Kanton Bern wurden Nitratanalysen ausgewertet, 



die im Kantonalen Laboratorium im Rahmen der 
Trinkwasserkontrolle durchgeführt worden waren. 
Analysen von Probenahmestellen, welche Misch­
wasser enthielten und deshalb nicht einer einzel­
nen Wasserfassung zugeordnet werden konnten, 
wurden ausgeschieden. Zudem wurden nur 
Fassungen berücksichtigt, von denen in den 
Perioden 1990-92, 1993-95, 1996-98, 1999-2001 
und 2002-04 mindestens je eine Nitratanalyse 
vorhanden war. Einige Fassungen, welche in der 
Untersuchungsperiode infolge zu hoher Nitrat­
gehalte oder anderer Gründe abgestellt worden 
waren und deren Wasser nicht mehr analysiert 
wurde, wurden nicht einbezogen. 
Die ausgewählten Wasserfassungen wurden 
einer der vier Regionen Alpen, Voralpen, Mittel­
land und Jura zugeordnet und aufgrund der Bo­
dennutzung im vermuteten oberirdischen Ein­
zugsgebiet in zwei Nutzungskategorien eingeteilt: 
Die Kategorie "Landwirtschaft" umfasst 182 Was­
serfassungen, deren Einzugsgebiet vollständig 
oder teilweise landwirtschaftlich genutzt wird. Im 
Gegensatz dazu setzt sich das Einzugsgebiet der 
41 Wasserfassungen in der Kategorie "Wald" 
ausschliesslich aus Wald und unproduktiven 
Flächen zusammen. Bei letzteren Wasserfassun­
gen soll geprüft werden, ob der Verlauf des 
Nitratgehaltes in der Untersuchungsperiode ähn­
lich war wie bei den Fassungen in Gebieten mit 
landwirtschaftlicher Bewirtschaftung. 

Für die statistische Auswertung wurde für jede 
Fassung eine lineare Regression vom Jahres­
mittel des Nitratgehaltes auf das Jahr berechnet. 
Der Regressionskoeffizient gibt an, wie stark der 
Nitratgehalt pro Jahr zu- oder abnimmt. Mit Hilfe 
eines t-Tests gegen 0 mg NO:JI und Jahr wurde 
für jede Nutzungskategorie geprüft, ob eine all­
fällige Abnahme des Nitratgehaltes signifikant 
oder nur zufällig ist. Ein zweiter t-Test gegen 
-0,36 mg NO:JI und Jahr zeigte, ob das Ziel einer 
Reduktion des Nitratgehaltes um 5 mg NO:JI bis 
2005 erreicht werden konnte, wenn der Trend 
des Nitratgehaltes gleich blieb wie zwischen 1990 
und 2004. Eine Abnahme um 0,36 mg NO:JI und 
Jahr entspricht dem Ziel einer Reduktion von 5 
mg NO:JI in 14 Jahren. Zuletzt wurde mit einer 
einfachen Varianzanalyse abgeklärt, ob bei den 
beiden Kategorien "Landwirtschaft" und 'Wald" 
eine unterschiedliche Entwicklung der Nitrat­
gehalte beobachtet werden kann. 

b) Stoffflussmodell MODIFFUS 
MODIFFUS ist ein Modell zur Abschätzung der 
diffusen Einträge von Stickstoff und Phosphor in 
die Gewässer und wurde detailliert in PRASUHN 
und MOHNI (2003) beschrieben. Für die vorlie­
gende Arbeit wurden nur die Module 'Wasser­
haushalt" und "Nitratauswaschung" von MODIF­
FUS verwendet {SPIESS und PRASUHN 2006). 
Das Modell beruht auf diversen naturräumlichen, 
klimatischen, pedologischen und landwirtschaft-
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liehen Eingangsdaten, welche mittels eines geo­
graphischen Informationssystems miteinander 
verknüpft wurden. Als räumliche Einheit dienten 
Rasterzellen von einer Hektare Grösse. 
Für die beiden Berechnungsjahre 1990 und 1999 
lagen von den Flächendaten nur für die Acker­
kulturen unterschiedliche Datensätze aus der 
landwirtschaftlichen Betriebszählung vor. Die 
Erhebungen der Arealstatistik 1992/97 wurden im 
Kanton Bern in den Jahren 1992 bis 1994 durch­
geführt. Da keine neueren Daten existieren, 
konnten Änderungen in der Landnutzung deshalb 
nur beim Ackerland berücksichtigt werden. 

In einem ersten Schritt wurden die Wasserflüsse 
für jede Rasterzelle mit MODIFFUS berechnet. 
Die Sickerwassermenge ergab sich aus der Diffe­
renz zwischen dem Niederschlag einerseits und 
der Evapotranspiration, dem Oberflächenabfluss 
und dem Drainageabfluss andererseits. Infolge 
der Verwendung von langjährigen Mittelwerten 
wurde für 1990 und 1999 mit den gleichen Sicker­
wassermengen gerechnet. 

In einem zweiten Schritt erfolgte die Berechung 
der ausgewaschenen Nitratmenge. Ein nutzungs­
spezifischer Ausgangswert für die Nitratauswa­
schung wurde mit den in PRASUHN und MOHNI 
(2003) beschriebenen Korrekturfaktoren für 
Unterschiede in der Sickerwassermenge, der 
Höhenlage, des Bodens, der Hofdüngermenge, 
der Denitrifikation und der Drainage verrechnet. 
Bei Wald und unproduktiver Vegetation wurde für 
das Jahr 1999 ein Auswaschungsausgangswert 
von 9,0 kg N/ha verwendet. 1990 war die N­
Deposition gesamtschweizerisch rund 3 kg/ha 
höher als 1999. Unter der Annahme, dass 10% 
der aus der Luft abgelagerten N-Menge ausge­
waschen werden, wurde der Auswaschungs­
ausgangswert für 1990 um 0,3 kg N/ha erhöht. 
Bei Grasland {Naturwiesen, Heimweiden, alpwirt­
schaftliche Nutzflächen) und Obstbau wurde an­
genommen, dass die Höhe der N-Düngung im 
Bereich von 70 bis 130% der Düngungsnorm 
keinen Einfluss auf die Nitratauswaschung hat; 
deshalb wurde für 1990 und 1999 mit dem glei­
chen Ausgangswert von 13 kg N/ha gerechnet. 
Für die extensiv und wenig intensiv genutzten 
Ökowiesen wurde dieser Wert um 20% reduziert. 
Im Ackerbau wurde für jeden der über 10'000 
Landwirtschaftsbetriebe je eine Fruchtfolge für 
1990 und 1999 aufgrund der Flächenanteile der 
einzelnen Kulturen in diesen Jahren nach der von 
K. Grünig in PRASUHN und MOHNI (2003) be­
schriebenen Methode konstruiert. Für jede Kultur­
kombination {Vorkultur - Nachkultur) wurde 
zusätzlich festgelegt, ob eine Zwischenkultur 
möglich und praxisüblich ist. Die Zwischenkultur­
fläche des gesamten Kantons wurde aufgrund 
der verkauften Saatgutmengen und der empfoh­
lenen Saatmenge pro Hektare geschätzt. 
Vielen der rund 500 möglichen Kulturkombinatio­
nen {mit oder ohne Zwischenkultur) konnte in 
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einer Datenbank für das Jahr 1999 ein aus in­
und ausländischen Lysimeterversuchen abgelei­
teter, durchschnittlicher Nitratauswaschungswert 
zugeordnet werden, der überwiegende Teil 
musste jedoch anhand von Analogieschlüssen 
abgeschätzt werden. Die Fruchtfolgen aller Be­
triebe wurden mit dieser Datenbank verknüpft. 
Dadurch erhielt jede Kulturkombination in der 
Fruchtfolge einen Nitratauswaschungswert. Bei 
allen Kulturkombinationen mit Extensogetreide 
oder -raps als Vorkultur wurde der Ausgangswert 
um 5% reduziert. Dieser Wert wurde aus Lysi­
meterversuchen von NIEVERGEL T (2002) ab­
geleitet. 

1990 wurden gesamtschweizerisch 30% mehr 
Stickstoff mit Mineraldüngern und 8% mehr mit 
Hofdüngern ausgebracht als 1999 und die N­
Deposition war im Mittel 3 kg/ha höher (SPIESS 
2005). Es wurde angenommen, dass 10% des 
zusätzlichen mineralischen Stickstoffs und 15% 
des organischen Stickstoffs ausgewaschen wur­
den. Da die Werte für den Mineraldünger-

verbrauch und die N-Deposition nur für die 
gesamte Schweiz vorlagen, konnte keine regio­
nale Differenzierung vorgenommen werden. 

3. Resultate und Diskussion 

a) Aktuelle Nitratgehalte und zeitliche 
Entwicklung 
In der Periode 2002-04 betrug der Nitratgehalt 
der 182 Wasserfassungen, deren Einzugsgebiet 
mindestens zu einem Teil oder ausschliesslich 
landwirtschaftlich genutzt wird, im Durchschnitt 
16,5 mg N03'1 (Tab. 1 ). Im Mittelland lag er mit 
24,4 mg N03'1 über, im Jura und insbesondere in 
den Alpen dagegen mit 7,9 bzw. 2,6 mg N03'1 
deutlich unter dem Durchschnitt. Bei den 41 
Fassungen mit bewaldeten und vegetationslosen 
Flächen im Einzugsgebiet betrug der durch­
schnittliche Nitratgehalt 6,9 mg N03'1 und die 
Unterschiede zwischen den Regionen fielen weit 
geringer aus. 

Tab. 1: Durchschnittliche Nitratgehalte der Wasserfassungen mit bzw. ohne landwirtschaftlichen Einfluss 
im Einzugsgebiet. 
Kategorie 

Region 
Anzahl Nitratgehalt (mg N03'1) 
Fassungen 1990-1992 1993-1995 1996-1998 1999-2001 2002-2004 Differenz1

l 

Landwirtschaft 182 19,7 20,2 18,7 17,8 16,5 -3,2 
Alpen 39 2.3 2.5 2.6 2.3 2.6 0.3 
Voralpen 53 20.6 20.8 18.7 17.3 16.2 -4.4 
Mittelland 81 28.8 29.6 27.6 26.7 24.4 -4.4 
Jura 9 9.0 8.9 9.1 7.9 7.9 -1.1 

Wald 41 7.0 7.2 7.2 6.8 6.9 -0.1 
Alpen 16 2.9 2.8 2.8 2.7 3.0 0.1 
Voralpen 10 10.8 11 .1 11.1 10.2 9.9 -0.9 
Mittelland 13 9.8 10.3 10.0 9.5 9.9 0.1 
Jura 2 2.9 2.7 4.8 4.6 4.4 1.5 

1
J Differenz zwischen den Perioden 2002-04 und 1990-92 

Bei den Fassungen mit landwirtschaftlich ge­
nutztem Einzugsgebiet wurde im Mittelland in der 
Periode 2002-04 der Toleranzwert von 40 mg 
NO:JI bei zwei Fassungen und der Anforde­
rungswert der Gewässerschutzverordnung von 
25 mg NO:JI bei fast der Hälfte der Fassungen 
überschritten. In den Voralpen traten nur noch 
Überschreitungen des Anforderungswertes bei 
10% der Fassungen auf. Im Jura und in den 
Alpen sowie bei der Nutzungskategorie «Wald» 
lagen die Mittelwerte bei allen Fassungen deut­
lich unter 25 mg N03'1. 

Zwischen den Perioden 1990-92 und 2002-04 hat 
der Nitratgehalt bei den Wasserfassungen mit 
landwirtschaftlich genutztem Einzugsgebiet im 
Mittel um 3,2 mg NO:JI abgenommen (Tab. 1 ). 
Während zwischen 1990-92 und 1993-95 noch 
ein leichter Anstieg beobachtet wurde, konnte 
danach bis zur letzten Periode 2002-04 eine stär­
kere Abnahme verzeichnet werden. Im Mittelland 

und in den Voralpen war der Rückgang über die 
ganze Untersuchungsperiode mit je 4.4 mg N03'1 
am höchsten. In den Alpen und im Jura waren 
dagegen nur geringe Veränderungen festzustel­
len. Im Jura betrug der durchschnittliche Nitrat­
gehalt in der Periode 1990-92 9 mg NO:JI; eine 
Zielerreichung dürfte hier deshalb sehr schwierig 
sein. In den Alpen lag der Ausgangswert von 
1990-92 bei fast allen Fassungen schon unter 5 
mg N03'1. Somit ist eine Reduktion um 5 mg 
N03'1 unmöglich. Damit das Ziel für den gesam­
ten Kanton Bern erreicht werden kann, muss 
deshalb der Nitratgehalt im Mittelland und in den 
Voralpen um mehr als 5 mg NO:JI zurückgehen. 
Bei der Nutzungskategorie "Wald" war gesamt­
haft nur eine geringfügige Abnahme um 0, 1 mg 
N03'1 zu verzeichnen. Die durchschnittlichen 
Nitratgehalte waren bei diesen Fassungen aller­
dings weniger als halb so hoch als bei den 
Fassungen mit landwirtschaftlicher Nutzung im 
Einzugsgebiet. 



Der t-Test der Regressionskoeffizienten gegen 0 
mg NO:JI und Jahr ergab, dass nur die Abnahme 
des Nitratgehaltes der Nutzungskategorie "Land­
wirtschaft" im Mittelland und in den Voralpen 
signifikant ist (p < 0,001; Abb. 1). Mit dem t-Test 
gegen -0,36 mg NO:JI und Jahr konnte fest­
gestellt werden, dass bei gleich bleibendem 
Trend das Ziel einer Reduktion des Nitratgehaltes 
um 5 mg NO:JI in diesen beiden Regionen 
erreicht werden kann. Die einfache Varianz­
analyse ergab, dass sich die beiden Nutzungs­
kategorien "Landwirtschaft" und "Wald" ebenfalls 
nur in diesen beiden Regionen unterscheiden. 
Ein Unterschied weist darauf hin, dass die 
Abnahme des Nitratgehaltes auf Änderungen in 
der landwirtschaftlichen Bewirtschaftung zurück­
geführt werden kann. Neben den Ökomass-
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nahmen waren diese Änderungen auch durch 
weitere Einflussfaktoren bedingt: Geringere 
Produktepreise infolge veränderter agrarpoliti­
scher und wirtschaftlicher Rahmenbedingungen 
dürften an den Verschiebungen in den Kultur­
anteilen mitbeteiligt sein (z.B. Abnahme der Ge­
treideproduktion). Die veränderten Ernährungs­
gewohnheiten haben zu einem sinkenden 
Fleischkonsum geführt, wodurch die Tierzahlen 
und damit der N-Anfall in den Hofdüngern abge­
nommen haben. Dank Leistungssteigerungen in 
der Landwirtschaft wie z.B. der höheren Milch­
leistung pro Kuh werden weniger Kühe zur Pro­
duktion der gleichen Milchmenge benötigt. Die 
einzelne Kuh scheidet zwar etwas mehr Stickstoff 
aus, durch die geringere Tierzahl sinkt aber 
gesamthaft der N-Anfall in den Hofdüngern. 

0.3 .. j • Mittelwert I 95%-Vertrauensintervall I····· ················· ······· 
0.2 · ··· ·••«••·-············ ··············· ······ ······ ················ · - ······· .................... ... . . 

.0 
'E 0.1 ························ ·· ·········-····- '-·-··· ... ....•........ . . .............. , ............... . 

·~ T T 8 0.0 - 1 

~ -0.1 ............ .................... ................... ··-··· ·-····· ··· ·· ······ ....... ..... .......... . 
8 

·~ -0.2 ...................... .... ····· ··········· · ... .... . .................. ............. ... ········ ....... . 
~ 
~ -0.3 
er 

··· ······················· ·························· ········r·„ ············· ........ .. ...... ·······-

-0.4 ············· ············· ········ ················· ········1···· ············· ···· ······· ······ ········ 

-0.5 .................... .. .... ·······- .... ............ ··-····-················· ......... ..... ... ·······-

Lw. Wald Lw. Wald Lw. Wald Lw. Wald 
Alpen Voralpen Mittelland Jura 

Abb. 1: Regressionskoeffizienten der einzelnen Gruppen von Fassungen (Lw. = Landwirtschaft). Die 
durchgezogene Linie bei 0 stellt den Zustand bei konstantem Nitratgehalt während der ganzen Periode 
dar, diejenige bei -0,36 die Zielgrösse mit der Abnahme um 5 mg NO:JI in 14 Jahren. Wenn sich die 
Vertrauensintervalle zweier Verfahren nicht überschneiden, besteht ein signifikanter Unterschied. 

Diese Einflussfaktoren haben dazu geführt, dass 
der N-Überschuss der schweizerischen Landwirt­
schaft schon seit 1980 rückläufig ist und bis 2000 
von rund 152'000 t N um ein Viertel auf 113'000 t 
N abgenommen hat (SPIESS 2005). Als Folge 
davon müssen auch die N-Verluste beträchtlich 
abgenommen haben, weil eine grössere N­
Anreicherung im Boden als einziger weiterer 
Senke unwahrscheinlich ist. Stickstoff geht 
hauptsächlich über die Ammoniakverflüchtigung, 
die Denitrifikation und die Nitratauswaschung 
verloren. Die Ammoniakverluste haben gesamt­
schweizerisch zwischen 1980 und 2000 etwa 
gleich stark abgenommen haben wie der N-Über­
schuss (MENZI et al. 1997, MENZI 2005), die 
Lachgasverluste dagegen bedeutend weniger 
(SCHMID et al. 2000, LEIFELD 2005). Somit 
müssten die Nitratverluste aus der Landwirtschaft 

infolge des sinkenden N-Überschusses um 
mindestens ein Viertel zurückgegangen sein. 

Bei der Interpretation der vorliegenden Resultate 
muss berücksichtigt werden, dass das im Boden 
versickernde Wasser im Durchschnitt mehrere 
Jahre benötigt, bis es in eine Wasserfassung 
gelangt. Die Auswirkungen der 1993 eingeführten 
Ökomassnahmen auf den Nitratgehalt des Trink­
wassers können folglich erst mit einer Verzöge­
rung von einigen Jahren festgestellt werden. 

b) Abschätzung mit MODIFFUS 
Die Abschätzungen mit dem Stoffflussmodell 
MODIFFUS ergaben, dass eine bedeutende 
Reduktion der ausgewaschenen Nitratmenge 
zwischen 1990 und 1999 vor allem unter den 
Ackerflächen im Mittelland und in den Voralpen 
erreicht worden ist (Abb. 2). 
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Voralpen 

Alpen 

D Regionengrenzen 
Veränderung Nitratauswaschung 
- < -10 kg N/ha 
- -10- -3 kg N/ha 
D >-3 kg N/ha 
- keine Daten 

Abb. 2: Veränderung der mit MODIFFUS berechneten ausgewaschenen Nitratmengen im Kanton Bern 
zwischen 1990 und 1999 (in kg N/ha). 

Fünf Einflussfaktoren (Tab. 2), welche sich 
zwischen 1990 und 1999 verändert haben, 
konnten in MODIFFUS berücksichtigt werden. 
Nach der Modellrechnung haben veränderte 
Kulturanteile im Ackerbau, der geringere Einsatz 
von N-Düngern im Ackerbau sowie der vermehrte 
Anbau von Zwischenkulturen am meisten zu den 
tieferen Nitratgehalten im Grundwasser beige­
tragen. Die Auswirkungen der restlichen Faktoren 
waren dagegen gering. Insgesamt dürfte über die 
Hälfte der 12-prozentigen Reduktion der Nitrat­
auswaschung zwischen 1990 und 1999 eine 
Folge der verschiedenen Ökomassnahmen sein. 

Tab. 2: Geschätzte Reduktion der Nitratauswa­
schung zwischen 1990 und 1999 durch verschie­
dene Einflussfaktoren (in % der 1990 ausge­
waschenen N-Menge). 
Einflussfaktor 
veränderte Kulturanteile im Ackerbau 
geringerer N-Düngereinsatz im Ackerbau 

davon bei Extensogetreide und -raps 
vermehrter Anbau von Zwischenkulturen 
geringere N-Deposition 
Extensivierung im Futterbau 

Total 

Beitrag 
4% 
4% 
1% 
3% 
1% 

< 1% 

12% 

> Veränderung der Kulturanteile im Ackerbau 
Während die Ackerfläche zwischen 1990 und 
1999 nahezu konstant blieb, traten bei einzelnen 

Kulturen zum Teil grosse Flächenänderungen 
auf. Bezogen auf den gesamten Kanton ver­
zeichneten das Getreide (- 16%) sowie die 
Kartoffeln (- 27%) bedeutende Abnahmen, Zu­
nahmen wurden dagegen vor allem bei den 
Kunstwiesen (+ 18%) und den Rüben (+ 32%) 
beobachtet. Die Nitratauswaschung wurde durch 
diese Entwicklung reduziert. Bei der Kartoffel­
ernte wird der Boden intensiv bearbeitet und viel 
Sauerstoff gelangt in die oberste Bodenschicht. 
Dies fördert die N-Mineralisierung. Da im Spät­
herbst die N-Aufnahme durch die Nachkultur 
häufig gering ist, können hohe N-Verluste ent­
stehen. Dies ist zum Beispiel bei Wintergetreide 
nicht nur nach Kartoffeln, sondern auch nach 
dem Umbruch einer Kunstwiese der Fall. Zucker­
rüben dagegen nehmen bis spät in den Herbst 
Stickstoff auf und hinterlassen nach der Ernte 
geringe Nmin-Mengen im Boden. Die grössere 
Kunstwiesenfläche dürfte die bedeutendste Aus­
wirkung auf die Nitratauswaschung gehabt 
haben. Durch den dauernden Bodenbewuchs 
wird wenig Nitrat ausgewaschen. Zu grösseren 
Verlusten kommt es erst nach dem Umbruch der 
Kunstwiese. 

> Geringerer N-Düngereinsatz im Ackerbau 
Lysimeterversuche zeigen, dass die Nitratauswa­
schung unter Ackerkulturen mit steigender N­
Düngung zunimmt (NIEVERGELT 2002, STAUF­
FER und SPIESS 2005). Durch die Suisse-Bilanz 



wird die Höhe der N-Düngung begrenzt. Seit der 
Einführung der Ökomassnahmen hat deshalb der 
Einsatz von N-Mineraldüngern (- 23% in der 
Schweiz zwischen 1990 und 1999) und die Hof­
düngermenge (- 9% im Kanton Bern) weiter 
abgenommen. In den Voralpen und im Mittelland 
war der Rückgang im Hofdüngeranfall überdurch­
schnittlich hoch. 

~ Vermehrter Anbau von Zwischenkulturen 
Die Fläche mit Zwischenkulturen war 1990 mit 
12'636 ha und 1999 mit 12'864 ha fast gleich 
gross. Da aber die Fläche der im Frühjahr gesä­
ten Kulturen, vor denen Zwischenkulturen nor­
malerweise angebaut werden, abnahm, war dies 
mit weniger Winterbrache und einer geringeren 
Nitratauswaschung verbunden. Dies ist vermut­
lich zu einem grossen Teil auf die Einführung des 
Bodenschutzindex zurückzuführen. 

~ Geringere N-Deposition 
Die N-Deposition aus der Luft geht seit 1980 kon­
tinuierlich zurück, weil die Tierbestände und die 
damit verbundenen Ammoniakverluste abgenom­
men haben und die Stickoxid-Emissionen aus 
Verkehr und Industrie reduziert werden konnten. 
Dadurch verminderte sich der atmosphärische 
N-Eintrag in den Boden. 

~ Extensivierung im Futterbau 
Durch die Förderung der ökologischen Aus­
gleichsflächen wird auf vielen Wiesen weniger 
oder kein N-Dünger ausgebracht. Dies dürfte mit 
einer geringeren Nitratauswaschung verbunden 
sein, wobei die Reduktion pro Flächeneinheit 
vermutlich wesentlich geringer ausfällt als bei der 
Extensivierung im Ackerbau. 

4. Schlussfolgerungen 
zusammenfassend lässt sich somit folgendes 
festhalten: 
• Die Nitratgehalte haben im Kanton Bern 

zwischen den Referenzjahren 1990-92 und 
dem Jahr 2004 um durchschnittlich 3,2 mg 
N03/I abgenommen. Die Abnahme war mit je 
4,4 N03'1 im Mittelland und in den Voralpen 
am höchsten. Das Ziel einer Reduktion um 5 
mg N03'1 bis 2005 wurde vermutlich nur in 
diesen beiden Regionen erreicht, nicht aber im 
Kanton Bern als Ganzes. 

• Im Mittelland und in den Voralpen trug der 
Rückgang der Getreide- und der Kartoffel­
fläche, der grösstenteils durch den vermehrten 
Anbau von Kunstwiesen und Rüben kompen­
siert wurde, wesentlich zur Verminderung der 
Nitratauswaschung bei. 

• Neben der Veränderung der Kulturanteile 
haben der geringere N-Düngereinsatz im 
Ackerbau sowie der vermehrte Anbau von 
Zwischenkulturen am meisten zur Verringe­
rung der Nitratgehalte im Grundwasser beige­
tragen. 
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Zusammenfassung 

Im Leibnitzer Feld, einem intensiv landwirtschaft­
lich genutzten Gebiet südlich von Graz, dominie­
ren leichte und mittelgründige Carbonatfreie 
Braunerden (Haplic Cambisols} aus fluviatilen 
Deckschichten über kristallinen Schottern der 
Mur; die begleitenden Auböden (Umbric Fluvi­
sols) bleiben bei den folgenden Überlegungen 
ausgeklammert. Vor allem wegen der intensiven 
Düngung mit Mineraldüngern und Gülle dieser 
relativ sorptionsschwachen Böden, auf denen 
vorwiegend Körnermais und Feldgemüse kulti­
viert werden, stehen die Sicker- wie auch Grund­
wässer hinsichtlich ihres Nitratgehaltes seit Jahr­
zehnten unter genauer Beobachtung. Dank um­
fassender Beratung seitens der Landwirtschafts­
kammer sowie Aufweitung der Fruchtfolge bei 
gleichzeitiger Reduzierung der Düngung wiesen 
fast alle Messungen in Brunnen dieses Gebietes 
bezüglich der Nitratwerte eine fallende Tendenz 
auf. Doch seit Beginn des Jahres 2003, mit einem 
Höhepunkt in den Jahren 2004 und 2005, ist bei 
rund 15 Brunnen ein Anstieg der Nitratkonzentra­
tion festzustellen, die oftmals den Grenzwert von 
50 mg/I überschritten hat. Daten, die bei der 
Mehrzahl der Brunnen den Zeitraum von Jänner 
1992 bis Mai 2006 umfassen und anhand von 
Messwerten am Brunnen in Wagna dargestellt 
werden, dokumentieren diese Fakten. Es wird 
versucht, den möglichen Ursachen für diesen 
unerwarteten Anstieg nachzugehen, wobei eine 
endgültige Aussage derzeit noch verfrüht wäre. 

1. Einleitung 

Nitrat im Grundwasser und somit im Trinkwasser 
ist ein für die Bevölkerung äußerst sensibles 
Thema, das meistens sofort mit der Überdün­
gung landwirtschaftlicher Flächen, die darüber 
hinaus noch meist in Form von Monokultur be­
wirtschaftet werden, in Zusammenhang gebracht 
wird. zweifelsohne gibt es in Österreich Regio­
nen, wo der Nitratgehalt des Grundwassers die 
kritische Marke von 50 mg/I überschritten hat. Zu 
diesen Regionen zählen die Flächen von Wien, 
das Marchfeld, Tullner Feld, nördliche Burgen­
land, Teile des Oberpullendorfer Beckens, das 
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Abstract: Unexpected increase in nitrate lev­
els in the groundwater of the Leibnitz field 
(Styria 

The Leibnitz field, an intensely cultivated area 
south of Graz, is made of a dominance of light 
soils with a medium depth, consisting of Car­
bonatfreie Braunerden (Haplic Cambisols) from 
fluviatile sediments; the accompanying Auböden 
(Umbric Fluvisols} will be precluded from the fol­
lowing considerations. In view of the intensive 
use of mineral fertilizers and semi-liquid manure 
on these soils of relatively low sorption capacity, 
which maize and field vegetables as main crops, 
infiltration water and groundwater have been kept 
under close examination for their nitrate concen­
tration over the past decades. 
Thanks to comprehensive advice from the Cham­
ber of Agriculture as well as expansion of the 
crop rotation along with a reduction in the use of 
fertilizers, almost all data from wells in this area 
uses to show a decrease in nitrate values. But 
since the beginning of 2003, with a peak in 2004 
and 2005, nitrate concentrations have in-creased 
in about 15 wells, in many cases even exceeding 
the statutory limit of 50 mg/1. Records covering 
the period from January 1992 to May 2006, dis­
cussed on the basis of the data from the well at 
Wagna, support these facts. 
The author attempt to seek potential causes for 
this unexpected rise, but it is too earl to draw a 
final conclusion. 

Keywords: Leibnitz Field, nitrate in ground­
water, Lysimeter station Wagna. 

Machland, die Traun-Enns-Platte, das Zollfeld, 
Teile des Raab- und Feistritztales sowie die 
Niederterrasse der Mur unterhalb von Graz. 
Diese Niederterrasse (ZÖTL 1968) formt einen 
großen Teil des Leibnitzer Feldes, das nun in 
den Mittelpunkt der Betrachtungen gerückt wer­
den soll. Mit einer Fläche von knapp 100 km2 

erstreckt sich dieses Feld zwischen dem Süd­
rand von Graz und dem Wildoner Berg im Süden 
sowie den älteren (höheren) Terrassen im Osten 
wie auch im Westen. 
Geomorphologisch besteht es aus den Austufen 
der Mur, die hier teils als zwei, teils als drei Teil­
stufen ausgeformt sind, und der Niederterrasse, 



die rund 2/3 der oben genannten Fläche ein­
nimmt (FANK 1999). Diese besteht im liegen­
den aus kristallinen Schottern wie auch dazwi­
schen liegenden Sanden und Schluffen und 
schließt im Hangenden mit fluviatilen sandigen 
Deckschichten ab; das gesamte Solum in einer 
Mächtigkeit von rund 35 cm liegt texturell im 
Bereich der lehmigen Sande. 
Ein für diesen Raum charakteristisches Bun­
desmusterstück (WIENER ZEITUNG 1997) liegt 
in der Katastralgemeinde Kalsdorf, Ortsgemein­
de Kalsdorf bei Graz, Gerichtsbezirk Graz, in 
316 m Seehöhe. Bei einer mittleren Jahresnie­
derschlagsmenge von 830 mm weist dieser 
Standort eine mittlere Jahrestemperatur von 
9,0°C, eine 14-Uhr-Temperatur in der Zeit von 
April bis August von 20,0°C, eine Vegetations­
zeit von 243 Tagen sowie eine Wärmesumme 
von 3.466°C auf. Eingeschätzt wurde dieser 
Standort als Acker/Grünland in der Klasse 
(IS/Scho 3 D) mit einer Bodenzahl von 39. Durch 
Klimazuschläge und Abschläge infolge Nebel­
und Frostgefahr liegt die Ackerzahl bei 44 Punk­
ten. 
Das Profil dieser Carbonatfreien Braunerde 
(NESTROY et al. 2000) zeigt folgenden Aufbau: 
Ap 0-25/30 cm: lehmiger Sand, schwach kiesig, 
humos, carbonatfrei, normal gelagert, porös, mit­
tel-krümelig, gut durchwurzelt, gute Regenwurm­
tätigkeit, allmählich übergehend 
AB 25/30-40 cm: lehmiger Sand, kiesig und 
schottrig, schwach humos, carbonatfrei, normal 
gelagert, undeutlich blockig-kantengerundet, 
porös, durchwurzelt, mäßige Regenwurmtätig­
keit, übergehend 
C 40-80 cm und tiefer: Kies und Schotter in 
schwach lehmiger Sandpackung, carbonatfrei, 
locker, porös, Wurzel auslaufend; ab etwa 9 m 
Tiefe beginnen die neogenen Sedimente. 

2. Problemstellung 

Infolge der ebenen Lage, günstigen klimatischen 
Bedingungen und der Nähe zur steirischen Lan­
deshauptstadt mit ihren rd. 250.000 Einwohnern, 
einer optimalen Verkehrslage (Eisenbahn, Auto­
bahn und weitere gut ausgebaute Straßen) ist 
dieser Raum nicht nur ein traditionell intensiv 
genutzter Agrarraum - im Jahre 1990 standen 
48% der Katasterfläche unter landwirtschaftli­
cher Nutzung - mit Anbau von Körnermais bis 
Feldgemüse, sondern steht - ebenfalls traditio­
nell - im Konfliktfeld des Verbauungsdrucks 
durch Wohnbauten, industrielle Anlagen und 
Anlagen des Handels und Transports zu einer 
landwirtschaftlichen Nutzung. 
Bei Feldgemüsebau muss neben einer Kon­
stanterhaltung des Nährstoffanbots auch eine 
eventuelle Bewässerung einkalkuliert werden, 
denn die leichten und bestenfalls mittelgründigen 
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Böden weisen limitierte Sorptionskapazitäten für 
Wasser und Nährstoffe auf. 
Die intensiven Maiskulturen dienen hauptsäch­
lich der Schweinemast, deshalb fallen auch gro­
ße Mengen von Gülle an, die auf die Maisfelder 
aufgebracht werden müssen. Die wirtschaftsei­
genen Dünger wie auch stickstoffhaltige Mine­
raldünger wurden als Hauptursachen für die 
Nitratanreicherung Ende der 60er-Jahre in der 
ungesättigten Zone wie auch letztlich im Grund­
wasser angesehen. 

3. Lösungsansätze und erste Er­
folge 

Das Problem erhöhter Nitratwerte im Grundwas­
ser wurde schon vor Jahrzehnten erkannt und 
Maßnahmen, wie Reduzierung der Düngung und 
der Maisanbauflächen, Aufteilung der Dünge­
mengen auf mehrere Teilgaben unter Berück­
sichtigung der Jahreszeit und des Zustands der 
Vegetation sowie der Anbau von Zwischenfrüch­
ten und die Anlage von überwinternden 
Gründecken, wurden in Zusammenarbeit von 
Landwirtschaftskammer und Bauern eingeleitet. 
Der Gesetzesgeber (Stammfassung LGBI. Nr. 
86/1990) fixierte als Grenzwert für Nitrat 50 mg/I, 
der Schwellenwert liegt bei 45 mg/I (HOL­
ZERBAU ER und HOLZNER 2005). Zur Errei­
chung dieser Ziele ist in Österreich das Nitrat­
Aktionsprogramm erstellt worden. Dieses legt u. 
a. fest, dass auf Flächen ohne Gründecke und 
ohne Stickstoff zehrende Fruchtfolge maximal 
175 kg Stickstoff, auf Flächen mit Gründüngung 
oder Stickstoff zehrender Fruchtfolge maximal 
210 kg Stickstoff je Hektar aufgebracht werden 
dürfen. Aus Wirtschaftsdüngern ist die zulässige 
Menge mit 170 kg Stickstoff je Hektar begrenzt 
(HOLZERBAUER und HOLZNER 2005). Neben 
diesen gesetzlichen Vorschriften sind noch Bo­
deneigenschaften, wie z.B. die Bodenart und 
Zustandsstufe nach der österreichischen Bo­
denschätzung sowie der Stickstoffbedarf einzel­
ner Kulturen zu berücksichtigen. Weiters beste­
hen noch Verbotszeiträume für die Ausbringung 
stickstoffhaltiger Düngemitteln bei Brache, Bra­
che mit Mais-Anbau, winterharter Gründecken 
sowie Getreide und Raps. Ich darf an dieser 
Stelle auf die enge und erfolgreiche Zusammen­
arbeit zwischen der Landeskammer für Land­
und Forstwirtschaft Steiermark und den Bauern 
hinweisen. War es einerseits dank fachlich fun­
dierter Hinweise möglich, durch eine reduzierte 
bzw. auf mehrere Teilgaben durchgeführte Dün­
gung sowie winterharte Zwischenfrüchte den 
Nitratanteil im Sickerwasser zu senken, so war 
es auch die Bereitschaft der betroffenen Bauern, 
diesen Empfehlungen nachzukommen, obwohl 
diese mit Ertragseinbußen einhergehen. Der 
Erfolg ist nicht ausgeblieben. Die Auswertung 



der in 3,5 bis 5,5 m Tiefe entnommenen Was­
serproben (Abbildung 1} von der in rund 35 km 
südlich von Graz gelegenen Lysimeterstation 
Wagna - eine detaillierte Beschreibung dieser 
Anlage möge FANK (1999) entnommen werden 
- verdeutlichen diesen zunächst positiven Trend, 
wie auch die überraschende Zunahme der Ni­
tratkonzentrationen. 

4. Unerwarteter Anstieg der Ni­
tratwerte 

Diese positive (wie auch beruhigende} Entwick­
lung erfuhr jedoch zu Beginn des Jahres 2003 
eine überraschende Wende: Es kam zu einem 
gleichermaßen unerwarteten wie auch unerklär­
baren starken Anstieg des Nitrats in vielen Brun­
nen. Als Ursachen dafür kommt nicht nur eine 
gesteigerte Nitratzufuhr durch Mineraldünger 
oder Wirtschaftsdünger in Frage, sondern es 
dürfte sich um ein komplexeres Phänomen han­
deln. 
Seit Beginn des Jahres 2005 kann eine leicht 
fallende Tendenz der Nitratwerte festgestellt 
werden; es bleibt abzuwarten, ob und wie sich 
dieser positive Trend weiter entwickelt. 

5. Ursachenforschung und Lö­
sungsansätze 

Zunächst wurden die Ursachen in den trockenen 
Jahren - speziell im das Trockenjahr 2003 - und 
der damit verbundenen Erhöhung der Konzen­
tration von Nitrat im Sickerwasser vermutet, 
ferner eine geänderte Wirtschaftsweise in der 
Form, dass Gülle im Herbst nach der Ernte aus­
gebracht wurde. Diese Maßnahme ist nach 
BERNSTEINER (2005) infolge des engen C:N­
Verhältnisses nicht erforderlich und wegen der 
geringen N-Aufnahme von spät angebauten 
Begrünungen oder Winterkulturen sogar bedenk­
lich. 
Wie wir aber jüngsten Arbeiten von FANK et al. 
(2006) entnehmen können, darf nicht von einem 
einfachen Rechenmodell ausgegangen werden, 
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bei dem nur aufgrund des bodenkundlichen 
Standorts mit einer bestimmten Fruchtfolge, der 
lnfiltrationsrate und der Sickerwasserbewegung 
auf die Grundwasserneubildung und eventuelle 
Anreicherung mit Nitrat geschlossen werden 
kann. Die Jahre 2003 bis 2005 zeigen, wie uns 
Abbildung 1 verdeutlicht, einen beachtlichen 
Anstieg. Als Ursache dafür wurde eine mikrobiel­
le Nitrifizierung angenommen, die im Schotter­
paket stattfindet und so direkt Nitrat in das 
Grundwasser gelangen lässt. Neueste Untersu­
chungen, so FANK et al. (2006), lassen zweifels­
frei erkennen, dass in diesem komplexen Sy­
stem zwar das Düngemanagement einen deutli­
chen Rückgang der Nitratkonzentration im Sik­
kerwasser bewirkt, dieses aber nur rund ein 
Zehntel des Grundwasserzustroms unter dem 
Versuchsfeld Wagna ausmacht. So ist auch 
durch lokale landwirtschaftliche Maßnahmen nur 
eine geringfügige Reduzierung der Nitratkonzen­
tration zu erwarten. Nur durch Ausweitung des 
Schongebietes sowie flankierende Maßnahmen, 
wie eine generelle Reduzierung der Nährstoffzu­
fuhr im gesamten Einzugsgebiet, könnte es ge­
lingen, diesen Anstieg von Nitrat im Grundwas­
ser unter Kontrolle zu bringen. Witterungs­
schwankungen dürften nach diesen Untersu­
chungen kaum Auswirkungen auf die Nitratkon­
zentration im Grundwasser haben. 
Die vom Lysimeter in Wagna gewon'nenen Da­
ten sind eine unentbehrliche Hilfe, einen Weg 
zur Gebietssanierung zu finden, doch wird noch 
eine Reihe von Untersuchungen erforderlich 
sein, dieses komplexe Gefüge zu analysieren 
und umzusetzen, um dann die Erfassung und 
optimale Bewirtschaftung von Schongebieten 
einzuleiten. Der Stellenwert von Schutz- und 
Schongebieten sowie aller Grundwasserschutz­
maßnahmen erscheint so in einem neuen Licht. 
Die Auswertung von vorhandenen Bodenkarten 
(EISENHUT 1973, NESTROY 1995) in boden­
physikalischer wie auch -chemischer Sicht sind 
als erster Schritt für diese Neubewertung von 
Ursachen für den Nitratanstieg im Leibnitzer 
Feld zu sehen. 
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Abb. 1. Veränderungen der Nitratkonzentration im Grundwasser an der Lysimeterstation Wagna in den 
Jahren von 1992 bis 2006 (FANK et al 2006). 
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Zusammenfassung 
An 96 Waldstandorten der Schweiz wurden 
Schwermetallgehalte in verschiedenen Boden­
tiefen bestimmt. Die Berechnung von An- bzw. 
Abreicherungen gegenüber Zirkonium diente der 
Abschätzung der relativen Schwermetallmobilität 
sowie dem Nachweis atmosphärischer Einträge. 
Blei-Anreicherungen im Oberboden praktisch 
aller Böden interpretieren wir als Resultat weit­
räumiger anthropogener Einträge. Nickel und 
Kupfer wurden insbesondere in sauren Böden 
intensiv verlagert. Als Konsequenz werden die 
entsprechenden Richtwerte der VBBo in Unter­
böden häufiger überschritten als in Oberböden. 
Zudem besteht bei Böden, die im untersten Hori­
zont sauer sind, das Risiko einer Auswaschung 
von Ni und Cu in den Untergrund. Aber auch Blei 
wurde in sauren Böden aus dem Oberboden deu­
tlich in den Unterboden verlagert. Chrom und 
Zink wurden weniger stark verlagert, wobei es 
sich bei Zink nur um eine scheinbare Reduktion 
der chemisch grossen Zink-Mobilität als Folge 
des Nährstoffkreislaufes handelt. 

1. Einleitung 

Im Zusammenhang mit der Publikation « Wald­
böden der Schweiz » (WAL THERT et al. 2004; 
BLASER et al. 2005 ; Zimmermann et al. 2006) 
wurden für eine grosse Anzahl von Waldböden 
die Gehalte an Chrom (Cr), Nickel (Ni), Kupfer 
(Cu), Zink (Zn) und Blei (Pb) in verschiedenen 
Tiefen bestimmt. Im Folgenden werden ausge­
wählte Resultate aus dieser Untersuchung prä­
sentiert und bezüglich ökologischer Risiken inter­
pretiert. 

2. Methoden 

Insgesamt wurden Bodenprofile an 96 Waldstan­
dorten der Schweiz untersucht (Abb. 1 ). Eine 
Übersicht über Geologie, Klima, Relief und Wald­
gesellschaft an den Profilorten findet sich bei 
WALTHERT et al. (2004). 

Bulletin BGS 29, 31-34 (2006) 

Chromium, Nickel, Copper, Zinc, 
and Lead in Swiss Forest Soils 
Heavy metal contents at various soil depths were 
determined for soils at 96 forest sites in Switzer­
land. The calculation of enrichment factors rela­
tive to Zirconium allowed to estimate relative mo­
tilities of the metals and to detect atmospheric 
input. Lead was enriched in the topsoil of almest 
all soils which was interpreted as result of long­
range input of anthropogenic origin. Nickel and 
copper were intensively translocated in acid soils. 
As a consequence, guide levels of the VBBo 
were exceeded more often in subsoils than in 
topsoils. In soils which are acidic in the lowest 
horizon, there is a risk of Ni or Cu leaching to the 
underground. In acid soils, also lead was translo­
cated strongly from top to subsoil. Chromium and 
zinc were translocated to a lesser degree. How­
ever, for Zink this is interpreted as an apparent 
reduction of the chemically high mobility due to 
nutrient cycling. 

Keywords: heavy metals, forest soils, mobility, 
guide values 

Die Profile wurden, wenn möglich, bis zum un­
verwitterten Ausgangsgestein ausgehoben und 
nach pedogenetischen Horizonten beprobt. 

• (Para)Rendzinen, Regosole, Auenböden 
• Braunerden ...,.~ 
~ Parabraunerden ' · 
• pods. Böden ·? 
• vemässte 

Böden 

Abb. 1. Übersicht über die 96 Waldstandorte 

Die getrockneten (60° C) und gesiebten (2 mm) 
Proben wurden bei konstanten Bedingungen (14 -
20 °C; 40 - 50 % Luftfeuchtigkeit) aufbewahrt. 



In den Bodenproben wurden einerseits die mit 2 
molarer Salpetersäure extrahierbaren Schwer­
metallgehalte als auch die Totalgehalte an 
Schwermetallen (Röntgenfluoreszenz an fein 
gemahlenen Pulverproben) bestimmt. Für detail­
lierte Methodenbeschriebe sei auf WAL THERT et 
al . (2004) verwiesen. 
Um ein Schwermetall in einem bestimmten Bo­
denhorizont bezüglich Quelle und Mobilität beur­
teilen zu können, wurde seine Anreicherung oder 
Verarmung im Vergleich zum verwitterungs­
resistenten Spurenelement Zirkonium (Zr) be­
rechnet. Der Anreicherungsfaktor AFM,y für das 
Schwermetall M im Horizont y berechnet sich wie 
folgt : 

AFM,y = (M1./Zr1,y)l(M1.ufZr1,u). 
Wobei M1,y und Zr1,y für die Totalgehalte des 
Schwermetalls bzw. Zr im Horizont y und M1,u und 
Zr1,u für die Totalgehalte im untersten Bodenhori­
zont stehen. Ein AF < 1 bedeutet, dass das 
Schwermetall M gegenüber Zr im betreffenden 
Horizont abgereichert ist, was durch pedogeneti­
sche Prozesse wie Verlagerung gebunden an 
gelöste organische Substanz verursacht werden 
kann. Ein AF > 1 bedeutet, dass M im Vergleich 
zu Zr angereichert ist. Eine Anreicherung im 
Oberboden kann entweder auf atmosphärischen 
Eintrag zurückgeführt werden oder mit der Rück­
führung von den Bäumen aufgenommener Nähr­
stoffe mit der Streu erklärt werden. Eine Anrei­
cherung im Unterboden ist in der Regel das Re­
sultat einer Verlagerung im Verlauf der Bodenbil­
dung in einen Horizont mit starker Bindungskraft 
für das Schwermetall (z.B. llluvialhorizont in Pa­
rabraunerden). Mehr Informationen zur Herleitung 
und Verwendung von Anreicherungsfaktoren 
findet der Leser bei BLASER et. al. (2000), WAL­
THERT et al. (2004) und LUSTER et al. (2006). 
Die Tiefenverteilungen der totalen und Salpeter­
säure-extrahierbaren Schwermetallgehalte sowie 
der Anreicherungsfaktoren für die einzelnen Bo­
denprofile sind in den drei Bänden « Waldböden 
der Schweiz» dargestellt und diskutiert (WAL­
THERT et al. 2004 ; BLASER et al. 2005 ; ZIM­
MERMANN et al. 2006). Ebenso finden sich dort 
zusammenfassende und interpretierende Darstel­
lungen der Schwermetallbelastungen in einzelnen 
Regionen. 

3. Chrom 

In Abb. 2 wird für Gruppen von Böden, die be­
stimmten Bodentypen zugeordnet werden kön­
nen, die Streuung der Anreicherungsfaktoren für 
Cr in Horizontgruppen in Form von Boxplots ab­
gebildet. Diese Darstellung erlaubt es, typische 
Verlagerungsmuster in verschiedenen Profilen 
des gleichen Bodentyps unabhängig von den 
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effektiven Gehalten zu erkennen (LUSTER et al„ 
2006). Für eine bestimmte Gruppe von Böden 
wurden nur Profile mit eindeutig ausgeprägten 
Merkmalen berücksichtigt. Insbesondere wurden 
jene Profile nicht ausgewählt, in denen Charakte­
ristika mehrerer Bodenbildungsprozesse erkenn­
bar sind (z.B. Tonverlagerung und Podsolierung). 
Der Vergleich der Verlagerungsmuster in den 
verschiedenen Bodentypen zeigt, dass Cr nur in 
jenen Horizonten mobil ist, die sauer sind und in 
denen ein zusätzlicher mobilisierender Effekt 
durch Verlagerung mit Ton oder gelösten organi­
schen Substanzen (Auswaschungshorizonte von 
Parabraunerden, Abb. 2c, bzw. podsolierten Bö­
den, Abb. 2d) oder durch Freisetzung von mit 
Eisenoxiden assoziiertem Cr bei Wassersättigung 
(Auswaschungshorizonte von pseudovergleyten 
Böden, ox_a-Horizonte vergleyter Böden) auftritt. 
Dabei muss beachtet werden, dass die Tonverla­
gerung in den Parabraunerden bei den heute 
stark sauren Verhältnissen nicht mehr stattfindet, 
also lediglich in einer früheren Phase der Boden­
bildung die Mobilität von Cr erhöhte. 
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Abb. 2. Anreicherungsfaktoren für Cr in Horizont­
gruppen von Rohböden (a), sauren Braunerden 
(b), Parabraunerden (c), podsolierten Böden (d), 
stark pseudovergleyten Böden (e) und vergleyten 
Böden (f ; ox : Horizonte mit hydromorphen 
Merkmalen für mehrheitlich oxidierende Bedin­
gungen ; red : Horizonte mit Merkmalen für 
mehrheitlich reduzierende Bedingungen); in 
Klammern: mittlere pH-Werte mit Standardabw .. 
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Tab. 1. Anzahl Überschreitungen von Richtwerten der VBBo (1998) in Ober- und Unterböden der unter-
suchten Profile 

total Rohböden Braunerden Para- podsolierte vernässte 

(Anzahl Profile) (18) 

Cr Oberboden 4 
Cr Unterboden 11 1 

Ni Oberboden 5 2 
Ni Unterboden 16 3 

Cu Oberboden 1 1 
Cu Unterboden 8 1 

Zn Oberboden 0 
Zn Unterboden 0 

Pb Oberboden 10 2 
Pb Unterboden 6 2 

Die Bindung an Ton, Eisen- und Aluminiumoxide 
oder an feste organische Bodensubstanz führt in 
tiefer gelegenen Profilbereichen saurer Böden zu 
einer Immobilisierung und Anreicherung von Cr. 
Die geringfügige Anreicherung von Cr in den 
oberen Profilbereichen der karbonathaltigen 
Rohböden ist möglicherweise ein Hinweis auf 
eine langfristige Akkumulation diffuser atmosphä­
rischer Einträge. Trotzdem gehen wir davon aus, 
dass der grösste Teil des Cr in den untersuchten 
Böden lithogen ist. 
Eine Folge der Verlagerungen in sauren Böden 
ist, dass die Salpetersäure-extrahierbaren Cr­
Gehalte die Richtwerte der VBBo (1998) in Un­
terböden häufiger überschreiten als in Oberböden 
(Tab. 1 ). 

4. Nickel und Kupfer 

Diese beiden Schwermetalle sind bei sauren 
Verhältnissen viel mobiler als Cr und sind des­
halb insbesondere in Auswaschungshorizonten 
saurer Böden stark abgereichert. Die entspre­
chenden Verlagerungsmuster können bei LU­
STER et al. (2006) nachgesehen werden. Nickel 
ist bei gleichem pH-Wert viel besser löslich als 
Cr, weshalb die grosse Mobilität dieses Schwer­
metalls nicht erstaunt. Bei Cu, welches eine ähn­
liche pH-abhängige Löslichkeit hat wie Cr, kann 
dieses Verhalten aber nur mit der besonders 
starken Bindung an gelöste und kolloidale organi­
sche Substanzen erklärt werden, mit denen Cu 
zusammen verlagert wird. Wie bei Cr tritt in den 
oberen Profilbereichen der karbonathaltigen 
Rohböden eine geringfügige Anreicherung von Ni 
auf, die als Hinweis auf einen kleinen Anteil at-

(16) 
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1 1 
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4 6 

1 

4 2 
3 

mosphärischer Einträge an den Gehalten gedeu­
tet werden kann. Kupfer ist auch in diesen Böden 
wegen der Bildung löslicher Karbonat- und Hy­
drogenkarbonat-Komplexe relativ mobil, weshalb 
diffuse atmosphärische Einträge kaum zu einer 
sichtbaren Anreicherung führen würden. Deshalb 
kann im Fall von Cu keine Aussage zu Beiträgen 
solcher Einträge gemacht werden. 
Bei Ni ist das Verhältnis von Anzahl Überschrei­
tungen des VBBo-Richtwertes in Unterböden zu 
Anzahl Überschreitungen in Oberböden mit etwa 
3 ähnlich gross ist wie bei Cr (Tab. 1.). Bei Cu ist 
dieses Verhältnis mit 8 deutlich grösser und re­
flektiert die besonders grosse Mobilität dieses 
Schwermetalls. 

5. Zink 

Das Verhalten von Zink ist durch seine Rolle als 
wichtiger Nährstoff für die Pflanzen geprägt. Die 
Bäume nehmen Zink aus dem ganzen Wurzel­
raum auf und führen es mit dem Streufall in den 
Oberboden zurück. Wegen des im Vergleich zum 
Bedarf relativ geringen Vorrats führt dies bei den 
karbonathaltigen Rohböden zu einer deutlichen 
Anreicherung in den Ah-Horizonten (LUSTER et 
al. 2006). In den sauren Böden, in welchen Zink 
eine ähnlich gute Löslichkeit wie Nickel aufweist, 
ist die Folge des Nährstoffkreislaufes eine 
scheinbare Reduktion der Mobilität, so dass die 
Verlagerungsmuster von Zn eher denjenigen von 
Cr als denjenigen von Ni entsprechen (LUSTER 
et al. 2006). 
Die Salpetersäure-extrahierbaren Zn-Gehalte 
überschreiten den Richtwert der VBBo in den 
untersuchten Böden in keinem Fall (Tab. 1.). 



6. Blei 

Blei ist in den obersten Horizonten aller Bodenty­
pen deutlich angereichert (LUSTER et al. 2006). 
Im Einklang mit anderen Untersuchungen (VO­
GEL et al. 1992; NOWACK et al. 2001) führen wir 
dies auf die Akkumulation atmosphärischer Ein­
träge aus menschlichen Aktivitäten, insbesondere 
der Verwendung von Bleizusätzen im Benzin, 
zurück. Von grosser Bedeutung ist die starke 
Verlagerung des eingetragenen Pb in den sauren 
Böden, welche durch Anreicherungsfaktoren grö­
sser 1 bis in die Einwaschungshorizonte der Pa­
rabraunerden und podsolierten Böden bzw. in die 
ox_a-Horizonte der vergleyten Böden angezeigt 
wird (LUSTER et al. 2006). Da Pb im Vergleich 
zum Beginn der Bodenbildung erst vor relativ 
kurzer Zeit eingetragen wurde, deuten diese Ver­
lagerungen an, dass die Mobilität dieses 
Schwermetalls in sauren Böden grösser ist als 
allgemein angenommen. Der Grund dürfte wie 
bei Cu vor allem die grosse Stabilität von Kom­
plexen mit gelösten und kolloidalen organischen 
Substanzen sein. 
Als Folge der Akkumulation atmosphärischer 
Einträge wird der VBBo-Richtwert für Pb in Ober­
böden öfter überschritten als in Unterböden (Tab. 
1. ). Richtwertüberschreitungen im Unterboden 
sind entweder auf aussergewöhnlich hohe litho­
gene Gehalte, auf Anreicherung im Rückstand 
der Karbonatverwitterung oder die starke Verla­
gerung grosser Einträge zurückzuführen (WAL­
THERT et al. 2004; BLASER et al. 2005; ZIM­
MERMANN et al. 2006). 

7. Risiko für Trinkwasser 

Grundsätzlich besteht bei allen Böden, die im 
untersten Horizont sauer sind, die Gefahr, dass 
mobile Schwermetalle vertikal in den Untergrund 
ausgewaschen werden. In vernässten Böden 
besteht zudem bei allen sauren Horizonten, die 
temporär wassergesättigt sind, das Risiko einer 
lateralen Auswaschung. Mit einer solchen Aus­
waschung ist aber nicht automatisch eine Ge­
fährdung von Grundwasser oder Oberflächen­
gewässern verbunden. Für eine Beurteilung des 
entsprechenden Risikos müssen auch die Mine­
ralogie des Untergrundes (Grundwasser) bzw. die 
Eigenschaften des Bodens in dem zwischen Pro­
fil und Oberflächengewässer liegenden Bereich 
berücksichtigt werden. So gehen wir insbesonde­
re davon aus, dass im Mittelland und Jura der 
Untergrund praktisch überall Karbonat enthält, 
weshalb aus einem Bodenprofil vertikal ausge­
waschene Schwermetalle dort abgefangen wer­
den, bevor sie das Grundwasser erreichen. Ande­
rerseits kann das Risiko einer Grundwasserbela­
stung auf der Alpensüdseite mit meist saurem 
Untergrund nicht ausgeschlossen werden. 
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Resume 

Le cuivre est utilise comme fongicide depuis plus 
d'un siecle en viticulture. Cependant, il est de 
plus en plus sujet ä polemiques, car il s'accumule 
dans les sols et peut contaminer les eaux. Peu de 
donnees ont ete publiees sur l'exportation de 
cuivre par la vendange ou par les effluents de 
caves. 
Ce travail s'est donc attache ä realiser un bilan 
de la dynamique du cuivre au niveau d'une 
exploitation viticole, au niveau du sol et des 
exportations par la recolte. Nous nous sommes 
interesses aux teneurs de cuivre dans le sol et 
aux exportations par la recolte. Ces essais ont 
ete effectues sur des parcelles en faible pente, 
plantees en 1958 en Pinot noir (cepage rouge), et 
conduites en production integree. 
Des zones homogenes ont ete definies dans les 
parcelles en fonction des caracteristiques 
geomorphologiques et pedologiques, afin de 
determiner la repartition spatiale et le stock de 
cuivre. 
Pour la recolte, les teneurs en cuivre ont ete 
mesurees dans les sous-produits de la vendange 
(rafles, marcs et vins), et dans les effluents de 
vinification (lies) pendant 2 ans. 

1. lntroduction 

La vigne est une plante sensible ä de 
nomb~euses maladies cryptogamiques. Au cours 
du 19eme siecle, le mildiou (Plasmopara viticola), 
deja connu aux Etats-Unis, a envahi presque la 
totalite des regions viticoles mondiales (GALET, 
1977). II fut observe pour la premiere fois en 
Suisse en 1886 (QUINCHE, 1985). Des la fin 
1885, l'action du sulfate de cuivre contre le 
mildiou etait demontree empiriquement, et les 
traitements par pulverisation foliaire se sont 
generalises dans l'ensemble des regions viticoles 
(GALET, 1977). 

Depuis plus d'un siecle, l'utilisation repetee de 
produits cupriques contribue ä la contamination 
des sols (GAMBIER et MENCH, 1988). Les sols 
viticoles representent la plus grande surface 
concernee par cette pollution : environ 7 876 000 
hectares dans le monde, dont 15 000 hectares en 
Suisse, avec des teneurs en cuivre allant de 100 
ä parfais plus de 1500 mg/kg de sol (QUINCHE, 
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Abstract: Dynamic of copper used 
in viticulture. Case study in a wine­
growing farm 

Since the end of the 191
h century, copper has 

been used to control vine downy mildew. 
However, copper usage is controversial because 
it accumulates in soils and can contaminate 
water. Currently, little information is mentioned in 
literature about copper exportations by cellar 
effluents. 
The aim of this work is to realise a copper 
dynamic balance on a wine-farm. Copper content 
was measured in soil (according to Osol, 1998) 
and crop exportations. These investigations were 
realised in low slope plots, planted with a red 
grape variety (Pinot noir), cultivated since 1958. 
Homogeneous zones were defined in the field, 
according to geomorphologic and pedologic 
characteristics, in order to determine copper 
spatial distribution and stock. 
Copper content was also measured in harvest 
products (stalk, pomace and wines) and 
winemaking effluents (lees) for two years. 
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1985; LOUE, 1993; FLORES-VELEZ, 1996). 
L'importance des pollutions dans les vignables, 
entrainant un risque de phytotaxicite ä lang 
terme, a conduit les autorites suisses et 
eurapeennes ä limiter l'usage du cuivre. Cette 
limitatian est justifiee, surtout en Suisse, au la 
valeur indicative de l'ordonnance sur les atteintes 
partees aux sols (Osol, 1998) est tres sauvent 
depassee dans les vignobles (QUINCHE, 1985; 
CELARDIN et CHATENOUX, 1990). 

La litterature sur le cuivre dans les sols et ses 
influences agronamiques est tres riche. 
Cependant, il existe peu de donnees sur les 
exportations par les recoltes. Dans ce contexte, 
l'abjectif general de ce travail etait de realiser un 
bilan de la dynamique du cuivre sur une 
explaitation viticole. II s'agissait d'analyser la 
repartition du cuivre dans le sal, de determiner 
les quantites de cuivre exportees par la 
vendange, et enfin, de suivre son devenir au 
cours de la vinification. 



2. Materiels et methodes 

2.1. Site d'etude 

Ce travail a ete realise dans le canton de 
Geneve, sur la commune viticole de Peissy. 

L'etude a ete realisee sur deux parcelles, 8Pn1 et 
8Pn2, d'une superficie de 3612 et 2587 m2

, 

plantees en Pinot Noir greffe sur 588. Les deux 
parcelles, distantes d'une quinzaine de metres, 
sont separees par un terrain appartenant a un 
autre viticulteur. Plusieurs facteurs ont determine 
le choix des parcelles : 

- la possibilite de realiser un suivi du cuivre 
dans le sol et dans la vendange ; la recolte des 
deux parcelles etant vinifiee dans une seule cuve, 

- la situation geomorphologique relativement 
plane, avec des pentes comprises entre 2 et 6%, 

- l'äge de replantation de la vigne (1958), qui 
permet d'estimer l'accumulation de cuivre due 
aux fongicides pendant pratiquement 50 ans. 

D'apres la carte geologique, les deux parcelles 
sont localisees sur un facies morainique nomme 
« Moraines de Laconnex » (DONZEAU et al, 
1997). En realite, les sondages et les profils de 
sols ont revele que la couverture morainique etait 
relativement peu epaisse, puisque, mis a part 
dans le bas des parcelles, la molasse d'eau 
douce inferieure, peu alteree, a ete observee 
entre 50 et 70 cm de profondeur. 

2.2. Echantillonnage du sol et des sous­
produits de la vendange 

2.2.1 Echantillonnage du sol 

Des prelevements ont ete effectues a la surface 
et dans les sols. 

A la surface des sols, les sarments en 
decomposition ont ete preleves, a l'aide d'un 
gabarit de 1 m2

, a raison d'un echantillon par 
rang, selon une repartition systematique, en 
alternant la placette de prelevement (haut, milieu 
et bas de parcelle). 

L'echantillonnage des sols a ete realise selon une 
repartition aleatoire (OFEFP, 2003), a raison de 
50 a 60 carottages par parcelles. Les echantillons 
ont ete preleves a differentes profondeurs : 0-5 
cm, 5-10 cm, 10-20 cm, 20-30 cm, 30-50 cm, 50-
70 cm et si possible, 70-90 cm. Les echantillons 
de surface (O a 1 O cm) ont ete preleves a l'aide 
d'une spatule sur une surface de 10 x 30 cm. Les 
echantillons plus profonds ont ete preleves a 
l'aide d'une tariere Edelman. Tous les 
prelevements ont ete decrits visuellement 
(couleur, test HCI, teneur en matiere organique, 
taches d'oxydoreduction), et stockes 
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individuellement dans des sacs en plastique 
neufs. Les sondages ont permis de definir des 
zones de sol homogene dans les parcelles, et de 
regrouper, pour chaque profondeur, les 
echantillons simples pour former un echantillon 
compose representatif de la zone. 

Dans chaque zone homogene, des fosses 
pedologiques ont ensuite ete creusees, afin de 
decrire de maniere detaillee le type de sol et son 
fonctionnement. Les analyses classiques ont ete 
realisees dans les profils (granulometrie, pH, 
calcaire, matiere organique), et la densite 
apparente de chaque horizon a ete determinee 
par la methode des cylindres. 

2.2.2 Echantillonnage des sous-produits de la 
vendange 

Les sous-produits de la vendange, composes a la 
fois d'echantillons solides (rafles et marcs de 
pressurage) et liquides (moOts, vins et lies), ont 
ete echantillonnes au cours de deux annees 
consecutives. 

Les echantillons solides ont ete preleves de 
maniere fractionnee a differents moments du 
processus de traitement, afin d'obtenir un 
echantillon representatif. Les echantillons liquides 
ont ete preleves apres brassage, lorsque le 
contenu de la cuve etait homogene. 

Mis a part les vins et les moOts, qui ont ete 
analyses directement, tous les autres echantillons 
ont ete stockes a -20°C jusqu'au moment de leur 
analyse. 

2.3. Methodes analytiques 

Les analyses de cuivre ont ete realisees par 
spectrometrie d'absorption atomique a flamme. 
(Perkin-Elmer n° 3110), a raison de 3 repetitions 
par echantillon. 

Pour les sols, l'extraction du cuivre a ete 
effectuee a l'aide de HN03 2M, selon la methode 
decrite par l'Osol (1998). 

En ce qui concerne les sous produits de la 
vendange, les protocoles d'extraction du cuivre 
differaient selon le type d'echantillon : solides 
(sarments, rafles, marcs de pressurage), liquides 
peu visqueux (moOts, vins) et liquides visqueux 
(lies). 

Les echantillons liquides peu visqueux ont ete 
analyses directement par absorption atomique, 
en utilisant des standards internes pour la 
calibration de l'appareil, afin de minimiser les 
effets de matrice dus a la presence d'alcool ou de 
sucres. 



Les echantillons liquides visqueux ont subit une 
hydrolyse acide (HN03 65%; 1/1) ä chaud (bain­
marie bouillant) durant 2 h. Apres refroidissement 
et dilution appropriee, les extraits ont ete filtres, et 
leur teneur en cuivre determinee. Le rendement 
d'extraction a ete determine pour chaque type 
d'echantillon par ajout d'une quantite connue de 
cuivre. 

Enfin, pour les echantillons solides (sarments, 
rafles et marcs de pressurage), la methode de 
reference pour le contröle des composts (FAC, 
1995) a ete utilisee. Elle consiste en une 
mineralisation par voie seche ä 500°C (± 25 °C), 
suivie d'une mise en solution par HCI 37%. 

3. Resultats et discussion 

3.1. Distribution et stock de cuivre dans 
les sarments des deux parcelles 

Les sarments ä la surface des deux parcelles 
presentent des concentrations en cuivre 
similaires (figure 1 ), ce qui etait relativement 
previsible, vu que les traitements phytosanitaires 
ont ete strictement identiques sur les deux 
parcelles. Ces concentrations, relativement 
elevees, depassent les Valeurs limites fixees pour 
les composts dans l'ordonnance sur les 
substances dangereuses pour l'environnement 
(Osubst, 1986). 
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Fiqure 1 : Concentration en cuivre total (mg 
Cu/kg poids sec) dans les sarments des parcelles 
BPn 1 et 2. 

Les sarments sont directement exposes aux 
pulverisations cupriques durant la periode de 
vegetation, sont tailles puis broyes en hiver avant 
de se retrouver au niveau du sol. Le cuivre est 
generalement fortement retenu a la surface de 
ces matieres organiques peu decomposees, par 
le biais de liaisons physico-chimiques, et/ou par 
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absorption par les microorganismes qui y sont 
associes (BESNARD, 1999). 
En terme de stock sur l'ensemble de la surface, 
la parcelle BPn1 presente des quantites de cuivre 
plus faibles que la parcelle BPn2, respectivement 
313 et 491 g/ha. Ceci est lie ä une masse de 
sarments au sol globalement plus faible sur BPn 1 
que sur BPn2. Cette difference peut {!tre imputee 
a des exportations differentes de sarments par le 
ruissellement et l'erosion. Le sol est dans les 
deux cas entierement desherbe, ce qui se traduit 
par une structure superficielle battue, 
probablement associee ä une legere erosion 
diffuse. Cependant, la premiere parcelle presente 
une pente plus forte que la seconde, ce qui 
explique une exportation plus elevee de sarments 
par le ruissellement. 

3.2. Distribution et stock de cuivre dans 
les sols des deux parcelles 

Sur les deux parcelles, la description des 
sondages a permis de definir des zones de sol 
homogene. Leurs surfaces ont ete estimees a 
l'aide d'un systeme d'information geographique 
(Manifold system®). Dans chacune de ces zones, 
des profils de sol ont ete realises et decrits selon 
le referentiel pedologique fran<;ais (AFES, 1995). 

Pour BPn1, trois zones ont ete definies : 

- haut de parcelle (498 m2), ou le sol est 
entierement decarbonate, 

- milieu de parcelle (2339 m2
), ou le sol 

est carbonate sur taute la profondeur, 
- bas de parcelle (775 m2

), ou le sol, 
faiblement carbonate, presente des signes 
d'hydromorphie des 40 cm de profondeur. 

Pour BPn2, quatre zones ont ete definies : 

- haut de parcelle (157 m2
), ou le sol est 

partiellement decarbonate en surface mais 
fortement calcaire en profondeur, 

- haut de parcelle (179 m2
), ou le sol est 

entierement decarbonate, 
- milieu de parcelle (1810 m2

), ou le sol 
est calcaire sur toute la profondeur, 

- bas de parcelle (441 m2). ou le sol, 
entierement decarbonate, presente des signes 
d'hydromorphie des 40 cm de profondeur. 

Les sols majoritaires de ces deux parcelles sont 
des CALCOSOLS plus ou moins carbonates, et 
en bas de pente des REDOXISOLS reductiques 
colluvionnes. 

3.2.1 Distribution du cuivre dans les sols des 
deux parcelles 

La figure 2 presente les concentrations en cuivre 
(extractible ä HN03 2 M) dans chaque zone 



homogene des parcelles BPn1 et BPn2, 
determinees sur les echantillons composes 
realises par regroupement des carottes de sol 
obtenues lors des sondages. 
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Fiqure 2 : Distribution verticale du cuivre dans les 
zones homogenes des parcelles BPn 1 et 2. Les 
ecarts-types ne sont pas representes car ils sont 
plus petits que les symboles des courbes. 

Dans les deux parcelles, quelle que soit la zone 
concernee, les teneurs en cuivre sont elevees 
jusqu'a 50 cm de profondeur, et depassent la 
valeur du seuil d'investigation (Osol, 1998). La 
presence de cuivre en profondeur est 
certainement due a un defoncement de la 
parcelle avec une charrue vigneronne, apres le 
dernier arrachage des vignes. D'autres auteurs 
(QUINCHE, 1985 ; BRUN, 1998) soulignent que 
cette pratique culturale est a l'origine d'une 
redistribution en profondeur des metaux. 
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La repartition du cuivre est differente entre le 
haut, le milieu et le bas des parcelles, surtout 
jusqu'a 30 cm. Par ailleurs, dans le bas des 
parcelles, les concentrations de cuivre presentent 
systematiquement une distribution en escalier (0-
20 cm). La description des fosses pedologiques a 
revele que les sols de bas de pente etaient 
fortement colluvionnes et presentaient des signes 
d'hydromorphie. Par ailleurs, a l'analyse, les 
teneurs en matieres organiques se sont revelees 
relativement elevees en profondeur (1% a 50 
cm). Les concentrations elevees de cuivre en 
profondeur proviennent donc probablement d'une 
redistribution horizontale de cet element par le 
biais des apports de colluvions au fil des annees. 
Ce genre de distribution a deja ete observe dans 
les sols de bas de pente, a cause des apports de 
colluvions, et/ou des phenomenes 
d'hydromorphie (FLORES-VELEZ, 1996). La 
teneur en cuivre du bas de la parcelle BPn2 
(pente de 2%) est moins elevee que la parcelle 
8Pn1 (pente de 6%), certainement a cause d'un 
colluvionnement plus faible. 

3.2.2 Stock de cuivre des deux parcelles 

Les stocks de cuivre dans les sols ont ete 
calcules sur une profondeur de 50 cm a partir des 
concentrations de cuivre extrait a HN03 2M, de la 
densite et de l'epaisseur des differents horizons. 
Sur l'ensemble de la surface, le stock est estime 
a 1659 kg/ha pour la parcelle 8Pn1 ; et 1215 
kg/ha pour la parcelle BPn2. 

Les stocks de cuivre sont eleves, avec une nette 
difference entre les deux parcelles. Puisque ces 
parcelles ont re<;u approximativement les memes 
quantites de cuivre depuis 1958, il est probable 
que la difference de stock est due aux influences 
anthropiques precedent cette periode, et/ou aux 
exportations differentes par les eaux de 
ruissellement. 

Sachant que la pente de BPn 2 est en moyenne 
plus faible que BPn 1, l'exportation par erosion et 
ruissellement a sans doute ete moins importante. 
Le stock plus faible de BPn 2 ne peut donc pas 
etre explique par l'erosion. Cela amene a 
conclure que de plus grosses quantites de cuivre 
ont ete apportees sur BPn 1, soit sous forme de 
fertilisant (composts, boues ... }, et/ou soit par les 
traitements cupriques, et/ou simplement par une 
mise en culture plus precoce au debut des 
annees 1900. 

Cependant, dans les deux parcelles, l'effet de 
l'erosion des sols s'observe en bas de pente, 
puisque dans ces zones les stocks de cuivre sont 
nettement plus eleves que dans autres zones et 
representent 2359 kg/ha pour 8Pn1 et 1483 
kg/ha pour 8Pn2. 



3.3. Distribution et exportation de cuivre 
par les vendanges 2004 et 2005 

3.3.1 Apports de cuivre par les traitements 

Les apports de cuivre pendant la periode de 
vegetation influencent directement les 
concentrations retrouvees dans les differentes 
fractions de la vendange. 

Taus les traitements cupriques ont ete effectues 
a l'aide d'un pulverisateur pneumatique equipe 
d'un canon a oscillations hydrauliques Berthoud®, 
porte sur un enjambeur. Chaque appareil a ete 
regle selon la methode Caliset (Viret et Siegfried, 
2005), afin de connaitre le volume reel de bouillie 
apporte a l'hectare. La quantite de cuivre (en 
kg/ha) apportee sur chaque parcelle a ainsi ete 
estimee avec une banne fiabilite. Les apports de 
cuivre metal ont ete estimes a 1,32 kg/ha en 
2004, et 1,64 kg/ha en 2005. Ces valeurs 
serviront de base pour les calculs d'exportation 
par la vendange. 

3.3.2 Distribution et exportation du cuivre par 
les vendanges 2004 et 2005 

La distribution du cuivre dans la vendange est 
saus la dependance de nombreux parametres, a 
la fois viticoles (pluviometrie, apports par les 
traitements, type de pulverisateur, rendement de 
la recolte) et renologiques (mode de recolte, 
temps de maceration, temperature de 
fermentation, seuche de levure) (HSIA et al, 
1975; FOURNIER et al, 1998; BRANDOLINI et 
al, 2002 ; MOLOT, 2003 ; VIRET et al, 2003). 

Dans cette experimentation, les parametres 
renologiques ont ete tous identiques d'une annee 
a l'autre, et seuls les parametres viticoles 
(pluviometrie, rendement et apports) ont varie. 

La figure 3 presente la distribution du cuivre dans 
les sous-produits de la vendange 2004 et 2005. 
Ces resultats montrent que le cuivre est 
essentiellement localise dans les marcs et les 
lies. Sachant que durant la fermentation 
alcoolique, la majeure partie du cuivre 
(generalement plus de 80 %) precipite en 
s'adsorbant sur les parois cellulaires des levures 
(RIBEREAU-GAYON et al, 1998; VALAT et 
ALEXANDRE, 2005), il est normal que ces 
fractions renologiques soient les plus riches. Les 
rafles et le vin representent une tres faible 
proportion du cuivre exporte par la vendange. Les 
analyses de cuivre dans les vins finis sont tres 
nombreuses et montrent que les concentrations 
sont generalement faibles, comprises entre 0, 1 et 
0,5 mg/L (VALAT et ALEXANDRE, 2005). En ce 
qui concerne les rafles, il taut preciser que, dans 
cette etude, les vendanges ont ete effectuees 
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mecaniquement. Ceci contribue a laisser la 
majorite des rafles sur les souches. Le stock de 
cuivre contenu dans les rafles est donc sous­
estime. 

(a) 

Marcs 
(72 g) 

(b 

Pinot noir 2004 

45% 

Total= 137,8 g/ha 

Pinot noir 2005 

25% 

Total = 84 g/ha 

Figura 3 : Distribution du cuivre (g/ha) dans les 
sous-produits de la vendange (a) 2004 et (b) 
2005 

La comparaison des deux millesimes, montre une 
distribution variable entre les marcs et les lies. 
Elle est influencee, d'une part, par des poids et 
des volumes de recolte differents, lies au facteur 
millesime (rendement de recolte). D'autre part, 
une pluviometrie plus ou moins importante 
modifie le lessivage des produits de traitements 
sur le vegetal. 

La vendange 2004 a preleve 137,8 g de cuivre 
par hectare et les traitements ont apporte 1,32 
kg/ha. La vendange n'a donc exporte que 10,4 % 
du cuivre. En 2005, les prelevements par la 
vendange ont ete de 84 g/ha tandis que les 
traitements ont apporte 1,64 kg/ha. Au final, 
l'exportation de cuivre par la recolte n'a ete que 
de 5, 1 %. Cette exportation plus faible en 2005, 
malgre des apports plus importants, est 
essentiellement due aux conditions climatiques 
differentes. En effet, en 2005, la pluviometrie plus 



importante apres les traitements a contribue ä 
lessiver une plus grande quantite de cuivre sur le 
sol. 

4. Conclusion 

La vendange n'exporte qu'une intime partie du 
cuivre apporte ä la vigne, la majeure partie 
finissant au sol. Ceci explique la pollution 
generalisee des sols viticoles par ce meta! lourd. 

Afin de limiter la contamination des sols et dans 
une moindre mesure des sous-produits de la 
vendange, il serait necessaire de raisonner 
l'utilisation du cuivre en fonction de la pression 
parasitaire. Dans les vignes ou l'usage des 
produits phytosanitaires organiques est autorise 
(production integree), une alternance des divers 
fongicides permettrait de diminuer les doses de 
cuivre apportees ä l'hectare. La situation est plus 
delicate pour les vignes menees en culture 
biologique puisque les pesticides de synthese 
sont prohibes. Dans tous les cas, certaines 
techniques de pulverisation (panneaux 
recuperateurs) permettent de limiter les pertes de 
produit au moment du traitement, ce qui permet 
au final de diminuer les quantites apportees. 

Enfin, la lutte contre l'erosion est une necessite ä 
eile seule pour maintenir la fertilite des sols ä 
lang terme. Cependant, comme l'a montre 
BESNARD (1999), le fait de limiter l'erosion des 
parcelles viticoles diminue les risques de 
dissemination du cuivre dans l'environnement, 
mais augmente l'accumulation du meta! dans les 
sols. 

Bibliographie 

AFES, 1995. Referentiel pedologique. INRA editions, 
Paris, 332 p. 
BESNARD E., 1999. lnfluence d'amendements 
organiques sur la retention du cuivre dans les sols du 
vignoble de Champagne : consequences 
environnementales. These de doctorat, Universite de 
Reims Champagne-Ardenne, 102 p. 
BRANDOLINI V., TEDESCHI P., CAPECE A., MAIETII 
A., MAZZOTIA D„ SALZANO G„ PAPARELLA A., 
ROMANO P., 2002. Saccharomyces cerevisiae wine 
strains differing in copper resistance exhibit different 
capability to reduce copper content in wine. World 
Journal of Microbiology and Biotechnology, 18 (6), 499-
503. 
BRUN LA„ MAILLET J., RICHARTE J., HERMANN P., 
REMY J.C, 1998. Relationships between extractable 
copper, soil properties and copper uptake by wild 
plants in vineyard soils. Environmental Pollution, 102 
(2-3), 151-161. 
CAMBIER P., MENCH M., 1998. Contamination des 
sols par les metaux lourds et autres elements traces. 
Le sol : interface fragile. INRA edition, collection 
« Mieux comprendre », 161-172. 
CELARDIN F., CHATENOUX L., 1990. Repartition en 
profondeur des metaux lourds dans les sols genevois. 

- 40 -

Archives des Sciences, Geneve, 43 (2), 265-272. 
DONZEAU M., WERNLI R., CHAROLLAIS J., 
MONJUVENT G., 1997. Carte geologique speciale de 
la Suisse n°124 Saint-Julien-en-Genevois a 1/50000. 
Departement de l'interieur : Service hydrologique et 
geologique national (Berne, Suisse) et Bureau de 
recherches geologiques et minieres (Orleans, France). 
Editions du BRGM, 144 p. 
FAC, 1995. Travaux dans le laboratoire pour le 
contröle du compost. Station federale de recherches 
en chimie agricole et sur l'hygiene de l'environnement, 
Liebefeld-Berne. 
FLORES-VELEZ L.M., 1996. Essais de speciation des 
metaux dans les sols : cas du Cu dans les vignobles. 
These de doctorat, Universite Paris XII, Val-de-Marne, 
132 p. 
FOURNIER J.B, EL HOURCH M., MARTIN G.J., 1998. 
Analyse du zinc, du cuivre et du plomb dans le vin. 
Rapport entre les concentrations totales analysees par 
spectrometrie d'absorption atomique et les 
concentrations des ions libres determinees par 
polarographie. Journal International des Sciences de la 
Vigne et du Vin, 32 (1 ), 45-50. 
GALET P., 1977. Les maladies et les parasites de la 
vigne. Tome 1 : Les maladies dues a des vegetaux. Le 
Paysan du midi, Montpellier. 872 p. 
HSIA C. L., PLANCK R. W., NAGEL C. W., 1975. 
lnfluence of must processing on iron and copper 
contents of experimental wines. American Journal of 
Enology and Viticulture, 26 (2), 57-61 . . 
LOUE A., 1993. Oligo-elements en agriculture, 2°m0 

edition. SCPA-Nathan, 577 p. 
MOLOT B., 2003. Etude du renouvellement d'une 
protection cuprique selon pluviometrie, dose et 
croissance dans le cadre de la lutte contre le mildiou 
de la vigne. Recherche de produits de remplacement. 
Progres Agricole et Viticole, 120 (19), 410-414. 
OFEFP, 2003. Manuel de prelevement sol (Osol). 
Prelevement et preparation d'echantillons de sols pour 
l'analyse de substances polluantes. Office federal de 
l'environnement, des forets et du paysage, Berne. 104 
p. 
OSOL, 1998. Ordonnance sur les atteintes portees aux 
sols du 1er juillet 1998. RS 814.12, Conseil federal 
suisse. 
OSUBST, 1986. Ordonnance sur les substances 
dangereuses pour l'environnement. RS 814.013. 
Conseil federal suisse. 
QUINCHE J.P, 1985. Teneurs en cuivre, zinc, plomb, 
cadmium et mercure des sols de quelques vignes de la 
Suisse romande et du Tessin. Revue suisse de 
Viticu/ture, Arboriculture, Horticulture, 17 (6), 341-344. 
RIBEREAU-GAYON P., GLORIE$ Y., MAUJEAN A., 
DUBOURDIEU D., 1998. Traite d'renologie. Tome 2: 
Chimie du vin. Stabilisation et traitements. Dunod 
edition, Paris, 519 p. 
VALAT W., ALEXANDRE H., 2005. Le cuivre en 
viticulture et en CBnofogie : etat des fieux, partie 1/4. 
Revue des renologues, 117, 15-18. 
VIRET 0., SIEGFRIED W., HOLLIGER E., RAISIGL 
U„ 2003. Comparison of spray deposits and efficacy 
against powdery mildew of aerial and ground-based 
spraylng equipment in viticulture. Crop Protection, 22, 
1023-1032. 
VIRET 0„ SIEGFRIED W., 2005. Reglage du 
pulverisateur, la methode Caliset. Revue suisse de 
Viticulture, Arboriculture, Horticulture, 37 (1 ), 18-19. 



- 41 -

The geochemical behaviour of antimony in natural waters and 
soils 

Ann-Kathrin Leuz and C. Annette Johnson 
Swiss Federal Institute of Aquatic Science and Technology (Eawag), 8600 Dübendorf, Switzerland and 
Institute of Biogeochemistry and Pollutant Dynamics, ETH Zurich, 8092 Zürich, Switzerland 

Zusammenfassung 

Die Verwendung von Antimon (Sb) in industriellen 
Produkten nahm über das letzte Jahrhundert zu. 
Es wird vor allem in Flammschutzmitteln für 
Plastik, Bremsbelägen und in Bleilegierungen für 
Autobatterien und Munition verwendet. In der 
Umwelt kommen vor allem 2 Oxidationszustände 
vor: Sb(lll} und Sb(V). Die Löslichkeit von Sb(lll) 
in der Umwelt wird wahrscheinlich durch die 
Ausfällung von schwerlöslichem Oxid und der 
Sorption an Eisenoxide über einen grösseren pH­
Bereich stärker kontrolliert als von Sb(V). 
Oxidationsprozesse können daher Sb in der 
Umwelt mobilisieren. In Gewässern kann Sb 
durch Wasserstoffperoxid und Fentonreaktion 
(Fe(ll) + H202) oxidiert werden. Im Boden und in 
Sedimenten wird Sb vor allem an der Oberfläche 
von Eisen- und Manganoxiden oder durch die Co­
oxidation von Fe(ll) oxidiert werden. Über die 
Speziierung von Sb im Boden ist bis jetzt wenig 
bekannt, aber es deutet darauf hin dass Sb(lll) im 
Boden nicht stabil ist. Extraktionen mit Oxalat­
Ascorbinsäure haben gezeigt, dass Sb(V) 
zwischen 25 und 55% höchst wahrscheinlich 
gebunden an Eisenoxide vorkommt. 
Spektroskopische Methoden an Bodenproben 
von Schiessplätzen, EXAFS („extended x-ray fine 
structure") und Elektronen Mikrosonde 
Messungen deuten ebenfalls darauf hin, dass Sb 
als Sb(V) gebunden an Eisenoxide oder als 
metallisches Sb vorkommt. In einem sauren 
organischreichen Boden war Sb hauptsächlich 
als Metall vorhanden, wohingegen bei neutralen 
pH Werten Sb(V) überwiegt. Das deutet darauf 
hin, dass der pH-Wert einen grossen Einfluss auf 
die Löslichkeit von Sb in der Umwelt haben kann. 
Andere Faktoren, wie z.B. organisches Material, 
die ebenfalls die Löslichkeit kontrollieren könnten 
müssen weiter untersucht werden. 

1. lntroduction 

Antimony (Sb) is coming into use in ever 
increasing quantities in a variety of industrial 
products. In total, 140'000 t were mined 
worldwide in 2001. In that year, Sb was the gth 

most consumed metal after Fe, Al, Cu, Pb, Zn, Cr, 
Ni and Sn in the United States (CARLIN JR. 
2000). Approximately 60% of Sb, as Sb203, is 
used as a synergist in combination with 
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Abstract 

The consumption of antimony (Sb) in industrial 
products increased over the last century. lt is 
used in flame retardants formulation for plastics, 
brake pads and in lead alloys for storage 
batteries and ammunition. In the environment two 
oxidation states occur, Sb(lll) and Sb(V). lt 
appears that Sb(lll) is lass mobile than Sb(V) due 
to the formation of insoluble oxide and the strong 
sorption to Fe oxides over a wider pH range. 
Therefore, oxidation processes are critical with 
regard to mobilization of Sb in the environment. In 
natural waters, Sb(lll) can be oxidized by H202 or 
the Fenton reaction (Fe(ll) + H202), whereas in 
soils and sediments the co-oxidation with Fe(ll) 
and 02 and the reaction of Sb(lll) adsorbed to 
mineral surfaces such as Fe and Mn oxides play 
a major role. Very little is known about the 
speciation of Sb in soils, however it appears that 
Sb(lll) is not stable in soils. Extractions of soil 
samples from shooting ranges with oxalate­
ascorbic acid have shown that between 25 to 
55% of the total Sb is Sb(V), probably associated 
to Fe oxides. Spectroscopic methods of similar 
samples, EXAFS (extended x-ray adsorption fine 
structure) and EPMA (electron probe 
microanalysis), also indicate that Sb occurs as 
Sb(V) bound to Fe oxides or as elemental Sb. In 
an organic rich acidic soil sample Sb(O) was the 
dominant species whereas Sb(V) dominates in 
soils with neutral pH values. This indicates that 
pH is one important factor, which influences the 
solubility of Sb in soils. The knowledge about 
other factors that may influence the solubility 
such as organics has to be investigated further. 

Keywords: antimony, oxldation, sorption, 
soils, extraction 

halogenated hydrocarbons in flame retardant 
formulations for plastics and textiles (CARLIN JR. 
2000). Therefore, different products such as 
electric-wire insulation, computer cabinets, 
telephone cases and interiors of planes and cars 
contain 2-6 wto/o of Sb (ERNST et al. 2000). Other 
important applications for Sb(lll) compounds are 
in brake pads, lubricants or as a catalyst in 
plastics (e.g. PET bottles) (MATHYS et al. 2006). 
Large quantities of elementar Sb are used in lead-



alloys for acid-lead batteries, accumulators and 
ammunition to increase the strength and inhibit 
corrosion. In rubber products, such as in car tires, 
Sb2Ss is employed as a vulcanizing agent 
(ONISHI 1978; HERBST et al. 1985; CARLIN JR. 
2000). 
In Switzerland, the major emission pathways of 
Sb to the environment are via shooting practice 
(-16.5 t in 2001) at shooting ranges and via the 
abrasion of car brake pads and tires along road 
sides (18 t in 2001) (MATHYS et al. 2006). 
Another possible source of groundwater 
contamination is leaching from landfill ashes, 
which are enriched in Sb (JOHNSON and 
MOENCH 2001 ). This source will gain importance 
with increasing Sb concentration in consumer 
products. 
Antimony compounds are classified as priority 
pollutants by the European Union (COUNCIL OF 
THE EUROPEAN COMMUNITIES 1976) and the 
Environmental Protection Agency of the United 
States (UNITED STATES ENVIRONMENTAL 
PROTECTION AGENCY 1979). The World 
Health Organization hasset a provisional drinking 
water guideline of 5 cg/L for Sb (WORLD 
HEALTH ORGANIZATION 2003). lt is assumed 
that the toxicity of Sb is similar to that of As, i.e. 
Sb(lll) compounds are approximately 10 times 
more toxic than Sb(V) compounds (HERBST et aL 
1985; GEBEL 1997). There is evidence that 
Sb20a is genotoxic and possibly carcinogenic 
(GEBEL 1997; WORLD HEAL TH 
ORGANIZATION 2003). Yet very little is known 
about the ecotoxicity of Sb. In order to be able to 
assess the risk posed to humans and the 
environment, the geochemical behavior of Sb 
must be better understood. 

2. Antimony species in the aquatic 
environment 

Typical background concentrations of Sb in 
natural waters are in the range of 0.03-10 ng/L in 
freshwaters, 10-300 ng/L in estuarine waters and 
120-430 ng/L in seawater (STROHAL et al. 1975; 
ANDREAE et al. 1981; ANDREAE and 
FROELICH 1984; MIDDELBURG et al. 1988; 
CUTTER 1991; CUTTER and CUTTER 1995; 
FILELLA et al. 2002). Elevated Sb concentrations 
of a f ew cg/L were measured in waters close to 
industrial or mining areas ((FILELLA et al. 2002) 
and references therein). Concentrations of Sb in 
leachate of landf ills and shooting rang es can be 
up to 30 cg/L and 200 cg/L, respectively. 

The prevalent oxidation states of Sb in the 
environment are Sb(lll) and Sb(V). Generally, 
more than 90% of the total dissolved Sb 
concentration is Sb(V) in the oxic aquatic 
environment and occurs as an anion (Sb(OH)s·) 
above pH 2. 7 (BAES and MESMER 1976; 
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FILELLA et al. 2002). Antimony(lll) is present as 
a neutral hydroxo complex (Sb(OH)a) in natural 
waters (BAES and MESMER 1976; FILELLA et al. 
2002). There is evidence that Sb(lll) favors 
complexation with humic acids (PILARSKI et al. 
1995; BUSCHMANN and SIGG 2004) and it is 
estimated that approximately 30% of dissolved 
Sb(lll) is bound to humics under environmental 
conditions (BUSCHMANN and SIGG 2004). 
The low concentrations of Sb(lll) and the high 
percentage of dissolved Sb(V) in natural waters 
either indicate that the solubility of Sb(lll) is 
stronger controlled by precipitation and sorption 
compared to Sb(V) or that Sb(lll) is rapidly 
oxidized to Sb(V). 

3. Processes that control the 
solubility of Sb in the environment 

Natural minerals containing Sb, in particular 
Sb(lll), are sulphides (e.g. stibnite (Sb2Sa), 
tetrahedrite (Cu,Fe)12Sb4S1a), jamesonite 
(Pb4FeSbsS14), boulangerite (PbsSb4S11), 
pyrargyrite (AgaSbSa)) and oxides (e.g. 
senarmontite (Sb20a), stibiconite 
(Sb+3Sb2+50s{OH)), kermesite (Sb2S20), 
bindheimite {Pb2Sb20s(O,OH)) (BOYLE and 
JONASSON 1984). Stibnite is the predominant 
Sb mineral, which is mined commercially (BOYLE 
and JONASSON 1984; HERBST et al. 1985; 
CARLIN JR. 2000). The above mentioned 
minerals are associated with ore bodies. 
Secondary minerals that form in sediments and 
soils under ambient conditions and may control 
the solubility of Sb are less known. lt is possible 
that the solubility of Sb(lll) is limited by Sb20a to 
60 cg/L under oxic conditions (BAES and 
MESMER 1976) and this may explain the low 
Sb(lll) concentrations found in natural waters. In 
contrast, Sb(V) concentrations range up to 20 
mg/L in equilibrium with Sb20s (BAES and 
MESMER 1976). Thermodynamically more stable 
phases, which might control the solubility of Sb(V), 
are likely to be Ca and Fe antimonates 
(Ca[Sb(OH)s]2 and FeSb(OH)e) (VON HEFFTER 
1852; JOHNSON et al. 2005). In deposits, 
tripuhyite (FeSb04), a Fe antimonate, was 
identified (BERLEPSCH et al. 2003) and leaching 
experiments of contaminated soils from shooting 
ranges suggest that Ca-antimonates can play a 
role (JOHNSON et al. 2005). 

Sequential extractions and extended X-ray 
absorption fine structure (EXAFS) measurements 
provide evidence for a strong preference of Sb 
binding to Fe {hydr)oxides (BLAY 2000; 
MERGENTHALER and RICHNER 2002; 
SCHEINOST et al. 2006). Therefore, the sorption 
of Sb to Fe (hydr)oxides may influence the 
solubility of Sb in sediments and soils. Sorption 
studies available in literature report that Sb 



strongly binds to Fe oxides and weakly to clay 
minerals (AMBE 1987; THANABALASINGAM 
and PICKERING 1990; ENDERS 1996; BLAY 
2000; TIGHE et al. 2005; LEUZ et al. 2006b). 
However, the sorption of Sb is dependent on pH 
and speciation of antimony. Sb(V) only strongly 
adsorbs on goethite below pH 7, whereas Sb(lll) 
strongly adsorbs on goethite over a wide pH 
range. In the Sb(lll} experiments above pH 7, 
some desorption occurs as a result of oxidation to 
Sb(V) (Fig. 1, (LEUZ et al. 2006b}}. This indicates 
that oxidation processes can mobilize Sb. 

100% 

80% 

60% -- retardation-----. 

40% 

20% •Sb(V) 
ASb(lll) 

0% -+-----ir-----r---~--.-------t 

2 4 6 pH 8 10 12 

Fig. 1: Adsorption of Sb(lll) and Sb(V) on goethite 
([Sb(lll}]o = 2 DM, [Sb(V)]o = 4 DM, [goethite]o = 0.5 
g/L and 1 = 0.01 M). Dashed line represents Sb(lll) 
sorption without oxidation. 

4. Oxidation processes 

From a thermodynamic point of view H202, 02, 
Mn and Fe oxides are potential natural occurring 
oxidants. The reaction of Sb(lll) with 02 as sole 
oxidant is very slow. In aqueous solution, no 
oxidation of Sb(lll} was observed within 200 days 
in the pH range 4-10 and only occurred above pH 
10.9 (LEUZ and JOHNSON 2005). The reaction 
with H202, which is formed by photochemical 
reactions in natural waters, is much faster. The 
oxidation rates increased inversely proportional to 
the W concentration in a pH range of 8 to 11. 7 in 
aqueous solutions. In sunlit surface waters, 
estimated half-lives are 117 days and 32 years 
for H202 concentrations of 1 DM and 10 nM, 
respectively, at pH 8 (LEUZ and JOHNSON 
2005). Another reaction in sunlit surface waters is 
the reaction with humic acids. There is evidence 
that humic acids (5 mg/L DOC) photochemically 
oxidize Sb(lll) to Sb(V) with a half-life of 17 min at 
pH 7.2 (BUSCHMANN and SIGG 2004; 
BUSCHMANN et al. 2005). Oxidation of Sb(lll) to 
Sb(V) by Mn oxides has been observed under 
both oxic and anoxic conditions (BLA Y 2000; 
BELZILE et al. 2001 ). Under oxic conditions Sb(lll) 
is completely oxidized within 3 days in the pH 
range 6.5 to 8.6 (BELZILE et al. 2001 ). 
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Antimony(lll) is also oxidized by 02 while Sb(lll) is 
adsorbed to Fe oxides (LEUZ et al. 2006b). This 
indicates that adsorption may catalyze the Sb(lll) 
oxidation by 02 as it is known for other metals 
Fe(ll), Mn(ll) and V(IV) (TAMURA et al. 1976; 
WEHRLI and STUMM 1988; DAVIES and 
MORGAN 1989; WEHRLI 1990). The most 
powerful oxidation is in the presence of Fe(ll). 
Within a few minutes at pH 7, Sb(lll) is oxidized 
indirectly by Fe(ll) as the latter is oxidized to 
Fe(lll) by 02, as was reported for As(lll) (HUG 
and LEUPIN 2003; LEUZ et al. 2006a). The Fe(ll) 
oxidation by 02 produces reactive intermediates, 
such as H202, 'OH radicals and possibly Fe(IV) 
which can react with Sb(lll). This reaction can 
play a role during weathering of bullets at 
shooting ranges. Bullets consist of a Pb-Sb core 
and a steel mantle. During the corrosion of the 
steel, Fe(O) is oxidized via Fe(ll) to Fe(lll) and Sb 
can be co-oxidized. 

5. Sb speciation in contaminated 
soils 

The average soil concentration of Sb is 1 mg/kg 
(FILELLA et al. 2002). Contaminated soils are 
found at shooting ranges, close to roads and 
mining, smelter and industrial areas. Very little is 
known on the speciation of Sb in soils. Sequential 
extractions according to Zeien and Brümmer 
applied to Sb contaminated soils have shown that 
Sb is mainly found in the fractions of amorphous 
and crystalline Fe oxides (ZEIEN and BRÜMMER 
1989; BLAY 2000; MERGENTHALER and 
RICHNER 2002). Up to 90% of the total Sb was 
measured in the two fractions, indicating the 
association of Sb to Fe (hydr)oxides in soils. An 
investigation of the typical extraction agents 
ammonium-oxalate and ammonium-oxalate­
ascorbic acid used for amorphous and crystalline 
Fe oxides, respectively, showed that the 
ammonium-oxalate extraction is not specific for 
the Sb fraction associated to amorphous Fe 
oxides (ENGLERT 2006). During the oxalate 
extraction elemental Sb was completely dissolved 
due to oxidation of Sb(O) to Sb(lll) and Sb, which 
was bound to crystalline Fe oxides is desorbed. 
In contrast, the ammonium-oxalate-ascorbic acid 
extraction is a suitable extraction method that 
provides information on the Sb association to Fe 
oxides and the oxidation state of Sb. Extractions 
of 7 soil samples from shooting ranges showed 
that between 25% and 55% of the total Sb was 
Sb(V) and possibly bound to Fe oxides. Thus, the 
above described oxidation processes take place 
in soils, most probably due to the oxidation of 
adsorbed Sb and co-oxidation with Fe(ll) and 02. 
EXAFS measurements of the same soil samples 
showed that Sb(V) bound to Fe oxides occurs 
between 26 and 90% at shooting ranges 



(SCHEINOST et al. 2006). According to the 
investigation of EXAFS and electron probe 
microanalysis (EPMA), Sb(O) is less oxidized in 
an acidic organic rich soil than in neutral soils 
(EICHINGER 2005; SCHEINOST et al. 2006). 

lt appears that pH is a master variable which 
controls the mobility of Sb in soils from shooting 
ranges. Very little is known about other factors 
such as organics or competition for surface sites 
that may also have an influence on Sb mobility 
and have to be further investigated. 
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Resume 

L'Oued Boumerzoug, effluent de l'oued 
Rhumel, est soumis a un flux considerable de 
rejets domestiques et industriels. II est de ce · 
fait, expose a une importante pollution 
chimique et biologique et a de grands 
problemes toxicologiques. 

L'objectif majeur de cette etude est de mettre 
en evidence la presence d'une eventuelle 
contamination des sols des bordures de l'Oued 
Boumerzoug par les metaux lourds (Cd, Cu, 
Pb et Zn). 

Les mesures chimiques effectuees sur les sols 
des cinq stations le lang de l'Oued 
boumerzoug ont revele des teneurs totales 
moyennes de 2.5 ppm en cadmium, 40.5 ppm 
en cuivre, 126 ppm en plomb et 90 ppm en 
zinc. L'evolution spatiale des teneurs des sols 
des bordures de l'Oued en metaux lourds a 
mis en evidence les secteurs de l'oued les pius 
exposes aux rejets domestiques et industriels. 

Mots cles 
Oued Boumerzoug, pollution, eau, sol, metaux 
lourds. 

1. lntroduction 

Le sol est normalement le receptacle le plus 
expose aux contaminants d'origines naturelles et 
humaines, y compris les elements traces 
metalliques (ETM}, qui sont le resultat direct et 
indirect de l'activite agricole, industrielle et 
domestiques. 

Les ETM sont susceptibles d'~tre deposes a la 
surface des sols, repris par la vegetation, 
accumules dans les animaux, lessives vers les 
eaux souterraines, pour aboutir finalement a 
l'homme. 

Bulletin BGS 29, 47-52 (2006) 

Abstract 

The Boumerzoug wadi, effluent of the Rhumel 
wadi, is the endpoint of a large flow of 
industrial and domestic wastes. lt is also 
exposed to an important chemical and 
biological pollution and to major eco­
toxicological problems. 

The major objective of this paper is to highlight 
the presence of a possible contamination of 
soils of the edges of the Boumerzoug wadi by 
heavy metals such as (Cd, Cu, Pb and Zn). 

The chemical measures that were done on the 
soils of the five sites, for along Boumerzoug 
wadi, revealed average contents of 2.5 ppm for 
cadmium, 40.5 ppm for copper, 123 ppm for 
lead and 90 ppm for zinc. The special variation 
of metal concentration in soils of the wadi 
highlighted the wadi sectors that are the most 
exposed to the domestic and industrial wastes. 

Keywords 
Heavy metals, Boumerzoug wadi, soil, 
pollution, water. 

Si certains elements traces (Cu, Zn, Fe,„.) sont 
necessaires a faibles teneurs aux 
fonctionnements biologiques des organismes 
vivants, d'autres sont par contre consideres 
comme toxiques tels le plomb et le cadmium 
(Kabata-Pendias et Pendias, 1992; Alloway, 
1995). 

Les elements traces suivent dans la nature des 
cycles biogeochimique integrant egalement taute 
la chaine trophique. Les activites humaines 
minieres, industrielles ou agricoles ont un impact 
sue ces cycles naturels et perturbent la 



repartition des ETM dans les differents 
compartiments du milieu du milieu (Ramade; 
1992 et Miquel, 2001 ). 

La toxicite des elements traces est liee 
principalement ä leur mobilite dans le sol. Cette 
derniere est definie comme leur aptitude ä ~tre 
transferee vers des compartiments ou ils sont de 
moins en moins energiquement retenus, le 
compartiment ultime etant represente par la 
solution du sol (Robert et Juste, 1997). Cette 
mobilite est contrölee par un certain nombre de 
facteurs et de conditions du milieu, qui modifient 
la distribution des elements traces entre les 
phases constitutives du sol. Ces facteurs sont: le 
pH du sol, le potentiel d'oxydo-reduction, les 
teneurs en matiere organique et les echanges 
ioniques de la solution du sol (Alloway, 1995). 

2. Materiels et Methodes. 

La region d'etude est localisee au niveau du 
saus bassin du Boumerzoug (bassin versant 
Kebir-Rhumel), sur les bordures de l'oued 
Boumerzoug qui prend sa source au Sud-est de 
la ville de Sigus. II traverse les hautes plaines 
constantinoises selon une orientation sud-nord 
jusqu'ä la ville de Constantine, ou il se deverse 
dans le Rhumel. Elle est delimitee en aval par la 
confluence de l'oued Boumerzoug avec l'oued 
El-Berda, et en amont, par sa confluence avec 
l'oued Rhumel (figure 1 ). 

Figure 1: Localisation de la region d'etude 
(Constantine, Algerie) 

La region a connu, depuis ces dernieres 
decennies, une extension difficilement contrölee 
de l'urbanisme (79 % de la population vit dans 
des agglomerations urbaines) et du secteur 
industriel, qui n'est pas toujours accompagnee 
de la mise en place de reseaux d'evacuation 
des eaux usees. Les cours d'eaux, situes au 

- 48 -

vo1smage de l'agglomeration, deviennent alors 
des egouts ä ciel ouvert charges de differents 
contaminants. Plusieurs unites industrielles 
evacuent leurs rejets, sans traitement prealable, 
dans l'oued Boumerzoug : eaux usees chargees 
d'huiles et de graisses, de matieres organiques, 
de nitrites, de lait de chaux, d'huiles de 
vidanges, ainsi que de matieres solides et 
d'eaux de lavages de grains de cereales. 

La teneur des sols en ETM est aussi le resultat 
direct ou indirect de l'activite humaine agricole 
qui conduit ä l'utilisation des matieres 
fertilisantes comme les engrais, les 
amendements organiques traditionnels, les 
fongicides et les insecticides. 

La region des hautes plaines constantinoises est 
une importante zone d'activite agricole. De 
vastes superficies sont consacrees aux cultures 
cerealieres. La vallee de l'oued Boumerzoug est 
attribuee aux cultures intensives maraicheres, 
qui utilisent de grandes quantites d'engrais. 

La wilaya (departement) de Constantine, 
traversee par sept routes nationales, une serie 
de voies de contournement, 21 chemins de 
willaya et une multitude de chemins 
communaux, atteint un taux de 1.59 Km pour 
mille habitants. 

Le choix des stations d'etude a ete effectue 
selon un gradient d'urbanisation, le lang de 
l'oued Boumerzoug. Cinq stations ont ete 
retenues en tenant campte de leurs situations 
vis-ä-vis des sources supposees polluantes. 
Dans chaque station nous avons effectue un 
echantillonnage systematique et lineaire, 
correspondant ä 9 repetitions ä une centaine de 
metres de distance le long de la bordure de 
l'Oued Boumerzoug. Le sol est preleve jusqu'ä 
25 cm de profondeur. 

Les caracteristiques suivantes ont ete 
determinees: l'humidite du sol, la porosite, pH, 
granulometrie, matiere organique, conductivite 
electrique (CE), capacite d'echange cationique 
(CEC), azote total, calcaire total et les 
concentrations en Cd, Cu, Pb et Zn. 

3. Resultats et discussion 

3.1. Caracteristiques generales des sols 

Les caracteristiques pedologiques (tab. 1 et 2) 
montrent que les sols des bordures de l'Oued 
Boumerzoug presentent un taux moyen 
d'humide et qu'ils poreux. lls ont une CEC 
moyenne. lls sont calcaires, avec un taux en 
matiere organique normal, moyennement riches 
en azote et de texture ä dominance limoneuse. 



Tableau1 : Parametres physico-chimiques. 

H Porosite pH CE CEC 
% % lJS/cm• meq/1 OOg 

Min 24.6 11.3 7.3 120 14.4 
Moy 34.6 30.4 7.7 372.4 26.1 

Max 45.3 40.9 7.9 964 38.6 

Et 5.4 7.7 0.18 168.5 5.7 
CT% MO% N% C/N 

Min 8.0 0.7 0.04 8.2 

Moy 18.1 2.4 0.13 10.8 

Max 39.6 3.8 0.19 13.8 

Et 9 0.7 0.03 1.4 

Tableau 2: Les resultats granulometriques des 
sols etudies pour les cinq stations. 

Stations 

Min 
A Max 

Moy 
Et 
Min 

L Max 
Moy 
Et 

Min 
S Max 

Moy 
Et 

St 1 

1 
40 

25.22 
10.87 

4 
38 

25.44 
10.25 

36 
92 

49.56 
17.52 

St2 St 3 

14 20 
30 37 

23.78 25.67 
4.68 5.45 
23 17 
46 45 

38.11 35.0 
6.41 8.41 

27 26 
49 53 

36.67 37.67 
7.52 8.66 

St4 St 5 Total 

14 15 1 
32 30 40 

23.33 20.67 23.73 
5.55 4.82 40 
29 21 4 
43 64 46 

37.22 32.89 33.73 
4.92 9.65 9.04 

32 38 25 
51 65 92 

39.44 49.33 42.53 
5.66 10.83 11.84 

3.2. Les teneurs des sols en elements traces 
metalliques : 

Les resultats du dosage des quatre ETM etudies 
sont consignes dans le tableau 3. Ces resultats 
sont compares aux seuils de la norme NF U 44-
041 (AFNOR, 1998 cite par Baize 2000). 

Tableau 3: Teneurs totales en elements traces 
metalliques dans les sols etudies (en ppm). 

Cd Cu Pb Zn 
Min 1.01 19.19 34.72 16.60 
Moy 2.58 40.52 126.91 90.85 

Max 6.48 95.97 176.39 231.0 
Et 1.29 18.63 41.75 64.03 
VL 2 100 100 300 

VL: seuil de la norme NF U 44- 041 (1998). 

3.2.1. Le cadmium 

Les teneurs totales varient d'un minimum de 1 
ppm a un maximum de 6.5 ppm, avec une 
moyenne de 2.5 ppm (tab. 3). Les stations 3 et 4 
presentent les moyennes les plus elevees (fig. 
2), avec respectivement 3.5 ppm et 3 ppm, alors 
que la moyenne la plus faible (1.84 ppm) est 
enregistree dans la station 1. L'effet station est 
d'ailleurs significatif (F = 2.830 ; p < 0.05). 
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Les sols des stations localisees entre El-Khroub 
et Constantine (stations 2, 3, 4 et 5), renferment 
des teneurs depassant la valeur limite de 2 ppm. 
Ceci est probablement du aux differents rejets 
anthropiques, en particulier ceux provenant du 
trafic routier qui est responsable de la pollution 
des sols en zone urbaine par les elements 
traces, dont le Cd et le Pb (Miquel, 2001 ). 
L'utilisation des engrais phosphates n'est pas a 
exclure d'une teile responsabilite (Page, 1981; 
Ftaissa, 1998). 

3.2.2. Le cuivre 

L'examen du tableau 3 montre que les teneurs 
totales en Cu variant de 19 ppm et 96 ppm, avec 
une moyenne de 80.5 ppm. Ainsi, les sols de la 
region d'etude ont des teneurs inferieures a la 
valeur limite (100 ppm). 

L'analyse de la variance fait ressortir un effet 
station significatif (F = 3.417; p<0.05). La station 
3 possede les teneurs en Cu les plus elevees, 
alors que les autres stations presentent des 
teneurs moyennes presque egales en cet 
element (fig. 2). Selon Miquel (2001 ), l'activite 
agricole et urbaine, est a l'origine de la pollution 
des sols par le Cu. 

3.2.3. Le plomb 

D'apres le tableau 3, les teneurs totales en Pb, 
varient de 35 ppm a 176 ppm, avec une teneur 
moyenne de 127 ppm. Toutefois, la majorite des 
sols ont des teneurs superieures a la valeur seuil 
de 100 ppm, excepte les sols de la station 1 (48 
ppm en moyenne). L'analyse de la variance fait 
apparaitre un effet station tres significatif 
(F=113.419 ; p<0.001 ). Selon Miquel (2001 ), 
Kawalska-pykka et al. (1995) et Pizl et Josens 
(1995) le transport automobile constitue, avec 
les rejets urbains (industriels et domestiques) la 
principale source d'enrichissement des sols Pb. 
Et d'apres Gulson et al. (1981) et Santas (1986), 
la determination des concentrations en Pb dans 
les sols est importante dans l'evaluation de la 
pression urbaine sur les ecosystemes. Or la 
station 1, a !'inverse des autres stations est en 
amont de la presque totalite des rejets urbains et 
des principaux axes routiers. Ainsi, les teneurs 
en Pb de nos sols, superieures a la norme, 
peuvent donc ~tre attribuees aux sources citees 
precedemment. 

3.2.4. Le zinc 

Les teneurs totales en zinc extr~mes sont de 17 
ppm et 231 ppm, avec une teneur moyenne de 
91 ppm (tab. 3). Toutes les sols de la region 
d'etude renferment des teneurs inferieures a la 
valeur limite de 300 ppm. 



La figure 2 montre que la moyenne des teneurs 
totales des sols en zinc est assez variable d'une 
station ä l'autre. La station 3 renferme les 
teneurs les plus elevees avec une moyenne de 
175 ppm, alors que la station 1 renferme les 
teneurs les plus faibles, avec une moyenne de 
38 ppm. L'effet station est tres significatif (F = 
13. 753 ; p<0.001 ). 

La station 3 etant localisee au niveau de la 
confluence de l'oued Baumerzaug avec l'oued 
Hamimime, les valeurs elevees, qui y sont 
enregistrees sont probablement dues aux rejets 
de l'ENPMA et l'ENPMO (Entreprise Nationale 
de materiaux de travaux publics) dans les eaux 
de l'Oued Hamimime, ainsi qu'aux differents 
dechets solides reperes ä ce niveau. En effet, 
d'apres Miquel (2001 ), les huiles des moteurs, 
les usures des pneus et de caoutchouc et les 
revetements de la chaussee, constituent les 
sources possibles de la contamination des sols 
par le zinc. 

o Station 1 
160 

160 61Station2 
'E 140 c. IZI Station 3 s 120 
rn •Station 4 ..91 100 
.!!! 
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Figure 2: Les teneurs moyennes en elements 
traces metalliques des sols des cinq stations. 

3.3. Correlations entre les teneurs en ETM et 
les parametres physico-chimiques du sol 

D'une maniere generale, les sols etudies pre­
sentent la sequence suivante des teneurs totales 
en elements traces metalliques: Pb > Zn >> Cu 
»> Cd (tab. 3). 

Les principales correlations qui resument les 
relations entre les differents parametres physico­
chimiques determines dans le sol sont 
presentees dans le tableau 4. L'examen de ce 
dernier revele des liaisons classiques entre les 
proprietes du sol. Ainsi, la capacite d'echange 
cationique presente des correlations 
significatives et positives avec les teneurs totales 
en Zn (p<0.05), en Cd (p < 0.05) et en Pb 
(p<0.01). Une teile liaison a dejä ete mise en 
evidence par plusieurs auteurs (Bruggenwert et 
Kamphorst 1979; Abdul Rida, 1992 ; Coullery, 
1997 ; Alloway, 1995 ; Baize, 2000). Elle 
represente un element important dans la 
comprehension de l'adsorption des elements 
traces dans les sols (Ahumada et a/. 1984) 
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Une liaison elements traces-texture du sol est 
egalement ä signaler. Les teneurs totales en Pb 
sont liees positivement ä la fraction limoneuse 
(p<0.05), tandis que celles du Cd sont liees 
negativement ä la fraction sableuse (p<0.05). 
Les teneurs totales en Pb semblent donc 
augmenter avec la fraction fine des sols et celle 
de Cd diminue avec la fraction grassiere. II est 
bien connu que les teneurs en elements traces 
augmentent avec la fraction fine des sols, tandis 
que la fraction sableuse se comporte comme un 
diluant vis-ä-vis des elements traces (Tyler 1981, 
Aubert et Pinta 1971 ). Ceci peut etre attribue aux 
proprietes collo'idales que possede ces fractions 
fines (argile et limons) (Duchauffour 1965, 
Ahumada et al. 1984, Tyler 1981). 

D'autre part, l'absence de correlations significati­
ves entre ETM et d'autres parametres physico­
chimiques des sols, comme le pH, la matiere 
organique, le taux d'argile (Abdul Rida 1992, 
Coullery 1997, Alloway 1995, Baize 2000), 
pourrait etre expliquee par les faibles Variations 
des valeurs de ces fractions obtenues pour les 
sols de la region d'etude. 

Par ailleurs, des liaisons entre les quatre 
elements etudies sont ä signaler. Les teneurs 
totales en Cd sont liees aux teneurs totales en 
Zn et Cu (p<0.05). Celles de Pb ne sont liees 
qu'aux teneurs totales en Zn (p<0.001 ). De telles 
liaisons peuvent etre attribuees, soit au fait que 
ces elements ont les memes origines, soit qu'ils 
se trouvent dans la nature saus forme 
d'elements associes (Sclomer, 2001 ). L'origine 
commune de ces elements dans la region 
d'etude, serait le responsable de la correlation 
observee entre les concentrations metalliques 
des sols. 

Des resultats semblables sont mis en evidence 
par Pizl et Josens ( 1995a, 1995b ), El-Hadef El­
Okki (2002) et Tebbani (1998) travaillant dans 
des regions homogenes. 

Conclusion 

Nos resultats montrent que les sols des bordures 
de l'Oued Baumerzaug presentent des variations 
dans les teneurs en matiere organique, en azote 
total, et surtout en elements metalliques. 

Les cinq stations etudiees montrent une 
contamination variable en fonction de l'origine 
des ETM et de l'intensite de l'activite humaine. 
En effet, les sols les moins contamines sont 
ceux qui se situent loin des activites industrielles 
au des axes routiers principaux. Tandis que les 
sols ä proximite des rejets industriels et 
domestiques au de circulations intenses 
d'automobiles entre la ville d'El-Khroub et 
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Constantine montrent des teneurs elevees, en 
particulier en Pb et en Cd. 

La contamination des sols des bordures de 
l'Oued Boumerzoug par les elements traces 

metalliques constitue un probleme serieux, et un 
risque d'intoxication des reseaux trophiques des 
ecosystemes environnants. 

Tableau 4: Coefficients de correlation entre les parametres physico-chimiques des sols et leurs teneurs en 
elements traces metalliques (n = 90) 
(* : p < 0.05, •• : p < 0.01, ••• : p < 0.001) 

H p pH CE CEC CT 

Cd 0.125 0.340* 0.154 0.095 0.332* 0.302* 

Cu -0.21 0.067 0.213 -0.11 -0.16 0.293* 

Pb 0.060 0.852 
-0.20 -0.09 0.482** ••• 

Zn 0.203 0.294* 0.175 -0.05 0.302 
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Räumliche Interpolation von Zinkgehalten im Boden des 
Kantons Thurgau 

Kirsten Rehbein, Armin Keller, Andre Desaules 
Forschungsanstalt Agroscope Reckenholz-Tänikon ART, CH-8046 Zürich 

Zusammenfassung 

Im Rahmen einer Fallstudie wurde ein Vorgehen 
für die Erstellung von Bodenschadstoffkarten im 
Schweizer Mittelland erarbeitet. Ziel war die Dar­
stellung der grossräumigen diffusen Hintergrund­
gehalte der Böden im Kanton Thurgau, welcher 
über einen qualitativ und quantitativ sehr guten 
Bodenschadstoffdatensatz verfügt. Für die räum­
liche Auswertung wurde ein Kriging in Verbindung 
mit einer robusten Regressionsmethode einge­
setzt. Auf Acker-, Grünland- und Waldstandorten 
wurden überwiegend Zinkgehalte geschätzt, die 
niedriger waren als der Richtwert der Verordnung 
über Belastungen des Bodens von 150 mg/kg. 
Die Karten bilden Schadstoffgehalte ab, die re­
gional häufig vorkommen und dienen als Refe­
renz für die Beurteilung von Bodenbelastungen. 
Sie sind maximal bis zu einem Massstab von 
1 :50.000 darstellbar, als sinnvoller wird ein Mass­
stab von 1 :100.000 erachtet. Die Ergebnisse der 
Fallstudie dienen als Beispiel für mögliche weite­
re Kartierungen im Schweizer Mittelland. 

1. Einführung 

Der gesetzliche Auftrag der Schweizer Nationalen 
Bodenbeobachtung (NABO) umfasst neben der 
zeitlichen auch die landesweite räumliche Erfas­
sung von Bodenbelastungen (VBBO 1998). Zu 
diesem Zweck werden derzeit Bodendaten in 
einer nationalen Bodenschadstoffdatenbank zu­
sammengeführt. Mit dieser wird es erst möglich 
landesweite Bodenschadstoffkarten zu erstellen, 
die Anhaltspunkte über die diffusen grossräumi­
gen Bodengehalte in der Schweiz liefern. Mit den 
Karten können folglich Regionen mit erhöhten 
Hintergrundgehalten identifiziert oder lokal verur­
sachte Bodenbelastungen mit den regionalen 
Hintergrundgehalten der Karten verglichen wer­
den. Lokal anthropogen verursachte Belastungs­
flächen im Sinne von Altlasten(verdachts)flächen 
können und sollen mit den Karten nicht abgebil­
det werden. 
Für die räumliche Interpolation von Bodendaten 
gibt es kein Standardverfahren, wohl aber Werk­
zeuge und Kriterien für deren Anwendung. Auf­
grund der Heterogenität des Mediums Boden und 
der Komplexität der beteiligten Prozesse und 
Einflussfaktoren sind räumlich-statistische Analy­
sen bei bodenkundlichen Fragestellungen zudem 
eine besondere Herausforderung (DOBLER et al. 

Bulletin BGS 29, 53-58 (2006) 

Summary 

In the context of a case study an approach was 
developed to produce soil pollution maps for 
heavy metals in the Swiss Midland. The aim was 
to illustrate the regional diffuse background pollu­
tion in the soils of the canton of Thurgau, for 
which a very good soil pollution dataset exists, 
both in terms of quality and quantity. For the spa­
tial statistics a Kriging was used in combination 
with a robust regression. Zinc concentrations on 
agricultural and forestry sites were mostly esti­
mated at levels below the recommended guide 
value of 150 mg/kg specified in the ordinance 
relating to impacts on the Soil. The maps show 
regionally common pollutant concentrations, and 
act as a reference for the evaluation of soil pollu­
tion. They can be presented up to a scale of 
1 :50.000, however, a scale of 1 :100.000 would be 
better. The results serve as an example for po­
tential future surveys in the Swiss Midland. 

Keywords: soil pollution maps, heavy metals 

2003). Da jede geostatistische Analyse für ein 
bestimmtes Gebiet einen Einzelfall darstellt, kön­
nen lediglich allgemeine Kriterien und Überlegun­
gen für regionale Erhebungen von Schadstoffbe­
lastungen in Böden gegeben werden (DOBLER 
et al. 2003; SCHULIN et al. 1994). 
In der Schweiz wurden in den letzten Jahren eini­
ge Anwendungsstudien zur Interpolation von 
Schadstoffgehalten durchgeführt (GOOVAERTS 
et al. 1997; MEULI 1997; MEULI et al. 1998; VON 
STEIGER et al. 1996). Zudem wurden methodi­
sche Grundlagen weiterentwickelt (PAPRITZ und 
WEBSTER 1995a; PAPRITZ und WEBSTER 
1995b). In diesen Studien wurden Bodengehalte 
von kleineren - teils belasteten - Gebieten geo­
statistisch ausgewertet. Grossräumige Aussagen 
im kantonalen Massstab wurden bisher aber nicht 
durchgeführt. 
Im Rahmen einer Fallstudie wurden die Möglich­
keiten und Grenzen einer flächendeckenden Bo­
denschadstoffkartierung im Schweizer Mittelland 
erarbeitet. Ziel war die Entwicklung von Karten, 
deren Massstabsbereich für nationale und einge­
schränkt auch kantonale Belange von Interesse 
ist (1 :50.000 bis 1 :500.000). Als Untersuchungs­
gebiet hat sich hierfür der Kanton Thurgau mit 
einer umfangreichen Bodendatenbank angebo­
ten. In diesem Artikel werden am Beispiel des 



Schwermetalls Zink das Vorgehen der geostati­
stischen Analyse und einzelne Ergebnisse prä­
sentiert. Für weitergehende Informationen wird 
auf REHBEIN et al. (2007a; 2007b) verwiesen . 

2. Untersuchungsgebiet und 
Datenlage 

Der Kanton Thurgau erstreckt sich über eine Flä­
che von 863 km 2

. Zur Charakterisierung des Ge­
bietes lassen sich vielfältige Informationen aus 
diversen Kartengrundlagen ableiten. So stehen 
digital verfügbare kantonale Karten, wie die Bo­
denübersichtskarte des Kanton Thurgau 
(PRESLER et al. 2005), und nationale Karten, 
wie die Arealstatistik oder der hydrologische Atlas 
der Schweiz, zur Verfügung. Rund 80 % der kan­
tonalen Fläche werden land- und forstwirtschaft­
lich genutzt, gefolgt von Siedlungsflächen 
(12,6 %) und Obst- und Gemüsebauflächen 
(6,7 %). 
In der Datenbank des Kantons Thurgau liegen 
Bodenschadstoffdaten zu 34 Untersuchungs­
kampagnen vor, die sich über 1660 Standorte 
verteilen. In erster Linie wurden Schwermetalle 
und in einzelnen Kampagnen auch polyzyklische 
aromatische Kohlenwasserstoffe (PAK) und poly­
chlorierte Biphenyle (PCB) analysiert. Je nach 
Zielsetzung des Projektes wurden die Probenah­
mepunkte zufällig , zufällig stratifiziert oder gezielt 
ausgewählt. Insbesondere wurden umfangreiche 
Rasterbeprobungen in land- und forstwirtschaftli­
chen Gebieten und in Siedlungsbereichen durch­
geführt (Abbildung 1 ). Gezielte Probenahmen 
erfolgten bei Nachbeprobungen der Rasterunter­
suchungen, entlang von Strassen, in Rebbauge­
bieten, auf ehemaligen Schiessplätzen, im Um­
feld geplanter oder existierender Kehricht­
verbrennungsanlagen (KVA), Abwasserreini­
gungsanlagen (ARA), Verzinkereien, Bitumenfa­
briken, Deponiestandorten oder im Rahmen von 
Baugesuchen. 

Raster 
() lan~lforstwirtschaftlllche 

Gebiete 

_. Raster 
Siedlungsgebiete 

• punktuelle gezielte 
Untersuchungen 
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3. Vorgehen, Methodik 

Die konzeptionelle Vorgehensweise der geostati­
stischen Auswertung ist in Abbildung 2 skizziert. 
Zunächst müssen die Bodendaten validiert wer­
den. Dieser Arbeitsschritt umfasst eine Kontrolle 
der Daten auf Lesbarkeit und Vollständigkeit, die 
Prüfung, ob alle zwingend benötigten Metainfor­
mationen vorliegen sowie eine Plausibilitätskon­
trolle der Messwerte. Eine wichtige Vorausset­
zung für die räumliche Interpolation von Boden­
daten ist die Homogenität und Stationarität der 
Stichprobe. Die Stationarität ist dann erfüllt, wenn 
die Wahrscheinlichkeit einen bestimmten Mess­
wert bei beliebig vielen Wiederholungen zu erhal­
ten an jedem Ort des Untersuchungsgebietes 
gleich hoch ist (WEBSTER und OLIVER 2001 ). 
Ist die Stationarität gewährleistet, gilt es zu prü­
fen, ob die Daten ebenfalls homogen sind, d.h . 
hinsichtlich ihrer Probenahme und Analytik ver­
gleichbar. Man spricht von Homogenität, wenn 
man annehmen kann, dass die einzelnen Mes­
sungen einer Grundgesamtheit entstammen. 
Neben den Punktdaten sind für räumliche Aus­
wertungen auch vorhandene digitale Flächenda­
ten von grosser Bedeutung, die es zusammenzu­
tragen und aufzubereiten gilt. In erster Linie inter­
essant sind thematische Karten wie z.B. Land­
nutzung oder Geologie. Diese und andere Fakto­
ren beeinflussen den Schadstoffgehalt im Boden 
entscheidend und müssen daher zu den Mess­
werten - soweit möglich - in Beziehung gesetzt 
werden. Sie werden als erklärende Variablen 
bezeichnet. Im Rahmen der Fallstudie wurde der 
Einfluss von Nutzung, Siedlungsnähe, Geologie, 
Hauptbodentyp, -art, Höhe, Hangneigung, Expo­
sition, Niederschlag, pH-Wert und organischer 
Kohlenstoff geprüft. 
In unserer Studie wurden nur die anorganischen 
Totalgehalte berücksichtigt, welche gemäss 
VBBo beprobt wurden. Für die PAK und PCB 
lagen zu wenig Daten vor, um diese räumlich 
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Abb. 1: Standorte der Untersuchungskampagnen im Kanton Thurgau 



auswerten zu können. Aus Gründen der Homo­
genität und Stationarität der Schadstoffdaten 
wurden verschiedene Datensätze selektiert und 
ausgewertet, die sich in Bezug auf Nutzungs- und 
Belastungscharakteristiken unterscheiden. Im 
vorliegenden Artikel werden Ergebnisse von Da­
tensätzen auf Acker, Grünland und Wald gezeigt. 
Daten aus Untersuchungskampagnen mit explizi­
tem Belastungsverdacht wurden nicht berücksich­
tigt. Ausnahme waren Untersuchungskampagnen 
im Umfeld von Verzinkereien und KVAs, da diese 
zu grossräumigen Zn-Belastungen führen kön­
nen, die mit hinreichend genügend Beprobungen 
räumlich interpolierbar sind . Die Auswertung wei­
terer Datensätze ist Rehbein et al. (2007a) zu 
entnehmen. 

ja 

Exolorative Datenanalvse 

Regressionsmodell 
(deterministischer Anteil) 

Variographie /Interpolation 
(stochastischer Anteil) 

Validierung. Visualisierung 

Bodenschadstofll<arten Kenton Thurgeu 

Abb. 2: Ablaufschema zur Erstellung der 
Bodenschadstoffkarten für den 
Kanton Thurgau 

Im Zuge der explorativen räumlichen Datenanaly­
se wurden statistische Kenngrössen und Häufig­
keitsverteilungen der Zielvariable, Box-and­
Whisker-Plots und Streudiagrammen der erklä­
renden Variablen erstellt sowie die räumliche 
Verteilung der Daten visualisiert. Anschliessend 
wurde zur Zerlegung des deterministischen und 
des stochastischen Anteils das räumliche lnterpo­
lationsverfahren Kriging in Verbindung mit einer 
Regression durchgeführt. Diskutiert wird diese 
Methode unter anderem von Hengl et al. (2005; 
2003; 2004), Moyeed und Papritz {2002), Papritz 
und Moyeed (1999), Papritz und Dubois (1999) 
sowie Papritz und Stein (1999). 
Der deterministische Trend der Zielvariablen, die 
Zn-Gehalte im Oberboden, wurde mit einer robu­
sten multiplen linearen Regression erfasst und 
die Residuen der Regression mit der Kriging-
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Methode räumlich interpoliert (stochastischer 
Anteil). 
Im Gegensatz zu anderen lnterpolationsverfahren 
wie der Bildung von Thiessen Polygonen oder der 
lnverse-Distance-Weighted (IDW) Methode 
(ISAAKS und SRIVASTAVA 1989), wird beim 
Kriging die räumliche Korrelation benachbarter 
Punkte mit einbezogen, ermittelt in Form eines 
Semivariogramms. Ein besonderer Vorteil der 
Kriging-Methode besteht darin, dass neben dem 
Schätzwert auch der Schätzfehler ausgegeben 
wird. 
Um die Genauigkeit der Interpolation zu illustrie­
ren wurden Prognoseintervalle gebildet und 
Kreuzvalidierungen durchgeführt. Das Prognose­
intervall auf Basis der Schätzvarianzen der Inter­
polation zeigt auf, in welchen Bereichen die ge­
schätzten Gehalte im Boden aufgrund der geo­
statistischen Annahmen schwanken können. 
Die Kreuzvalidierung liefert die Abweichung zwi­
schen Mess- und Schätzwerten. Als Kenngrössen 
werden der mittlere Fehler ME (mean error) und 
die Variabilität der Vorhersage, RMSSE (root­
mean-square standardized error), gebildet. Erste­
rer beträgt im Idealfall 0, letzterer 1. Bei einem 
RMSSE > 1 wird die Variabilität in der Vorhersa­
ge unterschätzt, bei < 1 überschätzt. Zudem wur­
den als robustes Mass der Kreuzvalidierung der 
Median des Fehlers MedE und der Median des 
Absolutbetrages der Fehler MAD (median absolu­
te deviation) berechnet. 

4. Ergebnisse und Diskussion 

Aus der Validierung selektierten Datensätze (un­
belastete Acker-, Grünland-, Waldstandorte plus 
Standorte in der Umgebung der Verzinkereien 
und KVAs) resultierten 793 Zinkmesswerte mit 
den benötigten Metainformationen. Tabelle 1 
fasst die Kenngrössen dieser Zn-Gehalte zu­
sammen. 

Tabelle 1: Allgemeine statistische Kenngrössen 
der Zinkdaten (in mg/kg) 

Wert 
Anzahl Datensätze 793 
Median 47.0 
Mittelwert 57.4 
Minimum 13.6 
Maximum 1570.0 
25. Perzentil 37.1 
75. Perzentil 59.0 
95. Perzentil 100.0 
99. Perzentil 260.4 

Im Mittel lagen die Zinkgehalte deutlich unterhalb 
des Richtwertes der VBBo von 150 mg/kg, etwa 
ein Prozent der Werte darüber. Wie die Differenz 
zwischen Mittelwert und Median andeutet, waren 
die Zn-Gehalte rechtsschief verteilt. Nach Loga­
rithmierung (log10) waren diese annähernd nor-



malverteilt. Im Zuge der räumlichen Datenanalyse 
wurden die für die Schiefe verantwortlichen ho­
hen Zinkgehalte genauer betrachtet und elimi­
niert, wenn die Ursache der hohen Zn-Gehalte 
auf lokale Belastungen zurückgeführt werden 
konnte. 
Die univariate Statistik der erklärenden Variablen 
zeigte Unterschiede in den Zinkgehalten, vor 
allem hinsichtlich der Nutzung und des pH­
Wertes. Die Zinkgehalte im Wald lagen merklich 
tiefer als diejenigen auf den Nutzungen Acker 
und Grünland. Der pH-Wert korrelierte positiv mit 
den Zinkgehalten. Trotz der deutlichen Reduktion 
der Datensätze hinsichtlich Nutzungs- und Bela­
stungscharakteristiken waren die 793 Bepro­
bungsstandorte weiterhin gleichmässig über das 
Kantonsgebiet verteilt. 
Im Regressionsmodell wurden die gemessenen 
Zinkgehalte am besten mit den erklärenden Va­
riablen Nutzung und pH-Wert sowie Niederschlag 
erklärt. Es wurde ein Bestimmtheitsmass, R2

, von 
0,357 erreicht, d.h. knapp 36 % der Streuung der 
Zinkgehalte war auf diese drei erklärenden Varia­
blen zurückzuführen {Tabelle 2). 

Tabelle 2: Regressionsmodell der logarithmierten 
Zink ehalte 

a 
ß1 Nutzung AckGrü* 

Wal 

Wert 
-0.043 

0 
-0.126 
0.022 
0.533 
753 

0.357 
*Acker und Grünland nach Arealstatistik 92/97 
nicht separierbar 

Das Semivariogramm der Residuen des Regres­
sionsmodells zeigte eine räumliche Korrelations­
struktur (Abbildung 3). 
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Abb. 3: Semivariogramm der Residualwerte 
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Die empirischen Varianzen wurden am besten mit 
einem anisotrophen, sphärischen Variogramm­
modell angepasst. Die Reichweite der Korrelation 
(Range) betrug 1300 m. Der Bereich der Semiva­
rianzen im Grundrauschen (Nugget) von etwa 
0.008 mg2/kg2 war etwa gleich gross wie derjeni­
ge der Streuungen der Semivarianzen bis zum 
Schwellenwert {Sill). 
In Verbindung mit dem sphärischen Vario­
grammmodell wurden die Residuen mit der Sim­
ple Kriging Methode auf ein 1 ha-Raster interpo­
liert. Diese Kriging-Methode setzt einen konstan­
ten, bekannten Erwartungswert voraus, was für 
die Zn-Residuen des Regressionsmodells nahezu 
erfüllt ist. Abbildung 4 zeigt die mit der lnterpola­
tionsmethode geschätzten Zn-Gehalte im Ober­
boden des Kantons Thurgau. Verglichen mit dem 
Mittelwert der gemessenen Gehalte von 
57.4 mg/kg {Tabelle 2) betrug jener der geschätz­
ten Zinkwerte 49.9 mg/kg. Die Streuung der ge­
messenen Zn-Gehalte wurde durch das Kriging 
merklich geglättet. Dennoch fiel vor allem die 
Umgebung einer Verzinkerei als Gebiet mit er­
höhten Zinkgehalten bis oberhalb des Richtwer­
tes auf. 
Das räumliche Muster der interpolierten Zinkge­
halte war geprägt durch die in der Regression 
verwendeten erklärenden Variablen bzw. deren 
Regressionskoeffizienten. In erster Linie prägte 
die Landnutzung das räumliche Muster. Bereiche 
mit geschätzten Zinkgehalten von < 40 mg/kg 
wurden zum Grossteil für Waldböden ermittelt. 
Höhere Zn-Gehalte zeigten sich lediglich in Re­
gionen mit hohen mittleren Jahresniederschlä­
gen, insbesondere im höher gelegenen Süden 
des Kantons. Dort wurde der Nutzungseinfluss 
durch den im Modell hohen Einfluss des Nieder­
schlags überdeckt. Der pH-Wert spielte entspre­
chend seines geringen Regressionskoeffizienten 
nur eine untergeordnete Rolle. Gehalte von 
> 70 mg/kg wurden nur für wenige Stellen pro­
gnostiziert. Die Prognoseintervalle der geschätz­
ten Zn-Gehalte von 22 mg/kg bis 206 mg/kg la­
gen mit 95 % Wahrscheinlichkeit im Bereich von 
13 mg/kg und 328 mg/kg. Aufgrund der Verwen­
dung der log-Transformation der Zn-Gehalte für 
die Interpolation und der entsprechenden Rück­
transformation waren die Prognoseintervalle nicht 
symmetrisch. Der Richtwert der VBBo (1998) von 
150 mg/kg Zink wird mit dem 95 % Intervall nicht 
nur im Umfeld der Verzinkerei, sondern auch in 
zwei weiteren kleineren Gebieten im Norden und 
Nordosten überschritten. 
Die Ergebnisse der Kreuzvalidierung sind in Ta­
belle 3 dargestellt. Die sehr kleinen absoluten 
Fehler sind auf die log-Residualwerte als Aus­
gangsgrössen zurückzuführen. Verglichen mit 
anderen im Rahmen der Fallstudie ausgewerte­
ten Datensätzen, Regressionsmodellen, Vario­
grammfunktionen und lnterpolationsmethoden 
zeigte die Kreuzvalidierung der hier demonstrier­
ten Schätzwerte ein gutes Ergebnis. Der mittlere 
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Abb. 4: Interpolierte Zinkgehalte (Simple Kriging) 

Fehler und die Mediane tendierten deutlich gegen 
O und die Variabilität der Vorhersage wurde ver­
gleichsweise wenig überschätzt. 

Tabelle 3: Kenngrössen der Kreuzvalidierung 
(in loQ mi:i/kQ) 

Kennarössen Wert 
Mittlerer Fehler, ME 0.003862 
Median des Fehlers, MedE 0.0098 
Variabilität der Vorhersage, 

0.9731 RMSSE 
MAD 0.0680 

5. Schlussfolgerungen, 
Empfehlungen und Ausblick 

Mit den dargestellten und den gesamthaft in der 
Fallstudie ermittelten Ergebnissen wurde ein Vor­
gehen für die Erstellung einer Bodenschadstoff­
karte entwickelt, welche die grossräumige diffuse 
Hintergrundkonzentration der Böden widerspie­
gelt. Die interpolierten Schadstoffgehalte der 
Karten bilden somit regional häufig vorkommende 
Bodengehalte ab, die als Referenz für die Beur­
teilung von Bodenbelastungen herangezogen 
werden können. Parzellenscharfe Informationen 
können und sollen mit diesen Karten nicht darge­
stellt werden. Die Voraussetzungen im Kanton 
Thurgau für eine Bodenschadstoffkarte sind hin­
sichtlich Quantität und Qualität der vorhandenen 
Daten aussergewöhnlich gut. Wichtigster Bau­
stein sind Rasteruntersuchungen im land- und 
forstwirtschaftlichen Bereich. 
Die gewählte lnterpolationsmethodik eines Kri­
gings in Verbindung mit einer Regression erfor­
dert eine vertiefte statistische Analyse. Die in 
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Frage kommenden erklärenden Variablen liegen 
nicht immer als Metainformationen direkt vor, 
sondern müssen aus Kartengrundlagen aufberei­
tet und den Messpunkten zugeordnet werden. Im 
Falle der Zinkgehalte konnte aber gezeigt wer­
den, dass die Daten eindeutig einen Trend besa­
ssen (R2 bis zu 0,57) und damit der grosse Auf­
wand gerechtfertigt war, um den deterministi­
schen Anteil bestmöglich vom stochastischen zu 
trennen. 
Als erklärende Variablen für die Zinkgehalte im 
Boden im Kanton Thurgau haben sich vor allem 
Nutzung, pH-Wert und Niederschlag herausge­
stellt. Die Einbeziehung oder der Ausschluss 
einzelner erklärender Variablen konnte das Er­
gebnis, vom Modell bis zur Aussagegenauigkeit 
der Karte, entscheidend beeinflussen. 
Die durchgeführte Interpolation des Datensatz 
793 zeigte, dass das 95 % Prognoseintervall der 
geschätzten Zinkgehalte im land- und forstwirt­
schaftlichen Bereich im Kanton Thurgau die 
Richtwerte der VBBo selten überschreitet. Im 
Umfeld der Verzinkereien oder KVAs hingegen 
wurden die Richtwerte lokal teilweise deutlich 
überschritten. 
Abgebildet werden sollten die Karten in einem 
Massstab von maximal 1 :50.000, aufgrund der 
Datenlage sind aber Karten 1: 100.000 realisti­
scher. Mit diesen Massstäben sind alle notwendi­
gen Details für die Ausweisung der diffusen Hin­
tergrundbelastung gut darstellbar, erlauben aber 
gleichzeitig keine zu kleinräumigen Interpretatio­
nen. 
Um eine ähnlich gute Schätzung der Schadstoff­
gehalte auch in anderen Kantonen zu erzielen 
bedarf es eines geeigneten Beprobungsmusters 
und einer Homogenität der Daten. Für das Be-



probungsmuster ist neben der Anzahl der Mess­
punkte deren Verteilung über das Untersu­
chungsgebiet ausschlaggebend. Eine gleichmä­
ssige Verteilung der Beprobungsstandorte über 
das Untersuchungsgebiet mit einzelnen verdich­
teten Teilgebieten ist für die räumliche Analyse 
günstiger als einzelne intensiv beprobte Teilge­
biete. Allerdings sind Rasterbeprobungen in den 
Kantonen - wie im Kanton Thurgau - die Aus­
nahme, was die Ausgangslage erschwert. 
Eine wichtige Rolle wird in diesem Zusammen­
hang zukünftig die im Aufbau begriffene nationale 
Bodenschadstoffdatenbank spielen. Mit dieser 
sollen valide interpretierbare, d.h. mit den nötigen 
Metainformationen versehene Daten, zusam­
mengestellt und vor allem für die kantonalen und 
nationalen Fachstellen verfügbar gemacht wer­
den. 
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Monitoring de la composition chimique de l'eau dans les sols 
forestiers: un outil pour evaluer leur acidification 

Elisabeth Graf Pannatier, Maria Schmitt, Anne Thimonier, Peter Waldner, Lorenz Walthert Peter 
Blaser ' 
Institut federal de recherches sur la for~t. la neige et le paysage 

Resume 

Afin d'evaluer l'impact des depOts 
atmospheriques acides sur les sols forestiers 
l'eau du sol est analysee a intervalles de temp~ 
reguliers sur neuf placettes d'observation en 
Suisse. Le rapport entre les cations basiques et 
l'aluminium (BC/AI) est mesure dans l'eau afin 
d'evaluer l'acidification du sol et les risques 
ecologiques associes. A Copera au Tessin, an 
observe une forte diminution des rapports BC/AI 
depuis 1987, indiquant une rapide acidification du 
sol. Sur les deux placettes situees au Tessin, les 
risques ecologiques dus a la toxicite de l'AI 
paraissent eleves. Sur les autres placettes, en 
observation depuis 1999, les rapports BC/AI sont 
restes stables en moyenne, suggerant une faible 
acidification. Bien que les valeurs BC/AI 
atteignent parfois la valeur critique de 1, les 
risques ecologiques semblent limites, campte 
tenu des faibles concentrations des formes d'AI 
toxiques (Al3+ et AIOH2+). 

1. lntroduction 

Les depöts atmospMriques acides peuvent 
modifier la chimie des sols et des eaux de 
percolation dans les ecosystemes forestiers et 
accelerer leur acidification naturelle. Dans les 
sols acides en particulier, les apports de 
substances acidifiantes augmentent la mobilite de 
l'aluminium (Al) dans le sol, toxique ä haute 
concentration pour les especes vegetales 
sensibles. lls entrainent egalement un lessivage 
accru des cations basiques (Ca, Mg, K). Ces 
elements sont essentiels pour la nutrition des 
plantes. Un deficit en nutriments peut affecter la 
production de la biomasse, la sante des arbres 
ainsi que leur sensibilite aux maladies. Une 
nutrition desequilibree peut nuire a la formation 
des racines et a leurs fonctions. 
Afin d'evaluer l'impact des depöts 
atmospheriques sur les sols forestiers, on 
analyse la composition chimique de l'eau du sol 
au cours du temps. Le monitoring represente une 
methode prometteuse, car l'eau du sol reagit de 
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Monitoring of water chemistry: a 
tool to assess acidification in forest 
soils 

The soil water chemistry has been monitored in 
nine plots in Switzerland to measure the soil 
response to atmospheric acid deposition. The 
ratio of base nutrient cations to dissolved 
aluminium (BC/AI) was used to assess soil 
acidification and the associated ecological risks. 
At Copera in Ticino, a significant decrease in 
BC/AI ratios has been observed since 1987, 
indicating a rapid soil acidification. In both plots 
located in Ticino, the ecological risk due to Al 
toxicity seems to be high. In the other plots, 
monitored since 1999, the BC/AI ratios have been 
stable on average, suggesting a weak 
acidification. The ecological risks are limited, 
because of low concentrations of toxical Al. 

Keywords: soil acidification, soil solution, BC/AI, 
aluminium 

maniere sensible et rapide aux processus 
d'acidification. II est par contre difficile de mettre 
en evidence des changements dans la phase 
solide des sols en les analysant a plusieurs 
reprises. En effet, les variations des 
concentrations au cours du temps sont faibles par 
rapport aux valeurs m~mes des concentrations. 
La variabilite spatiale est aussi souvent plus 
grande que les fluctuations temporelles. 
Dans le cadre du projet de recherches a lang 
terme sur les ecosystemes forestiers (LWF) 
(Thimonier et al. 2001 ), l'eau du sol a ete 
echantillonnee sur huit placettes d'observation 
reparties dans differentes regions de Suisse. Le 
m~me type d'analyses a egalement ete effectue 
depuis 1987 dans une for~t de chätaigniers au 
Tessin (Blaser et al. 1999). Cette serie constitue 
l'enregistrement probablement le plus lang 
disponible en Suisse. 
Depuis la moitie des annees 1980, les apports 
atmospheriques d'acides, sous forme de 
precipitations et de depOts secs, ont diminue en 
Suisse comme en Europe, suite aux dispositions 
prises par les pays europeens pour reduire les 
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emissions de dioxyde de soufre. Une des 
questions majeures est de savoir si l'acidification 
des sols se modifie suite a l'amelioration de la 
qualite de l'air. Dans cet article, nous utilisons le 
rapport BC/AI, soit le rapport molaire entre les 
cations basiques (BC) et l'aluminium (Al) dans 
l'eau du sol. Cet indicateur, employe dans le 
calcul des charges critiques d'acidite, permet 
d'evaluer l'acidification du sol et les risques 
ecologiques associes. Un rapport superieur a 1 
preserverait les arbres d'effets negatifs. 
Finalement, nous verifions si les charges critiques 
d'acidite, calculees au moyen du modele SMB, 
sont de assees. 

Figure 1 : Localisation des sites d'observation ou 
l'eau du sol est echantillonnee. 

2. Methodes 

L'eau du sol est prelevee dans differents 
ecosystemes forestiers : le climat, le type de sol, 
la vegetation different (Table 1 ). L'eau du sol est 
echantillonnee tous les 15 jours depuis 1999 ou 
2000 sur huit placettes LWF, ainsi qu'a Copera 
depuis 1987 (Fig . 1 ). L'echantillonnage sur l'un 
des sites, Othmarsingen, a ete interrompu apres 
une annee. 
L'eau du sol est prelevee par succion (500 hPa) a 
trois profondeurs differentes a l'aide de lysimetres 
(Graf Pannatier et al. 2004). 

Table 1 : Caracteristiques des sites d'observation 

Des plaques gravitationnelles collectent l'eau 
percolant a travers la litiere (0 cm). L'eau est 
echantillonnee a huit endroits differents selon une 
grille reguliere. Au laboratoire, les huit 
echantillons preleves a chaque profondeur sont 
melanges et filtres (0.45 µm). Les parametres 
suivants sont ensuite analyses : pH, conductivite 
electrique, cations et anions majeurs, carbone 
organique dissous. La speciation de l'AI dissous a 
ete calculee a l'aide de WHAM 6.0 (2001), en 
tenant campte des reactions de complexation 
avec OH-, S04 

2
·, F, Si et les acides fulviques. 

La force de succion du sol pour l'eau, ou le 
potentiel matriciel, a ete mesure au moyen de 
tensiometres a plusieurs profondeurs sur les 
placettes LWF. 
Les caracteristiques physico-chimiques des sols, 
ainsi que les methodes d'echantillonnage et 
d'analyse sont decrites dans Walthert et al. 
(2003). 
Les depöts atmospheriques sont estimes selon la 
methode decrite dans Thimonier et al. (2005). 

3. Les rapports BC/AI 

Les rapports BC/AI mesures dans l'eau du sol a 
differentes profondeurs sont illustres dans la Fig. 
2 et la Table 2. Les rapports a Schänis et 
Bettlachstock sont superieurs a 100 aux quatre 
profondeurs analysees, compte tenu du pH eleve 
dans l'eau du sol. Nous ne reviendrons plus sur 
ces deux sols car ils ne presentent aucun risque 
de phytotoxicite de l'AI et possedent une large 
capacite a neutraliser les depöts acides (Walthert 
et al., 2003). 
Sur les autres placettes, les rapports sont 
superieurs a 10 sous la litiere (0 cm), a 
l'exception de Vordemwald, du fait des hautes 
concentrations de cations basiques fournis par la 
decomposition de la litiere et des faibles teneurs 
en Al. A Vordemwald, les rapports relativement 
bas s'expliquent par la presence d'AI. Celui-ci 
provient des horizons inferieurs (Ah et ESw), 
amene par la remontee hivernale d'une nappe 

Region Site Altitude Type de sol (seien les Essence Zone des 

(m) caracteristiques morphologiques) principale racines (cm) 

Jura Bettlachstock 1200 Sol brun calcaire Fagus sylvatica > 120 

Lausanne 800 Sol brun, pseudogley Fagus sylvatica > 240 
::J 
CO 

Vordemwald 480 Stagnogley Abies alba > 120 Cl) -CO 
a::: Othmarsingen 500 Sol brun lessive Fagus sylvatica > 190 

1 Cl) Beatenberg 1500 Podzol humique (pseudogley) Picea abies 55 
-4> c. ..... 
a.. ro Schänis 700 Sol brun, pseudogley Fagus sylvatica > 160 

Alpes Celerina 1850 Podzol ferrugineux Pinus cembra > 120 

Tessin Novaggio 950 Sol brun Quercus cerris > 150 

Copera 650 Podzol Castanea sativa > 130 



d'eau perchee (Zimmermann et al., 2006). 
Les rapports BC/AI atteignent une valeur 
minimale a 15 cm de profondeur sur toutes les 
placettes sauf a Beatenberg, car ce sont les 
horizons mineraux superficiels qui sont le plus 
acidifies. A Beatenberg, l'eau prelevee a 15 cm 
provient des horizons H et Ah, ce qui explique les 
concentrations relativement basses d' Al par 
rapport aux teneurs des horizons sous-jacents 
(horizon E3). Les rapports minimaux se trouvent 
a 50 cm et 80 cm. Sur les autres placettes, les 
rapports augmentent en profondeur. 
Bien qu'on observe des variations saisonnieres 
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ou annuelles, nous n'avons pas decele de 
tendance significative a la baisse ou a la hausse 
des rapports BC/AI sur les placettes LWF, 
suggerant une faible acidification pendant la 
periode d'observation. 
A Copera, on distingue par contre une nette 
diminution des rapports BC/AI entre 1987 et 
2004, indiquant une acceleration de l'acidification 
(Blaser et al., 1999). Une analyse temporelle 
detaillee montre que les rapports BC/AI se 
stabilisent a la fin des annees 90, suggerant un 
ralentissement de l'acidification (Graf Pannatier et 
al., 2005). 
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Figure 2: Rapports BC/AI dans l'eau du sol sur les placettes LWF (Lausanne, Vordemwald, Celerina, 
Beatenberg, Novaggio) et a Copera sous la litiere (0 cm), a 15 cm et 80 cm de profondeur. 

4. Les risques ecologiques 

Le rapport BC/AI est un indicateur frequemment 
employe dans le calcul des charges critiques 
d'acidite pour evaluer les risques ecologiques 
associes a la toxicite de l'AI (Sverdrup et 
Warfvinge, 1993). Un rapport superieur a 1 ne 
devrait pas causer de dommages aux racines 
des arbres a long terme. 
Les rapports BC/AI sont generalement calcules 
en utilisant les concentrations d' Al total dissous 
dans l'eau du sol. Or, il s'aWt surtout du ion Al3• 

et de l'ion hydroxyle AIOH • qui sont toxiques 
pour les racines (L0kke et al. 1996). 

Les concentrations des differents complexes d'AI 
ont ete estimees a l'aide d'un programme de 
speciation (Wham 6.0, 2001 ). 
A Beatenberg, ou les rapports BC/AI a 50 cm et 
80 cm sont proches de la valeur critique de 1, 
l'AI se trouve principalement complexe a la 
matiere organique dissoute (Table 2). Par 
consequent, ils ne devraient pas constituer de 
risque pour la vegetation. De plus, les racines 
des epiceas se situent essentiellement dans la 
couche organique (horizons F et H), riche en 
cations basiques et caracterises par des 
rapports BC/AI eleves. 



Table 2 : Caracteristiques chimiques de l'eau du sol {moyenne 1999-2005) 

.... ::J' ::J 
Q) ---c~ Cl 

c c E s 0 ~~ N e ü 
.l!? ·c 

0 0 a. ::r: Ci) ::r: c. 0 

Bettlachstock L 0 6.5 27.4 
A 15 8.3 12.4 
B 50 8.4 6.1 
llBC 80 8.4 5.2 

Lausanne L 0 5.1 33.5 
A(Sw)3 15 4.6 4.5 
B(Sd)1 50 5.0 1.4 
B(Sd)1 80 5.8 1.0 

Vordemwald L+F+Ah 0 4.3 38.9 
ESw 15 4.8 5.6 
Sw 50 4.9 1.4 
Sd1 80 5.7 1.2 

Othmarsingen L 0 5.8 28.9 
AE12 15 4.3 12.9 
Bt 50 4.7 4.1 
Bt 80 6.1 3.2 

Beatenberg L+F 0 4.2 34.1 
H +Ah1 15 3.8 47.5 
E3 50 4.1 31.8 
E3, Bs,h1 80 4.4 22.3 

Schänis L 0 7.0 14.6 
AB 15 7.7 4.8 
B(Sd) 50 7.9 1.3 
B(Sd) 80 8.0 1.1 

Celerina L 0 5.1 43.6 
(E)1 15 5.7 19.4 
B 50 6.6 4.3 
BC 80 6.8 3.3 

Novaggio L+F 0 5.0 35.2 
Ah3+A 15 4.7 6.9 
AB 50 5.3 2.7 
B 80 5.2 1.8 

Copera L 0 5.0 19.0 
(1999-2002) (AE) 30 4.7 3.6 

(Bh)Bs 57 4.8 2.2 
B(s)C 110 5.1 1.9 

1) - .. 
< l.d. - mfeneur a la hm1te de detection (0.56 µmol/L) 

2
> - = pas calcule car rapport BC/AI eleve (> 10) 

Sur les placettes du Plateau (Lausanne, 
Vordemwald, Othmarsingen) ainsi qu'ä Celerina, 
les rapports BC/AI les plus faibles se situent ä 15 
cm de profondeur (Table 2). Lorsqu'on considere 
uniquement les formes toxiques de l'AI, les 
rapports BC/(A13+ +AIOH2+) atteignent des valeurs 
superieures ä 3 (Table 2). De ce fait, ils 
constituent aujourd'hui un risque limite pour les 
racines. En outre, les rapports diminuent en 
profondeur. A 80 cm, toujours dans l'espace 
racinaire, les rapports BC/(Al3+ +AIOH2+) sont 
superieurs ä 100, indiquant que les risques 
ecologiques sont minimes. II faudra cependant 
observer leur evolution temporelle, notamment 
sur les placettes du Plateau, car ces sols sont 
sensibles aux depOts atmospheriques acides et 
leur saturation en bases pourrait diminuer saus 
leur influence (Walthert et al. 2003). Une 
acceleration de l'acidification du sol ä Celerina 

::J' + + 
N 

::J' N ::r: -- ::r: 0 -- o~ ::J' 0 
E 0 <s Ci ..=, E 

~ 
<{ ::::: + ..=, + 0 LL 0 

ü,t,-ü ü ,t, E , E 
a:i Ci a:i <2' Ci..=, a:i <{ 

471 1.0 > 100 -„, -„, -"} 

1505 < l.d . 1) > 100 - - -
1620 < l.d. > 100 - - -
1640 < l.d. > 100 - - -
284 
135 
112 
118 
83 
31 
55 
92 
417 
313 
282 
335 
98 
27 
28 
35 
327 
430 
500 
660 
195 
76 
51 
63 
213 
53 
36 
35 
191 
48 
76 
64 

4.7 67.4 - - -
44.6 3.2 26.7 6.8 5.2 
20.7 5.9 13.5 1.6 9.7 
6.4 22.3 - - -
28.5 4.2 1.4 32.0 > 100 
23.4 1.3 10.4 7.9 3.6 
18.4 3.1 9.8 1.5 6.7 
4.1 29.2 - - -
2.2 > 100 - - -
60.1 5.4 40.1 15.1 7.4 
32.5 9.1 17.7 5.1 14.6 
2.4 > 100 - - -
2.1 51.4 - - -
16.4 1.7 < 0.1 16.4 > 100 
34.9 0.8 6.8 29.6 5.1 
39.3 0.9 11.5 26.9 3.6 
< l.d. > 100 - - -
< l.d. > 100 - - -
< l.d. > 100 - - -
< l.d. > 100 - - -
12.4 22.7 - - -
21.2 4.1 < 0.1 20.8 > 100 
7.7 17.8 - - -
1.5 47.2 - - -
7.6 33.3 - - -
31.1 1.7 15.1 10.1 3.6 
13.9 2.6 5.7 3.6 6.7 
11.0 3.5 4.1 2.4 13.4 
7.4 30 - - -
32.3 1.5 27.6 3.0 1.6 
33.7 2.4 27.3 1.3 2.8 
28.6 2.7 23.6 1.0 2.9 

parait improbable, car cette placette est situee 
dans une vallee alpine ou les depöts acides sont 
minimes (Waldner et al., 2006). 
A Copera, les formes toxiques de l'AI constituent 
plus de 80 % de l'AI dissous total ä 30 cm, 57 cm 
et 110 cm de profondeur. Les rapports 
BC/(Al3+ +AIOH2+) sont faibles et varient de 1.6 ä 
2.9 (Table 2), suggerant que le risque d'impacts 
negatifs dO ä l'AI sur les racines est eleve. 
A Novaggio, les rapports BC/AI sont plus eleves 
qu'ä Copera, le sol etant moins acidifie (Graf 
Pannatier et al., 2004). Les valeurs actuelles ne 
sont pas critiques. Cependant, ä lang terme, le 
risque d'impacts negatifs est eleve, comme ä 
Copera. Ces deux sols, permeables et 
developpes ä partir de substrat acide, sont 
sensibles aux depOts acides. Ces derniers 
retombent en quantite importante sur ces deux 
placettes, campte tenu des emissions locales et 
de longue distance d'azote et de soufre et des 



fortes precipitations dans la region (Graf 
Pannatier et al., 2005; Waldner et al., 2006 ). 

5. Les charges critiques d'acidite 

Les charges critiques d'acidite ont ete calculees 
avec le modele SMB ( « simple mass balance ») 
sur les placettes LWF (Waldner et al. 2006). Ce 
modele a ete applique a l'echelle de la Suisse 
pour les sols forestiers (Rihm 1994). II considere 
un espace racinaire de 50 cm d'epaisseur pour 
les sites situes en dessous de 1600 m d'altitude 
et de 35 cm pour les sites entre 1600 m et 2000 
m (Rihm, 1994). Comme les racines ont ete 
observees a de plus grandes profondeurs sur les 
placettes LWF, nous avons egalement calcule 
les charges critiques en utilisant un espace 
racinaire de 120 cm qui est la profondeur 
minimale observee, a l'exception de Beatenberg. 
Pour cette derniere placette, nous avons utilise 
un espace de 55 cm (Table 1 ). 
~4 ~~~~~~~~~~~~~~~ 
• > 10 

... „ 

.! 0 

'& 
i! 

- - -

Odepöta acldea actuels 
-charge crttlque (mne raclne selon Rlhm, 1994) 
- charga crltlque (:zone raclna obterv&e) 

Figure 3 : Depöts atmospheriques acides actuels 
sur les placettes LWF et charges critiques 
(Waldner et al., 2006). 

Les charges critiques d'acidite calculees avec 
les estimations de Rihm (1994) sont relativement 
basses (0.5- 2.0 keq ha-1 a-1 ), a l'exception de 
Bettlachstock ou la charge critique est 
superieure a 1 o (Fig. 3). Le sol a cet endroit est 
calcaire (Table 1) et, par consequent, peut 
tamponner de larges quantites de depöts acides. 
Lorsqu'on compare les depöts atmospheriques 
d'acides avec les charges critiques, on s'aperyoit 
que celles-ci sont depassees a Lausanne, a 
Othmarsingen et a Novaggio (Fig. 3). Ces 
estimations suggerent qu'il existe un risque 
eleve d'impacts negatifs sur les racines si les 
depöts acides continuent a tomber en exces. A 
Vordemwald, Schanis et Beatenberg, les depOts 
acides ne sont que legerement inferieurs aux 
seuils critiques et pourraient aussi constituer un 
risque ecologique a long terme. 
Lorsqu'on introduit dans le modele l'espace 
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racinaire observe, on obtient des charges 
critiques presque deux fois plus elevees, a 
l'exception de Beatenberg ou l'estimation de 
Rihm (1994) correspond aux observations (Fig. 
1 ). Les depöts atmospheriques acides sont 
inferieurs aux seuils critiques sur toutes les 
placettes LWF. lls sont toutefois tres proches 
des valeurs critiques a Novaggio. Ces 
estimations nous montrent que l'epaisseur de 
l'espace racinaire joue un röle important pour le 
calcul des charges critiques. 
Les processus de diffusion de cations basiques 
vers les horizons superieurs peuvent egalement 
modifier la composition chimique de l'eau du sol 
(Grigal et Ohmann, 2005) et diminuer les risques 
ecologiques. Ces processus ne sont pas pris en 
compte dans le modele SMB. 
lls pourraient toutefois jouer un röle important 
dans les sols hydromorphes, developpes a partir 
d'un substrat calcaire et caracterises par un fort 
gradient du taux de saturation en cations 
basiques dans l'espace racinaire. C'est le cas de 
plusieurs placettes LWF situees sur le Plateau 
suisse. A Vordemwald, le taux de saturation 
augmente de 5% dans l'horizon Sd1 (60 - 100 
cm) a 63% dans l'horizon sous-jacent Sd2 (100 -
155 cm) (Fig. 4). Le gradient du taux de 
saturation est egalement marque a Lausanne, 
ainsi qu'a Othmarsingen (Walthert et al„ 2003). 
La presence d'horizons peu permeables sur ces 
trois sites reduit le lessivage des nutriments en 
profondeur. Les cations basiques provenant de 
la partie superieure du sol enrichissent les 
horizons inferieurs ou l'eau de pluie s'accumule, 
compte tenu de leur faible conductivite 
hydraulique. Lorsque le sol en surface s'asseche 
en ete, les eaux accumulees en profondeur 
remontent par capillarite et apportent des 
nutriments provenant des horizons inferieurs. 
Ces processus causent une augmentation des 
concentrations de cations basiques dans l'eau 
du sol a 80 cm de profondeur (Table 2). 

6. Les travaux futurs 

Compte tenu des limitations du modele SMB, 
des modeles dynamiques sont utilises pour 
predire l'impact de differents scenarios de 
reduction d'emissions sur les sols forestiers. Le 
modele SAFE a ete utilise a l'echelle suisse 
(Kurz et al., 1998), mais les resultats n'ont pas 
pu ~tre confrontes a la realite du terrain. Le 
monitoring de la composition chimique de l'eau 
du sol offre la possibilite de valider ces modeles. 
Afin d'obtenir une meilleure estimation des 
risques ecologiques au niveau suisse, il nous 
faut egalement determiner la proportion et la 
distribution geographique des sols acides 
developpes a partir d'un substrat calcaire. Ceux­
ci peuvent avoir une influence positive sur les 
rapports BC/AI dans l'espace racinaire. 
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Potentlel matrlclel i Vordemwald 
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Figure 4 : A gauche : taux de saturation en cations basiques a Vordemwald (Walthert et al. 2003). 

A droite : Potentiel matriciel a 15 cm, 50 cm et 100 cm de profondeur a Vordemwald. 
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Zusammenfassung 

Rückstandshalden des historischen Erzbergbaus 
stellen auf Grund hoher Schwermetallgehalte 
eine potentielle Gefährdung für das Schutzgut 
Grundwasser dar. Ziel der Untersuchung war, 
die Prognosesicherheit bei der Gefährdungs­
abschätzung durch in situ-Messungen von Bo­
densickerwasser mittels Saugkerzen zu verbes­
sern. 

Trotz hoher Feststoffgehalte in den Rückstands­
halden wurden im Sickerwasser nur für Cadmi­
um und Zink Konzentrationen gemessen, die 
über den Prüfwerten nach der Bundes-Boden­
schutz- und Altlastenverordnung (BBodSchV) 
lagen. 

Die Untersuchungen zeigten, dass die Herkunft 
des Haldenmaterials (Gangtyp) einen entschei­
denden Einfluss auf die Mobilität der Schwerme­
talle hat (z.B. durch hohe Pufferkapazität von 
Karbonaten aus Siderit). 

Auf Grundlage der im Modellvorhaben gewonne­
nen Erkenntnisse wurde eine Konzeption zur 
schematischen Erkundung und Bewertung von 
Bergbaurückstandshalden entwickelt. 

Einleitung 
In Baden-Württemberg sind im Rahmen einer 
vom Umweltministerium beauftragten Erhebung 
ca. 400 Rückstandshalden mit erheblichem 
Schadstoffpotential erfasst worden (FRITSCHE 
und SCHMITZ; 1996). Etwa 170 dieser Rück­
standshalden liegen im Regierungsbezirk Frei­
burg. 

Eine große Zahl dieser Rückstandshalden ist 
bisher lediglich einer vorläufigen, aber nicht ab­
schließenden Bewertung entsprechend der Bun­
des-Bodenschutz- und Altlastenverordnung 
(BBodSchV, 1999) unterzogen worden. 

Für die Gefährdungsabschätzung beim Wir­
kungspfad Boden-Grundwasser werden in der 
Praxis i.d.R. Eluatkonzentrationen nach DEV-S4 
oder Bodensättigungsextrakt herangezogen. Da 
diese Analysenmethoden teilweise mit Unsicher­
heiten verbunden sind (LICHTFUSS 1997, LICHT­
FUSS und BORCHERT 2003), wurde in diesem 
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Abstract 
Waste rock piles of historic ore mmmg are a 
potential risk for groundwater. Aim of the investi­
gation was to improve prediction for risk as­
sessment in using suction cups for in-situ sam­
pling seepage water. 
In spite of high heavy metal concentrations in 
soil and rock the concentrations in seepage wa­
ter were very low, expect for cadmium and zinc 
which exceeded trigger values according to the 
Federal Soil Protection and Contaminated Sites 
Ordinance (BBodSchV). 

The investigation showed that the mobility of 
heavy metals depends in a high grade on the 
type of lade (e.g. high buffering capacities of 
carbonate from siderite). 

Based on results of this showcase a conception 
for a schematic investigation and assessment 
was developed. 

Key words: historic mining, heavy metal, risk 
assessment, seepage water, in situ sampling 

Modellvorhaben die Methodik der in-situ Sicker­
wasserbeprobung mittels Saugkerzen einge­
setzt. 

Von dem Modellvorhaben werden im Hinblick auf 
die Betrachtung des Wirkungspfades Boden 
bzw. Halde - Grundwasser verallgemeinerungs­
fähige Erkenntnisse erwartet, die zukünftig bei 
der technischen Erkundung und Bewertung von 
Rückstandshalden helfen sollen, die Prüfschritte 
der Altlastenbearbeitung zu erleichtern bzw. im 
Aufwand zu reduzieren. 

Standort 
Das ca. 4 ha große Untersuchungsgebiet liegt im 
Naturraum "Mittlerer Schwarzwald" in einem 
Seitental der Kinzigniederung auf der Gemar­
kung Biberach (TK 25 Blatt 7614 Zell a. H.). Die 
Pingenreihe entstammt der frühesten Abbaupe­
riode, deren Anfang in das 13. Jhdt. gestellt wer­
den kann. Mit Unterbrechungen wurde der Ab­
bau bis ins 18. Jhdt. betrieben (BLIEDTNER und 



MARTIN, 1986). Der Erzgang gehört zu der im 
Kinzigtal häufig auftretenden Gruppe der Baryt­
Fluorit-Gänge mit Blei- und Zinkerzen. Der 
Ganginhalt besteht in der Reihenfolge abneh­
mender Häufigkeit aus Baryt (BaS04}, Quarz, 
Goethit (FeOOH), Siderit (FeC03), Dolomit, Blei­
glanz (PbS), Zinkblende (ZnS), Fahlerz 
(Cu;AsSbS3.25}, Pyrit (FeS2}, Pyromorphit 
(PbsCl(P04h und Cerussit (PbC03). 

Im Rahmen der bodenkundlichen Kartierung 
wurden im Untersuchungsgebiet insgesamt 6 
Bodeneinheiten unterschieden (SOLUM, 2003). 
Bei den natürlichen Böden handelt es sich über­
wiegend um mittlere bis mäßig tiefgründige 
Braunerden aus mittel bis stark grushaltigem, 
schluffigem bis lehmigem Sand (40 - 50 cm) 
über stark bis sehr stark grushaltigem, schluffi-

Tabelle 1: Korngrößenverteilung „Halde oben" 

Tiefe Grobboden 

> 63 20-63 6,3-20 2-6,3 

Horizont [cm] Gew.% 

jjAh 0-10 0 7,0 24,1 20,9 

jjBv-Cv 10-30 3,3 30,6 21,9 17,0 

jjilCv1 30-60 0 16,1 33,3 18,7 

jji1Cv2 60-90 0 45,1 32,8 9,0 

jjilCV3 90-140 5,4 36,4 33,3 13,7 

- 66 -

gern bis lehmigen Sand mit Steinen (40-80 cm) 
über Festgestein oder Hangschutt. 

Die anthropogenen Böden der Halden, Pingen 
und Terrassenverebnungen sind als Regosole 
und Braunerde-Regosole, selten als mittel bis 
mäßig tiefe Braunerden zu bezeichnen. Die Bo­
denarten wechseln von mittel bis stark grushalti­
gem, schluffigem bis lehmigem Sand (20 - 30 
cm) über stark bis sehr stark grushaltigem, 
schluffigem bis lehmigen Sand mit Steinen (80 -
> 100 cm) über Grus und Steinen. 

Die pH-Werte (CaCl2) im Oberboden schwanken 
zwischen 3,3 und 3,5. In den Halden steigen die 
pH-Werte im Unterboden auf Grund der carbo­
natischen Mineralien auf bis zu 5,6 an. Für einen 
ausgewählten Haldenstandort sind in den Tabel­
len 1-2 die bodenphysikalischen und - chemi­
schen Basisdaten dargestellt. 

Summe 
Verteilung Feinboden 

Bodenart 
l<Summe =100%\ 

>2mm s u T 

Gew.% (KA4) 

34,5 47,0 41,4 11,7 Slu,gr3 

68,1 61,3 30,6 8, 1 Sl3,gr5,x2 

68,8 60,0 32,2 10,8 Sl3,gr5 

87,4 56,6 31,5 11,8 gmGr,s,u 

88,9 65,4 26,9 7,7 gGr,s,u 

Ta~elle 2: Standort „Halde oben", KAKe1t n. MEIWES et al. (1984) [cmolc/kg), Basensättigung (BS) und 
Kat1onenbelegung (%] 

Horizont 
Tiefe pH 

KAK eff BS[%] 
[cm] (CaCl2) 

jjAh 0-10 3,34 4,6 29,8 

jjBv-Cv 10-40 4,53 1,3 100 

jji1Cv1 40-60 5,45 4,5 100 

jj ilCv2 60-90 5,63 6,3 100 

Methodik 

Feststoff 

Zur Erfassung des Stoffbestandes wurden 4 
Leitprofile (2 Haldenstandorte: „Halde oben", 
„Halde unten", sowie 2 natürliche Standorte: 
„Granit", „Gneis") angelegt und horizontbezogen 
beprobt. Analysenumfang und -methoden wer­
den in Tabelle 3 dokumentiert. An repräsentati­
ven Proben der Rückstandshalden wurden zu­
sätzlich spezifische mikroskopische und analyti­
sche Untersuchungen zur Bestimmung der 
Gangart durchgeführt. 

Ca 

17,5 

71,7 
83,1 

81,9 

Mg Na K Al H 

3,8 1,0 3,9 70,2 3,6 
14,8 3,3 10,3 <4 0,0 
11,0 0,8 5,1 < 1 0,0 
12,2 0,6 4,5 < 1 0,0 

Sickerwasser 

Zur Erfassung des Sickerwassers wurden insge­
samt 4 Saugkerzenstationen (2 in Rückstands­
halden, 2 in natürlichen Böden) installiert. In den 
Bergbauhalden wurden Glassinterkerzen (Po­
rendurchmesser 1-1 ,6 µm) lotrecht in Tiefen von 
ca. 3,6 m und 4,6 m eingebaut. Bei den natürli­
chen Standorten wurden Nylon/PE-Saugkerzen 
(Porendurchmesser min. 0,45 µm) eingesetzt, 
die im 30°-Winkel in ca. 60-70 cm Tiefe einge­
baut wurden. 

Die Messdauer (wöchentliche Probennahme, 14-
tägige Mischprobe zur Analyse) erstreckte sich 
über ein halbes Jahr vom 1.1.04 bis 30.06.04. 
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Tabelle 3: Parameterumfang und Analysenmethodik der Feststoffproben 

Parameter Methode untersuchte Bodenfraktion 
Schwermetalle und Arsen Extraktion in Königswasser gemäß DIN ISO 11466 Feinboden < 2 mm 

Grobboden > 2 mm 
Sequentielle Extraktion in Anlehnung an ZEIEN und Feinboden < 2 mm der Halden-
BRÜMMER (1989) standorte 

pH-Wert DIN ISO 10 390 (CaCl2-Methode) Feinboden < 2 mm 
Effektive Kationenaustauschkapa- Ammoniumchloridextraktion nach MEIWES et al. (1984) Feinboden < 2 mm 
zität (KAK eff.) + Kationenbeleguna 

Ergebnisse 

Feststoffgehalte 

Sowohl in Fein- und Grobfraktion beider Halden­
standorte sind Arsen, Blei, Cadmium und Zink 
mit hohen Gesamtgehalten im Feststoff vertre­
ten . Die Schadstoffgehalte der Feinfraktionen 
(<2mm) sind i.d.R. überwiegend höher als die 
der Grobfraktionen. Die Konzentrationen errei­
chen Maximalwerte von 15'000 mg/kg für Blei, 
44 mg/kg für Cadmium, 460 mg/kg Arsen und 
5'000 mg/kg bei Zink (Tabelle 4). An den natürli­
chen Standorten wurden Schwermetall­
konzentrationen im Hintergrundbereich ermittelt. 

Die Ergebnisse der sequentiellen Extraktionen 
weisen deutlich auf eine in den obersten Hal­
denhorizonten ablaufende Abreicherung von 
Cadmium und Zink hin. Die in mobilisierbarer 
und leicht nachlieferbarer Bindungsform vorlie­
genden Cadmium- und Zinkanteile nehmen mit 
der Tiefe zu, wobei insbesondere beim Cadmium 
die Anteile der Fraktion 1 dominieren. In den 
untersten analysierten Horizonten ist Zink bis zu 
40 %, und Cadmium teilweise zu mehr als 60 % 
in den Fraktionen 1 und II gebunden. Die in der 
Feinfraktion festgestellten Cadmium- und Zink­
gehalte nehmen nicht nur zur Haldenoberfläche 
hin ab, gleichzeitig steigen zur Haldenoberfläche 
hin auch die prozentualen Gehaltsanteile der 
stabil in amorphen und kristallinen Eisenoxiden 
bzw. residual gebundenen Schwermetallanteile 
(Fraktionen V -VII) auf 60 bzw. 80 % an. 

Bemerkenswert ist der Gehalt an Siderit (Fe­
C03), der neben einer sehr geringen Komponen­
te von Dolomit für den Karbonatgehalt des Hal­
denmaterials verantwortlich ist. Versauerungsre­
aktionen im Haldenmaterial werden also zu­
nächst durch die Auflösung von Siderit und -
untergeordnet - von Dolomit abgepuffert. 

Sickerwasserbeschaffen heit 

Die pH-Werte der Sickerwasser zeigen einen 
deutlichen Unterschied zwischen den natürlichen 
Böden und den Haldenstandorten (Abb. 1 ). Die 
relativ hohen Werte bei den Halden sind auf die 
Carbonatpufferung im Haldenmaterial zurückzu­
führen. 

Die Sickerwasserkonzentrationen schwankten im 
halbjährlichen Untersuchungszeitraum in der 
Regel in vergleichsweise engen Bereichen. Ta­
belle 5 zeigt die Mittelwerte sowie die MIN und 
MAX-Werte der Messperiode. 

Nur Cadmium und Zink werden in relevanten 
Konzentrationen aus den Halden ausgetragen 
(Abb 2). Die Konzentrationen für Blei schwanken 
zwischen 0,2 µg/I und 15,3 µg/I, wobei der höch­
ste Wert an einem natürlichen Standort gemes­
sen wurde (Abb. 3). Die Arsenkonzentrationen 
sind durchgängig vernachlässigbar klein (max. 
0,8 µg/I). Der Verlauf der Aluminiumkonzentra­
tionen zeigt den Einfluss der versauerten Unter­
böden an den natürlichen Standorten (Abb.4 ). 
Prüfwerte nach BBodSchV werden nur bei Cad­
mium und Zink überschritten. 

Tabelle 4: Analysenergebnisse „Standort Halde oben", Grob- und Feinbodenfraktion [in mg/kg] 

Horizont 
Tiefe Fein/Grob Pb Cd Zn Cr Cu NI Hg As 
[cm] Gew.% 

Ah 0-10 
fein 65,53 6.300 2,1 1.050 27,0 64,0 26,0 0,55 185 
grob 34,47 11.000 5,9 1.650 22,0 105,0 35,0 0,55 130 

jJBv-llCv 10-30 
fein 31 ,88 16.500 13,5 3.300 16,0 240,0 55,0 1,45 460 
grob 68,12 12.500 21,0 3.500 15,0 125,0 41,0 0,82 220 

i1Cv1 30-60 
fein 31,21 10.000 26,0 4.000 24,0 145,0 65,0 0,72 280 
grob 68,79 5.900 21,0 3.000 19,0 80,0 47,0 0,44 175 

11Cv2 60-90 
fein 12,61 4.000 44,0 4.100 35,0 82,0 89,0 0,36 195 
grob 87,39 7.800 24,0 3.500 16,0 89,0 45,0 3,00 230 

11Cv3 90-140 
fein 11, 15 14.500 28,0 5.000 14,0 280,0 58,0 1,20 370 
grob 88,85 9.800 29,0 4.600 14,0 160,0 45,0 0,23 135 
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Tabelle 5: Sickerwasserkonzentrationen (ausgewählte Parameter): MIN- MAX- und Mittelwerte [µg/I] 

Standort 

Halde oben 
Halde unten 
Gneis 
Granit 
Quelle 

Prüfwert 
BBodSchV 

Pb Cd Zn As 
Min Mittel Max Min Mittel Max Min Mittel Max Min Mittel 

uall JJQll ua/1 
3,7 7,8 13,2 14,2 16,7 20,5 1.990 2.331 3.031 0 0,1 
0,9 1,6 3,2 1,3 2,8 4,8 109 956 5.660 0,5 0,7 
0,2 0,8 5.1 0,3 0,4 0.5 22 157 759 0 0 
0,3 7,4 15,3 0,1 0,3 0,6 24 102 276 0 0 
2,7 3.4 4,4 3,2 3,9 4,1 463 1.088 4.170 O,B 0,9 

25 5 500 10 

pH-Werte 
8,0 ~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~ 
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Abbildung 1: Verlauf der pH-Werte 
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Bleikonzentrationen 

15 -~ 10 4---------~-______:'~~----7'"------~~---.;;;::,.....-----J 
.= 
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Abbildung 3: Verlauf der Bleikonzentrationen 

Aluminiumkonzentrationen 

1000 
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Abbildung 4: Verlauf der Aluminiumkonzentrationen 

Fazit 

Entgegen der Annahme, dass hohe Gesamt­
gehalte auch zu hohen Sickerwasser­
konzentrationen führen, wurden außer bei Zink 
und Cadmium keine Prüfwertüberschreitungen n. 
BBodSchV festgestellt. Arsen wird unter den 
gegebenen Standortverhältnissen (oxidierende 
Bedingungen) trotz hoher Feststoffgehalte nicht 
ausgetragen. 

Am Granitstandort (natürlicher Boden) wurden 
auf Grund tiefgründiger Versauerung im Sicker-

wasser für Blei kurzzeitig höhere Konzentratio­
nen als in den Bergbauhalden gemessen. 

Die Herkunft (Gangtyp) des Haldenmaterials hat 
entscheidenden Einfluss auf die Mobilität der 
Schwermetalle (z.B. durch Carbonatpufferung im 
Untergrund). 

Das Gefährdungspotential für das Grundwasser 
ist demnach als gering einzustufen, da die Kon­
zentrationen der problematischen Schwer­
metalle entweder unter den Prüfwerten n. 
BBodSchV lagen oder die überschlägig berech­
neten Frachten kleiner als der Emax-Wert waren 
(VwV, 1993). 



Die Sickerwasserbeprobung mittels Saugkerzen 
lieferte plausible Werte für eine verbesserte 
Gefährdungsabschätzung. Die Saugkerzen­
methode empfiehlt sich damit für den Einsatz 
sowohl bei Erkundungen wie auch beim Monito­
ring zur Beweissicherung von ähnlich gelagerten 
Fällen. 

Auf Grundlage der im Modellvorhaben gewon­
nenen Erkenntnisse und Auswertung von Litera­
tur (u . a. WIEBER 2000, 2003) wurde eine Kon­
zeption zur schematischen Erkundung und Be­
wertung von Bergbaurückstandshalden entwik­
kelt. 
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SCHADSTOFFE IN DEN SEDIMENTEN DES BODENSEES 
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Zusammenfassung 

Im Bodensee wurden anorganische und 
organische Schadstoffe in datierten Sediment­
kernen und Oberflächensedimenten analysiert. 
Die Konzentrationen der meisten organischen 
Schadstoffe haben ein deutliches Maximum in 
den 60er und 70er Jahren des letzten 
Jahrhunderts und nehmen zur Oberfläche hin ab 
(z.B. Dioxine, Organozinnverbindungen). In den 
heutigen Sedimentoberflächen lassen sich einige 
Stoffgruppen nicht nachweisen (z.B. Pharma­
zeutika) oder liegen nur wenig über den 
Bestimmungsgrenzen (Bromierte Flamm­
schutzmittel, PCB's). Andere toxikologisch sehr 
bedenkliche Einzelverbindungen (Benzo(a)pyren, 
Nonylphenol, Oktylphenol, DEHP) sind gut 
nachweisbar, liegen jedoch in Konzentrationen 
ohne akute Toxizität vor. Die Konzentrationen 
fast aller Metalle liegen heute auf dem Niveau 
des geogenen Hintergrundes und zeigen 
eindrucksvoll den Erfolg der Bemühungen zur 
Gewässerreinhaltung im Einzugsgebiet des 
Bodensees. 

1. Einleitung 

Seesedimente sind Lebensräume für viele 
Organismen, Reaktor mit komplexen chemischen 
Umsetzungsprozessen und nicht zuletzt ein 
nützliches Archiv zur Rekonstruktion vergangener 
Umweltbedingungen. Im Bodensee wurde seit 
Beginn der 1960er Jahre die Eutrophierung und 
Reoligotrophierung intensiv beobachtet. Mit 
umfangreichen und langfristigen Untersuchungs­
programmen wurden viele chemische (Nähr­
stoffe, Schadstoffe) und biologische Parameter 
(Algen, Zooplankton, z.T. auch Makrobenthos) 
untersucht (IGKB 2004). Diese Entwicklung lässt 
sich mit Hilfe von Sedimentkernen sehr gut 
nachvollziehen und in Zeiträume extrapolieren, 
die weniger gut mit Daten aus der Wassersäule 
dokumentiert sind (FÖRSTNER und MÜLLER 
1974, WESSELS et al. 1998, WESSELS und 
SCHRÖDER 1998). 
Neben diesen „klassischen" Parametern der 
Gewässerbelastung lassen sich in jüngerer Zeit 
sogar in hochalpinen Seen und deren Einzugs­
gebieten persistente organische Verbindungen 
(„POP") und Schwermetalle nachweisen, die in 
der Regel über die Luft eingetragen werden und 

Bulletin BGS 29, 71-76 (2006) 

Abstract: harmful substances in 
sediments of Lake Constance 
In Lake Constance, organic and inorganic 
pollutants were analyzed in dated sediment cores 
and sediment surface samples. Concentrations of 
most organic pollutants have a prominent 
maximum in the 1960's-1970's and decrease to 
the sediment surface (e.g. dioxins, organotin 
compounds). In present day sediment surfaces, 
some analytical groups are not detected (e.g. 
pharmaceuticals) or have values close to the 
detection limit {brominated flame retardants, 
PCB). Other toxic substances as 
(Benzo(a)pyrene, Nonylphenole, Oktylphenole, 
DEHP), are well detected, but have 
concentrations below critical toxic levels. Today, 
concentrations of almest all metals are close to 
geogenic background values which impressively 
indicates the success in water protection 
measures at Lake Constance. 

Keywords: Lake Constance, sediment, persistent 
organic pollutants, pop, PBDE 

im Ökosystem See bzw. Seeboden akkumulieren 
(z.B. GRIMAL T et al. 2004, SCHEFFKNECHT et 
al. 2003). 
Auch im Bodensee wurden Untersuchungen zu 
Arzneimittelrückständen und organischen 
Spurenstoffen im Sediment und Wasser 
vorgenommen, die allerdings analytisch und 
räumlich wenig umfassend waren (MÜLLER 
1977, ROßKNECHT, 1992, ROßKNECHT et al. 
2001 ). Zu Dioxinen im Sediment liegen wenige 
Daten aus einer älteren Studie vor (HAGEN­
MAIER 1987, unveröffentlicht). 
Das Institut für Seenforschung der Landesanstalt 
untersuchte im Projekt „Bodensee-Untersuchung­
Seeboden" (BUS) den derzeitigen Zustand des 
Seebodens. Wesentliche Fragestellungen sind 
die Bestandsaufnahme der Lebensgemein­
schaften, der grundlegenden sedimentologischen 
Parameter und der chemischen Charakterisie­
rung des Ablagerungsraumes (ISF 2006). Hier 
interessieren insbesondere, welche Nährstoffe 
und Schadstoffe in den Ablagerungen vorhanden 
sind und ob diese gegebenenfalls remobilisiert 
werden können. Die wichtigsten Resultate für die 
organischen und anorganischen chemischen 
Schadstoffe werden in diesem Beitrag umrissen. 
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Abb. 1 : Probenstellen im Bodensee für das Projekt .Bodensee-Untersuchung-Seeboden" (BUS). 
Ausgefüllte kleine Kreise zeigen die Oberflächenproben (0-1 cm) des Jahres 2004. Große Kreise zeigen 
die Positionen der Sedimentkerne aus dem Jahr 2005. 

2. Material und Methoden 

Zwischen Januar und März 2004 wurden an 
insgesamt 48 Stationen im Bodensee mit einem 
selbst konstruierten Probenahmegerät bis zu 12 
Sedimentkerne je Station entnommen (Abb. 1 ). 
Die Probenahmestellen wurden ausgewählt, um 
unterschiedliche Bereiche des Sees zu erfassen 
(z.B. Ufernähe, Wassertiefe, Beeinflussung durch 
Flussmündungen, unterschiedliche Seeteile, 
Nähe zu Siedlungen), vorhandene Informationen 
aus älteren Arbeiten einzubeziehen, und um 
möglicherweise vorhandene Gradienten verfolgen 
zu können (z.B. entlang von Zuflüssen, vom 
Nordufer zum Südufer). 
Für die chemische Analytik wurde je Station aus 
einem Kern das Tiefenintervall 0-1 cm entnom­
men und gefriergetrocknet. Fünf Teilmengen 
zwischen 1 g und 50 g der getrockneten Proben 
wurden an externe Labore verschickt oder im 
eigenen Labor untersucht. Von jeweils drei 
Parallelkernen bestimmten wir zur Beschreibung 
der Lithologie Korngrössen, Mineralbestand 
sowie die Kohlenstoff- und Schwefelgehalte. Die 
restlichen Kerne waren der Bestimmung 
biologischer Parameter vorbehalten. 
Zur Erfassung der langfristigen Trends bei den 
Schadstoffgruppen entnahmen wir im Frühjahr 
2005 insgesamt sieben Sedimentkerne und 
beprobten diese in Zentimeterschritten. Die 
Datierung erfolgte bei vier Kernen mit 137Cs, drei 
andere konnten über das Abzählen von Hoch-

wasserlagen auf ein bis zwei Jahre genau datiert 
werden. Danach wurden die Einzelproben zu 
möglichst gleichen, ca. 10-20 Jahre repräsen­
tierenden Zeitintervallen zusammengemischt und 
analog den Oberflächenproben an die Labore 
verteilt. Die sedimentologischen Analysen an den 
Sedimentkernen wurden an den zentimeter­
mächtigen Einzelproben vorgenommen, um die 
möglicherweise vorhandene Variabilität (z.B. 
Hochwasser-einträge) innerhalb des Zeitintervalls 
bei der Interpretation berücksichtigen zu können. 
Sämtliche Stoffgruppen, Analyseverfahren, 
beteiligte Labore und die verwendeten Methoden 
sind an anderem Ort ausführlicher beschrieben 
(ISF 2006, IGKB 2007) bzw. bei den Autoren 
erhältlich. 

3. Ergebnisse und Diskussion 

Metalle 
Die Analyse der Metallkonzentrationen in den 
Sedimentoberflächen zeigt, dass insgesamt keine 
flächendeckenden grösseren Kontaminationen im 
See vorhanden sind. Lediglich lokal lassen sich 
einzelne Belastungsschwerpunkte erkennen (z.B. 
Chrom in der Rorschacher Bucht). 
Im Vergleich mit den Resultaten von drei, etwa 
5000 Jahre alten Sedimentproben aus der 
Friedrichshafener Bucht am Nordufer des Sees 
(WESSELS 1995) liegen die heutigen Metall­
gehalte in der Grössenordnung der Schwan-
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Abb. 2: Metallgehalte in Sedimentoberflächen der Friedrichshafener Bucht am Nordufer des Sees 
liegen wie etwa 5000 Jahren alte Ablagerungen in der Grössenordnung des geogenen Hintergrundes. 

kungsbreite des geogenen Hintergrundes 
(Abb. 2). Nur bei Zink liegen die Maximal­
konzentrationen mit ca. 100 mg/kg etwa doppelt 
so hoch wie der Hintergrundwert. 
In den Sedimentkernen findet sich das Maximum 
der Metallkonzentrationen um 1960, was in 
etlichen älteren Arbeiten und präziser beprobten 
Kernen bereits festgestellt wurde (z.B. 
FORSTNER und MÜLLER 1977, WESSELS und 
SCHRÖDER 1998). 
Mit den flächendeckenden Untersuchungen der 
Sedimentoberflächen konnte gezeigt werden, 
dass der anthropogene Schwermetalleintrag 
erheblich zurückgegangen ist und man bei nur 
sehr wenigen, lokal eng begrenzten Arealen noch 
erhöhte Stoffkonzentrationen findet. Diese 
Stoffgruppe ist somit im Regelfall kein Problem 
für die aquatische Umwelt im Bodensee. 

Organische Schadstoffe 
Organische Schadstoffe in den Oberflächen­
sedimenten zeigen ein uneinheitliches Bild 
(Tab. 1 ). Einige Stoffgruppen mit toxikologisch 
bedenklichen Einzelverbindungen konnten häufig 
und gut quantifizierbar nachgewiesen werden 
(z.B. Phthalate (DEHP), PAH's (Benzo(a)pyren) 
und Phenole (Nonylphenol, Oktylphenol). Die 
mittlere Konzentration bei den nachweisbaren 
Einzelverbindungen reicht von 30 ng/kg (BDE 
180) bis knapp 3 mg/kg (DEHP). Andere 
Stoffgruppen, wie die Trialkylphosphate, lagen 
nur geringfügig über der Nachweisgrenze, aber 
unterhalb der Bestimmungsgrenze (Werte unter 
der Bestimmungsgrenze können identifiziert aber 

nicht aber nicht hinreichend genau quantifiziert 
werden). Pharmazeutika und Duftstoffe, die sich 
im Wasser nachweisen Hessen (ROßKNECHT et 
al. 2001 ), fanden wir nicht im Sediment. Die in 
der Vergangenheit häufig bei Schiffsanstrichen 
oder auch als Pflanzenschutzmittel verwendeten 
Organezinnverbindungen (Triphenylzinn, Tributyl­
zinn) wurden nur in jeweils einer Oberflächen­
probe nachgewiesen. In der Regel ist die 
Verteilung der organischen Schadstoffe in den 
Oberflächensedimenten vom Gehalt an organi­
schem Kohlenstoff abhängig. Höhere Konzen­
trationen sind insbesondere in der Nähe von 
Flussmündungen (Argen und Schussen am 
Nordufer) bzw. in Buchten zu finden (Steinacher 
und Rorschacher Bucht am Südufer). 
In den Sedimentkernen liegt bei fast allen 
Parametern das Konzentrationsmaximum der 
organischen Schadstoffe zwischen etwa 1950 
und 1980. Dieses Maximum ist von Vorgänger­
untersuchungen im Wesentlichen bekannt 
(MÜLLER 1977, ROßKNECHT 1992), und wurde 
für diese Untersuchung mit einer grossen Anzahl 
zusätzlicher Parameter an weiteren Kernen aus 
unterschiedlichen Seeteilen bestätigt und 
präzisiert. 
Stellvertretend sollen hier Konzentrationen der 
Dioxine und Furane, ODE, PBDE sowie die 
Korngrössen in einem durch Abzählen von 
Jahreslagen gut datierten Kern aus der 
Friedrichshafener Bucht gezeigt werden (Abb. 3). 
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Tabelle 1: Organische Stoffe in den Oberflächensedimenten des Bodensees. Aufgeführt sind lediglich Stoffe 
mit mindestens einem Messwert über der Bestimmungsgrenze (BG). Bei fett gedruckten Verbindungen sind 
mehr als 90 % der Messwerte grösser oder gleich der Bestimmungsgrenze, bei kursiv gesetzten Stoffen sind 
weniger als 10 % der Messw~rte grösser oder gleich der BG. Aus finanziellen Gründen konnten nicht an allen 
Proben alle Parameter bestimmt werden (N = 23 bzw. N = 43). 

Mittelwert Max. 
Stoffaruooe BG lua/kal Anzahl N N >=BG lua/kal lua/kal 
Halogenbenzole Pentabrombenzol 0.1 23 9 0.08 0.5 

Pentabromtoluol 0.1 23 6 0.11 1.0 
1,2,4,5-Tetrabrombenzol 0.1 23 15 0.42 2.0 
Hexabrombenzol 0.1 23 12 0.46 1.8 

Halogenphenole 2,4-Dibromphenol 0.1 23 21 0.21 0.6 
2,4,6-Tribromphenol 0.1 23 22 1.59 5.3 

Organezinn-Verbindungen , Triphenylzinn 20 23 1 23.0 
Tributvlzinn 20 23 1 26.0 

Polycyclische Aromatische Anthracen 5 43 10 3.84 16.1 
Kohlenwasserstoffe (PAH) 

Acenaphthen 65 43 4 121 
Benzo(k)fluoranthen 10 43 30 20.0 124 
Benzo(a)anthracen 15 43 35 26.5 88.6 
lndeno(1,2,3-cd)pyren 50 43 6 26.9 428 
Benzo(a)pyren 13 43 30 30.8 138 
Chrysen 15 43 34 32.9 102 
Benzo(ghi)perylen 15 43 30 34.5 260 
Benzo(b )fluoranthen 8 43 40 46.6 331 

Phenanthren 45 43 28 48.2 116 

Pyren 40 43 34 70.6 191 
Fluoranthen 35 43 38 79.5 220 

Polybromierte BOE180 0.4 23 1 0.4 
Diphenylether (PBDE) 

BDE154 0.1 23 8 0.11 0.4 
BDE153 0.1 23 11 0.16 0.5 
BDE100 0.1 23 20 0.39 1.3 
BDE28 0.1 23 23 0.75 6.0 
BDE99 0.1 23 23 1.27 3.5 
BDE47 0.1 23 23 4.65 46.7 

Polychlorierte Biphenyle PCB-28 0.2 43 16 0.20 1.1 
(PCB) PCB-52 0.2 43 26 0.27 1.0 

PCB-101 0.2 43 41 0.74 1.8 
PCB-180 0.2 43 42 0.74 2.1 
PCB-153 0.2 43 43 1.34 3.0 
PCB-138 0.2 43 43 1.42 3.1 

Phenolische Desinfek-
tionsmittel Triclosan 0.1 23 23 19.4 64.4 
Phenolische Bisphenol A 0.1 23 23 29.5 75.1 
Xenoestrogene Octylphenol 0.1 23 23 29.6 198 

Nonylphenole 0.1 23 23 139 553 
Butylphenol 0.1 23 23 174 640 
Butylhydroxvtoluol 0.1 23 23 933 3698 

Phthalate Benzylbutylphthalat 1 23 23 53.1 172 
Diethylphthalat 1 23 23 93.3 478 
Di-isobutylphthalat 1 23 23 345 1102 
Di-n-butylphthalat 1 23 23 639 2332 
Dlfethvlhexyl)phthalat 1 23 23 2899 12972 

Sonstige Polymer- Tetrabromblsphenol A 0.1 23 23 1.39 5.3 
komponenten 

Terephthalsäure 1 23 23 473 1534 

4-H~drox~benzoesäure 1 23 23 476 1226 
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Korngrösse (µm) PCDF(TEQ) 
(ng/kg) 

p,p-DDE 
(µg/kg) 

Summe PBDE 
(µg/kg) 

125 32 8 2 0 5 10 15 0 2 4 6 0 1 2 
2005 

1999 5 . ----------------------------1------~_._ _____ _ 

'* 15 ~ c ..._ 
(1.) 

~ 20 

25 

1980 -----------------
1968 

+-.--~------------

1956 

1930 

1910 

Abb. 3: Korngrößen und organische Schadstoffe eines Sedimentkerns von der Stelle FD am Nordufer 
des Bodensees (s. Abb. 1 ). Dioxine/Furane (PCDF) sowie das DDT-Abbauprodukt ODE weisen wie 
die meisten anderen organischen Schadstoffe maximale Konzentrationen in den 1960er-70er Jahren 
auf. Nur bei den polybromierten Diphenylethern (PBDE) ist eine kontinuierliche Zunahme bis in die 
heutige Zeit zu beobachten. 

Das Sediment an der Probenstelle FD (vgl. 
Abb. 1) ist ein fein laminierter Silt, in dem die als 
visuelle Datierungshilfe verwendeten Hoch­
wasserlagen (WESSELS et al. 1998) keinen 
deutlichen Korngrösseneffekt hinterlassen. 
Ledigleich zwischen etwa 1965 und 1988 ist eine 
geringfügige Kornvergröberung erkennbar. Die 
Konzentrationsänderungen sind darum nicht auf 
Korngrössen- oder Akkumulationseffekte zurück­
zuführen. 
Das DDT-Abbauprodukt ODE wurde in allen 
Kernen nachgewiesen, die Ausgangssubstanz 
hingegen liess sich im gesamten See lediglich in 
drei Proben bestimmen. Da ODE etwa fünfmal 
wasserlöslicher als DDT ist, sind die im Sediment 
vorhandenen ODE-Konzentrationen demnach 
sowohl ein Hinweis auf einen vergangenen DDT­
Eintrag als auch den Abbau dieser problema­
tischen Stoffgruppe im Sediment. Dioxine und 
Furane (PCDF) waren in sämtlichen Proben 
nachweisbar und erreichen wie ODE ihre 
maximale Konzentration im Zeitabschnitt 1956-
1967 (Abb. 3). In anderen Kernen liegt das 
jeweilige Maximum in der darüber liegenden 
Probe (ca. 1965-1978), was auf lokale Beeinflus­
sungen der Probenstationen hindeutet. 
Einzige Ausnahme von dem generellen zeitlichen 
Verteilungsbild sind die polybromierten 
Diphenylether (PBDE); als einzige Stoffgruppe 
zeigen sie eine Zunahme zur Sedimentober-

fläche. PBDE werden als Flammschutzmittel in 
Kunststoffen eingesetzt, und sind in der Umwelt 
persistent. Sie reichern sich in der Nahrungskette 
an und wurden beispielsweise in einer schwedi­
schen Studie in der Muttermilch oder auch im 
Fettgewebe von marinen und terrestrischen 
Säugetieren in Australien nachgewiesen (NOREN 
und MEIRONTYE 1998, SYMONS et al. 2004). 
Diese Stoffgruppe wird kritisch beobachtet, da 
nur wenig über die langfristigen 
ökotoxikologischen Wirkungen bekannt und eine 
stete Zunahme zu beobachten ist (EEA 1999). 
Die im Bodensee-Sediment beobachtete alleinige 
Zunahme dieser Stoffgruppe unterstreicht die 
Notwendigkeit eines Monitorings dieser 
Stoffgruppe an ausgewählten Standorten. 

Schlussfolgerungen 
Eine akut toxische Wirkung der im Bodensee­
Sediment gefundenen organischen Schadstoffe 
ist auf Grund der gefundenen Konzentrationen 
nicht zu erwarten. Eine chronische, endokrine 
oder gentoxische Wirkung an einzelnen Stellen 
ist aber nicht auszuschliessen und sollte näher 
untersucht werden. Polybromierte Diphenylether 
sind am Bodensee die einzige Stoffgruppe, die 
trotz aufwändiger Abwasserreinhaltung und 
Umweltgesetzgebung zur Emissionsvermeidung 
eine langfristige und kontinuierliche Zunahme 
zeigen. 
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Ausbreitung von Tetrachlorethan im gesättigten Bereich -
eine Fallstudie 

Jürgen Abrecht 

GEOTEST AG, Birkenstrasse 15, 3052 Zollikofen 

Zusammenfassung 

Am Standort einer Firma zur Entsorgung und 
Verwertung von Schlachtnebenprodukten besteht 
als Folge der Anwendung von grossen Mengen 
Tetrachlorethan (Per) eine beträchtliche Grund­
wasserverschmutzung in Form einer mindestens 
600 m langen Schadstoff-Fahne. 
Der noch vorhandene Schadstoffherd (ein Herd 
ist bereits saniert) ist charakterisiert durch vor­
wiegend Per (bis >10 mg/f) neben geringeren 
Anteilen Trichlorethen (<30 µg/f) und cis-1,2-
Dichlorethen (<50 µg/f). 
Der Grundwasserleiter mit einem Flurabstand von 
rund 2 m besteht aus sandig-kiesigen, gut 
durchlässigen Schottern (k - 3 X 10"3 m/s; Ge­
fälle: 0.2%). Die Felsoberfläche (Molasse­
sandstein) wirkt als Stauer und weist ein ausge­
prägtes Relief auf. 
Die Ausbreitung des Pers im Schadenherd erfolg­
te zuerst vorwiegend gravitativ. Dies führte zur 
Bildung von „Pools" mit Per in Phase (DNAPL = 
dense nonaqueous phase liquid) in kleindimensi­
onierten Vertiefungen in der Sandsteinoberfläche 
(„Kolklöcher''). Eine hohe Per-Belastung liegt nur 
im untersten Teil des Leiters direkt über dem 
Stauer vor. Per hat auch den Sandstein, zumin­
dest stellenweise, bis auf eine Tiefe von 30-50 
cm infiltriert. Im Abstrom ist eine erhebliche late­
rale und vertikale Dispersion zu beobachten. Der 
wirksame Transportmechanismus ist hier kon­
vektiv, zum Teil auch advektiv. Die GW-Belas­
tung nimmt im Abstrom in 100 m Abstand auf ca. 
300 - 500 µg/f Per ab. 
Der Schadenfall illustriert das Schadstoff-spezifi­
sche Ausbreitungsverhalten von Per und den Ein­
fluss der lokalen hydrogeologischen Verhältnisse. 

1. Einführung, Situation 

An einem seit 1964 existierenden Industriestand­
ort wurden bis 1983 grosse Mengen an Tetra­
chlorethen (Per) eingesetzt. Vermutlich infolge 
von Verlusten in der Per-Abscheideranlage kam 
es zur Versickerung von erheblichen Mengen 
Lösungsmittel und zur Bildung von Per-Pools 
(DNAPL) an der Basis des Grundwasserleiters. 
Die bestehende Grundwasserbelastung mit Aus­
bildung einer Schadstofffahne (Abb. 1) wurde erst 
1999 entdeckt und führte bereits zu einer Teil-

Bulletin BGS 29, 77-80 (2006) 

Abstract: Transport of tetrachlor­
ethylene in the saturated zone - a 
case study 

During 20 years considerable amounts of tetra­
chlorethylene (PCE) infiltrated the underground at 
an industrial site for the treatment and recovery of 
slaughterhouse wastes. A 600 m long contami­
nant plume of TCE has been formed. In the 
source region TCE-concentration exceeds 10 
mg/f. Further contaminants of minor importance 
are trichlorethylene (<30 /f) and cis-1,2-dichlor­
ethylene (<50 µg/f). 
The unconfined aquifer has a high hydraulic per­
meability (k - 5 . 10-3 m/s; gradient: 0.2%). The 
water table is at approximately 2 m below sur­
face. 
Due to the primarily gravitative transport DNAPL 
pools did form in numerous small pits on the mo­
lasse rock surface. Hence high TCE concentra­
tions (10% saturation) are only found within a 
short distance above the pools. TCE also infil­
trated the sandstone down to a depth of 30-50 
cms). TCE decrease to 300-500 µg/f within 100 
m distance downstream. 

Keywords: DNAPL, chlorinated solvents, 
groundwater, transport, pools 

sanierung des Standorts mittels Dekontamination 
eines Teils des Schadenherdes. Diese Sanie­
rungsarbeiten lieferten wertvolle Informationen 
über Art und Verteilung der Kontamination. Wei­
tere wesentliche Erkenntnisse über die Schad­
stoffverteilung in der ungesättigten Zone ergaben 
die ergänzenden Untersuchungen im Hinblick auf 
die Sanierung der noch vorhandenen Verschmut­
zung. Dabei stand vor allem der Gewinn von 
Kenntnissen über die vertikale Schadstoffvertei­
lung über die gesamte Grundwassermächtigkeit 
im Vordergrund. 



2. Hydrogeologische Situation 

Der Standort liegt am Rand eines grossen Lo­
ckergesteinsvorkommens quartären Alters, hier 
bestehend aus grobkörnigen sandigen Schottern 
mit hoher Durchlässigkeit. Die Schotter überla­
gern einerseits feinkörnige limnische Ablagerun­
gen oder direkt den tertiären Molassefels aus 
Sandstein/Mergel-Wechsellagerungen. 

,; 
~h-/r---'f+-I __.l,, PO-

Abb. 1 Grundwasserisohypsen und Schadstofffahne 
im unmittelbaren Abstrom des Schadenherdes. Mit 
Messstellen H (Schadenherd) und A (Abstrom). 

Der Aquifer ist ungespannt, hat eine Mächtigkeit 
von 3 - 6 m und weist hohe, variable Durch­
lässigkeitsbeiwerte zwischen etwa 3 x 104 und 
5x10"3 m/s auf. Die Grundwasserneubildung 
erfolgt durch Infiltration aus Oberflächengewäs­
sern, Grundwasserzufluss von den östlich an­
grenzenden Zuströmbereichen und durch Nieder­
schläge. Der maximale Schwankungsbereich des 
Grundwasserspiegels liegt um 1 m bei einem 
mittleren Flurabstand von 1.8 - 2.3 m. Die Fliess­
geschwindigkeit beträgt um 1-2 mfTag, wobei 
Hinweise bestehen, dass wegen des teilweise ins 
Grundwasser reichenden Betriebsgebäudes die 
lokalen Strömungsverhältnisse gestört sind. 
Der ungesättigte Bereich weist am Standort glei­
che Eigenschaften auf wie der gesättigte. Im Be­
reich des Schadstoffherdes ist die Oberfläche 
weitgehend versiegelt. 
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3. Die Grundwasserbelastung 
durch FCKW und ihre Entwicklung 

Während der vermutlich sekundäre Schadstoff­
herd (Folge einer undichten Leitung?) bereits 
durch Auskoffern saniert wurde, sind die Arbeiten 
für die Sanierung des primären Herdes (direkte 
Versickerung aus den ehern. Absetzbecken) zur 
Zeit im Gang. Nachfolgende Daten beinhalten 
Ergebnisse aus der Detail- und Sanierungsunter­
suchung sowie aus der ersten Sanierungsphase. 

Die Grundwasserbelastung im Herd und im 
nahen Abstrom (ca. 100 m) 

Nachfolgende Abbildungen 2 und 3 zeigen die 
Per-Belastung im Schadenherd und in ca. 100 m 
Abstand davon (abstromseitig). Die Daten wur­
den mittels einer hochauflösenden Grundwasser­
probennahme ermittelt und erlauben eine Erfas­
sung der vertikalen Per-Verteilung im Bereich der 
Verfilterung des Kleinfilterbrunnens. 
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Abb. 2 Bohrprofil, Messstellenausbau und 
zentration im Schadenherd (Messstelle H) 
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Abb. 3 Bohrprofil, Messstellenausbau und Per-Kon­
zentration im Abstrom (Messstelle A). 
Entwicklung des heutigen Schadenbildes 



Die unterschiedlichen Konzentrationsprofile in 
Abb. 2 und 3 sind die Folge der unterschiedlichen 
Transportmechanismen der Lösungsmittel im 
laufe der Entwicklung des Schadenbildes. Zahl­
reiche Analysen und 13C-lsotopenmessungen 
(EAWAG, 2004) belegen, dass ein nennenswer­
ter Abbau des Pers nicht stattfindet 

1. Phase: Versickerung 

Wegen der besonderen baulichen Eigenheiten 
des Absetzbeckens, welches mit seinem unteren 
Teil - zumindest zeitweise - unter den Grund­
wasserspiegel reichte, gelangten vermutlich un­
bemerkt über eine lange Zeitdauer grössere 
Mengen an Per durch den undichten Beton direkt 
in den gesättigten Bereich. Dort migrierte das 
Lösungsmittel als DNAPL gravitativ bis auf den 
Stauer. Wegen der hohen Durchlässigkeit des 
Schotters und des Fehlens von gering durchläs­
sigen Lagen bildete sich unter dem Absetzbecken 
ein DNAPL-Pool. 
In den als Folge der quartären Flusserosion 
(„Auskolkung") zahlreichen Vertiefungen in der 
Oberfläche des Sandsteins (Abb. 4) wurde das 
Lösungsmittel zum wohl grösseren Teil zurück­
gehalten. Da deren Aufnahmekapazität (schät­
zungsweise insgesamt 1-2 Tonnen Per?) über­
schritten wurde, kam es zu einem gravitativen 
Wegfliessen des DNAPL unabhängig von der 
Grundwasserfliessrichtung in Senken in der Fels­
oberfläche. 

Abb. 4 Felsoberfläche (Sandstein) mit Kolklöchern mit 
DNAPL („Pools") 

2. Phase: In-Lösung-gehen, advektiver Weg­
transport 

Bereits während der Versickerungsphase begann 
die Auflösung der im gesättigten Bereich entstan­
denen Residuale sowie der Pools in den Kolklö­
chern. Wegen der guten Durchlässigkeit, der 
relativ hohen Filtergeschwindigkeit und des Feh­
lens von feinkörnigen Einlagerungen innerhalb 
des Schotters wurden die Per-Residuale offen-
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sichtlich vollständig gelöst und advektiv weg­
transportiert. Dies dürfte erklären, warum heute 
die Belastung des Grundwassers im Herdbereich 
mit Ausnahme der untersten ca. 30 cm ver­
gleichsweise gering ist (Abb. 2 und 5). Da einer­
seits das Lösen der DNAPL im Grundwasser ein 
diffusiver und somit langsamer Vorgang ist, ande­
rerseits Per mit rund 200 mgle eine geringe Lös­
lichkeit aufweist, vollzieht sich der Abbau der 
Pools durch In-Lösung gehen sehr langsam. 
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~· r1u..ii.•··~t.W\tf4~lott~ 
MI •Clh JohM•n a PMllow(1182). 

200-t-----t----+-- Kurwn IGrl'Mll.ll'ftnven 5, 10Wld 

"~ 
'V1nt1Wtt '*penoMlll: o.oooa:a rn 

- "8rMJtlr. D.31 l 150 of--l-'0+---+----I-::.·::::::.~. i~":.!Om"/9 
c 
0 

'.:> i 100 

~ i 50 

0.0 01 02 03 04 

Abb. 5 Höhe über Pool (m) 

Berechnung der Per-Konzentration im Herdbereich im 
Grundwasser über einem Pool von 15 m Länge an 
dessen Ende (nach JOHNSON und PANKOW, 1992) 
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Abb. 6 Berechnung der Lösungszeitdauer für Pools 
unterschiedlicher Grösse und für unterschiedliche 
Fliessgeschwindigkeiten (nach JOHNSON und PAN­
KOW, 1992) 

Per kann nur an der Grenzfläche zum überströ­
menden Grundwasser gelöst werden (sog. Film­
diffusion, FÖRSTNER und GRATHWOHL, 2003). 
Durch die „geschützte" Lage in den Kolklöchern 
ist die Grenzfläche relativ klein, was den Lö­
sungsprozess weiter verlangsamt. 

Eine Berechnung der Zeitdauer für die Per-Lö­
sung aus Pools unterschiedlicher Länge und für 
verschiedene Grundwasser-Fliessgeschwindig­
keiten zeigt Abb. 6. Für unseren Fall, wo aus 
Pump- und Tracerversuchen eine mittlere Fliess­
geschwindigkeit von 1.5 m/Tag ermittelt wurde, 



ergibt sich für die geschätzte Poollänge von 15 m 
eine Zeitdauer von rund 500 Jahren. Eine einfa­
che Abschätzung aufgrund der im unmittelbaren 
Abstrom gemessenen Konzentration und der 
Annahme eines Per-Reservoirs von 1 '500 kg 
ergibt eine Lösungsrate von rund 8 kg/Jahr. Zur 
vollständigen Entfernung des Per-Pools wären 
somit rund 190 Jahre erforderlich. Auch wenn 
diese Zahlen mit einer erheblichen Unsicherheit 
behaftet sind, zeigen sie, dass ein vollständiger 
Wegtransport des DNAPL ohne äussere Einwir­
kung („natural attenuation") nur über einen sehr 
langen Zeitraum möglich ist. 

Im nahen Abstrom zeigt sich ein anderes Vertei­
lungsmuster der Per-Konzentration im Grund­
wasser (Abb. 3). Die Konzentrationen sind infolge 
der Dispersion im Grundwasserleiter um rund 
zwei Grössenordnungen tiefer. Der ursprünglich 
starke vertikale Konzentrationsgradient ist prak­
tisch nicht mehr feststellbar. Vielmehr zeigt sich 
über die Leitermächtigkeit eine annähernd homo­
gene Verteilung. Die leichte Zunahme gegen 
oben könnte eine Folge des konvektiven Trans­
ports sein, indem wegen der intensiven Erwär­
mung des Grundwassers eine aufwärts gerichtete 
Strömungskomponente wirksam wird. 
Ein Absinken von gelösten halogenierten Lö­
sungsmitteln (FCKW) mit hohem spezifischem 
Gewicht im Grundwasser ist wegen der geringen 
Löslichkeit dieser Stoffe nicht zu erwarten. Ent­
stehende Dichtedifferenzen zwischen FCKW­
belastetem und unbelastetem Grundwasser lie­
gen in der Grössenordnung der Unterschiede 
infolge von Temperaturdifferenzen und werden 
somit zumindest kompensiert. 

4. Zusammenfassung und Folgerun­
gen 

Aufgrund von Grundwasseranalysen und Beo­
bachtungen der lokalen hydrogeologischen und 
hydraulischen Gegebenheiten an einem Standort 
mit einer massiven Grundwasserbelastung durch 
Tetrachlorethylen (DNAPL) sowie von theoreti­
schen Überlegungen kann geschlossen werden, 
dass die Auflösung von Per-Pools im gesättigten 
Bereich sehr lange Zeiträume erfordert. Der Lö­
sungsvorgang ist Diffusions-kontrolliert und hängt 
von der Poollänge sowie auch von der Grund­
wasserfliessgeschwindigkeit ab. 
Rechnerische Abschätzungen zeigten, dass im 
vorliegenden Fall Zeiträume von einigen hundert 
Jahren durchaus realistisch sind. Ohne Sanie­
rungsmassnahmen kann ein solcher Schaden 
nicht behoben werden. 
Hinsichtlich der Untersuchung von FCKW-be­
lasteten Standorten ist zu schliessen, dass be­
reits bei Per-Konzentrationen, welche im Bereich 
von 1 % der Sättigungskonzentration liegen, mit 
der Anwesenheit von DNAPL gerechnet werden 
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muss, worauf schon diverse Autoren hingewiesen 
haben (z.B. STUPP, 2000). Darauf und auf die zu 
erwartenden hohen Konzentrationsgradienten ist 
bei der Planung, Ausführung und Beprobung von 
Grundwassermessstellen gebührend zu achten. 
Bei der Evaluierung von Sanierungsmethoden 
(GEOTEST, 2006) war die Erkenntnis von Be­
deutung, dass mittels rein hydraulischer Mass­
nahmen („Pump and Treat") ein derartiger Scha­
den nicht zu beheben sein würde. Ein wichtiger 
Grund dafür liegt in der Tatsache, dass nur 
FCKW in Lösung abgepumpt werden können und 
angesichts der geringen Lösungsrate die Sanie­
rungsdauer den vertretbaren Zeitraum von 5-10 
Jahren weit übersteigen würde. 

5. Literatur 

EAWAG (2004): Tracerhydrologie und lsotopen­
signaturen von PER. Unveröffentlichter Zwi­
schenbericht vom 27. Oktober 2004. 
FORSTNER, u. und GRATHWOHL, P. (2003): 
lngenieurgeochemie. Springer-Verlag, Berlin Hei­
delberg New York. 
GEOTEST AG (2006): FCKW-Grundwasserver­
schmutzung. Evaluation Sanierungsmöglichkeiten 
2. Phase. Unveröffentlichter Bericht Nr. 99044.13 
vom 22.2.2006. 
JOHNSON, R.L. und PANKOW, J.F. (1992): Dis­
solution of dense chlorinated solvents into 
groundwater. 2. Source functions for pools of 
solvent. Environ. Sei. Techno!. 26, 896-901. 
STUPP, H.D. (2000): Grundwassersanierung von 
FCKW-Schäden durch Pump and treat oder Re­
aktive Systeme?, TerraTech 2/2000, 34-38. 



- 81 -

Les processus hydrologiques ä l'origine du transfert 
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Resume 
Des mesures effectuees pendant plusieurs annees 
a la sortie de 3 bassins versants situes en Lorraine 
(nord-est de la France), de 1, 2,8 et 9,3 km 2 ont 
permis de suivre, a leurs exutoires, les variations 
conjointes du debit, des teneurs de l'eau en 
elements solides (MES mg/I) et des teneurs en 
elements dissous (durete de l'eau convertie en 
equivalent CaC03 mg/I). Leur representation 
graphique dans l'ordre chronologique fait 
apparaitre des boucles montrant les liaisons entre 
le debit et les elements solides et dissous, 
traduisant l'hysterese qui les affecte. Les boucles 
sont ouvertes et rondes (teneurs differentes a la 
montee et a la descente de crue) ou fermees et 
allongees (meme teneur pour un debit donne 
quelque soit la phase de la crue) selon la saison 
qui influence l'etat hydrique des sols et l'origine de 
l'eau arrivant aux exutoires (predominance d'eau 
de surface ou ayant transite sous la surface). 
Ces resultats qui se referent a une echelle 
d'espace, intermediaire entre la parcelle et le 
grand bassin permettent de comprendre le 
deroulement du transfert d'elements solides et 
dissous. lssus du traitement de donnees deja 
anciennes (les mesures ont ete faites entre 1985 
et 1990), ils restent applicables au fonctionnement 
d'autres bassins ou au transfert d'autres elements. 

Keywords : solid elements, dissolved elements, 
flow, small basin 

1. lntroduction 

Des mesures de debits et d'elements solides et 
dissous, effectuees aux exutoires de trois petits 
bassins versants situes en region de plateau dans le 
nord-est de la France, permettent de definir les 
facteurs essentiels du fonctionnement hydrologique 
et hydrique de ces bassins. La comparaison des 
donnees moyennes annuelles, saisonnieres et 
mensuelles fait apparaitre la variabilite spatiale des 
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Abstract: Transfer of solid and dis­
solved elements in small catch· 
ment areas (surface area inferior to 
10 km2

). 

Measures carried out over several years at the 
exit of 3 catchment areas situated in Lorraine 
(north-east France) of 1, 2.8 and 9.3 km2

, have 
allowed us to follow at their outlets, joint 
variations of flow, the content of solid elements 
in the water (MES mg/I) and the content of 
dissolved elements (water hardness converted 
into equivalent CaC03 mg/I). 
Their graphic representation in chronological 
order brings our attention to loops, showing the 
whatever the phase of the water level according 
to the season, which influences the hydrous 
state of the ground, and the origin of the water 
arriving at the outlet (predominance of surface 
water, or water having passed through the 
surface in connections between the parameters 
and translating the hysteresis which affects 
them. The loops are open and round (different 
contents at the rise and fall of water levels) or 
closed and lengthened (same content for a given 
flow, transit). Thus, at the basin outlets we 
determine four categories of events. These 
results, which refer to a scale of space, 
intermediary between the plot and the large 
basin, allow us to understand the progress of the 
transfer of solid and dissolved elements. The 
diagrams, defined from data that is already old 
(the measurements were taken between 1985 
and 1990) remain applicable to the functioning of 
other basins, or to the transfer of other elements. 

parametres pris en consideration. A l'echelle 
journaliere et intra-journaliere, les liaisons entre 
debit et elements solides et dissous se realisent 
sous l'influence de l'etat de remplissage des 
reservoirs par lesquels l'eau transite (surface, 
sub-surface et souterrain). A partir de l'analyse 
d'une vingtaine de crues, il est possible de suivre 
le deroulement du transfert des elements solides 
et dissous en relation avec le debit. La variation 
entre les parametres est plus ou moins grande 
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selon les evenements (phenomene d'hysterese). Si 
ces phenomenes sont connus (Dupraz 1984, Martin 
et al. 2003), les modes de fluctuations des debits et 
des elements solides et dissous pris en charge, 
necessitant de nombreuses mesures, sont plus 
rarement etudies. Ainsi determine-t-on des schemas 
de fonctionnement, principaux et secondaires, 
applicables a d'autres bassins ou au transfert 
d'autres elements. 

2. Le cadre des travaux 

2.1. Localisation et principales caracteristiques 
des bassins: 
Situes dans le nord-est de la France (Lorraine), les 
trois bassins, etablis dans un substratum carbonate, 
forme de calcaire, de marnes ou d'argiles, rec;oivent 
des precipitations de l'ordre de 800 mm par an 
(Tableau 1 ). Leur surface porte des terrains 
agricoles, secteurs toujours en herbe et cultures sur 
labours. Des differences apparaissent dans 
l'inclinaison des versants ainsi que dans les modes 
de l'ecoulement, en surface eUou par voie 
souterraine. 
Chaque bassin est equipe d'une station 
climatologique (pluviographe et thermographe), 
d'une station hydrologique (limnigraphe et 
limnimetre) et d'un preleveur automatique d'eau 
installe pres de la station hydrologique. Les teneurs 
en elements solides et dissous sont determinees en 
laboratoire sur des echantillons d'eau preleves 
toutes les 8 heures. Chaque echantillon contient 4 
prelevements bihoraires. Des prelevements horaires 
pour plus d'une vingtaine de crues completent ces 
mesures pour le bassin versant de Vezon. Les 
teneurs en elements solides correspondent aux 
matieres en suspension. Elles sont obtenues par 
filtration de l'eau et pesee. Les teneurs en elements 
dissous sont exprimees uniquement par le titre 
hydrotimetrique et traduits en mg/I de CaC03 (TH°F 
x 10). Les autres elements dissous ne sont pas pris 
en campte. 
Seules les teneurs en mg/I sont etudiees 
puisqu'elles constituent, par rapport aux charges, de 
meilleurs indicateurs des processus hydrologiques. 

2.2. Quelques valeurs reperes, annuelles et 
mensuelles : 
Les variations principales des parametres, liees ä 
l'organisation saisonniere des debits, l'incidence des 
circuits de l'eau et l'etat de la couverture vegetale 
sont inscrites dans les moyennes annuelles 
(Tableaux 1 et 2) et mensuelles (Fig.1 ). 
En moyenne sur l'annee, les bassins ecoulent des 
debits variant du simple au double selon leur 
superficie et les apports pluviometriques. Les 
teneurs moyennes annuelles en elements dissous 
(Td mg/I) sont d'environ 300 mg/I. Les plus elevees 
sont mesurees dans le bassin de Vezon (317 ä 352 

mg/I) oü l'eau transite par le manteau de 
gelifracts calcaires, agglomeres par de la calcite 
pulverulente (heritage Quaternaire et 
pedogenese actuelle), facile ä dissoudre. Les 
teneurs en elements solides (Ts mg/I) sont plus 
variables et ne presentent ni tendance moyenne, 
ni association avec les debits ou les 
precipitations comme le demontrent en 
particulier, les donnees des annees 86 et 88, 
comprenant des precipitations et des debits 
proches, mais des teneurs moyennes Ts 
differentes. 
Les rythmes saisonniers presentent peu 
d'originalite. On note ä partir de l'exemple de la 
figure 1, des variations assez nettes 
commandees par les debits, avec une baisse 
voire un arret des transferts d'elements solides 
en ete, et une forte activite en hiver. A !'inverse, 
les elements dissous sont moins abondants en 
hiver qu'en ete selon la part de l'eau precipitee et 
livree par les reservoirs souterrains et de sub­
surface. 

3. Nature et actions des processus 

L'action des processus mieux mise en evidence 
aux pas de temps horaires et octohoraires est 
soumise a une forte variabilite : 
- dans le temps ; la continuite ou la discontinuite 
des precipitations et la structure des sequences 
pluvieuses determinent les conditions du transfert 
des elements solides et dissous vers l'exutoire 
(alternance de periodes de prise en charge et de 
depöts des sediments) (Dacharry et al. 1993) 
- et dans l'espace ; l'occupation des sols (ä nu ou 
couvert de vegetation) (Cosandey 2003) et 
surtout l'etat hydrique des bassins influencent la 
localisation des secteurs fonctionnels participant 
ä l'ecoulement (totalite des bassins ou fonds de 
vallees selon les saisons) et livrant des materiaux 
preleves en surface, versants eUou lit des cours 
d'eau, ou sous la surface, sols, formations 
superficielles ou roche selon les voies 
empruntees par l'eau. 

3.1. Les voies de l'ecoulement : 
Ruissellement, infiltration et restitution par les 
sources produisent les debits et commandent 
dans les grandes lignes, les transferts de 
matieres solides et dissoutes prelevees lors du 
cheminement de l'eau par trois reservoirs 
superposes (surface, subsurface et souterrain) 
relies par des communications diversement 
organisees selon les bassins. 
- Les voies superficielles sont empruntees par 
les eaux du ruissellement generees par les 
precipitations, qui prelevent surtout des elements 
solides ä la surface du sol. Selon les 
caracteristiques et les moments des sequences 
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Fig 1 : Variation des parametres mesures a Vezon (moyennes mensuelles) 

T bl a eau 1 c aract nst1ques Q n raes es e e 1 d b assms versan s 
Bassin- Localisation Surf All. All. Pente Nature du Situation 

versant Km2 maxi. rr mini.m % substratum 

VEZON 20 km au S 1 396 245 13,3 Calcaires/ Front de 

de Metz marnes COte de Moselle 

DAMUSSE 20 km au NE 9,3 288 195 2,3 Marnes/ Depression 

de Verdun calcaires dela 

Woevre 

REMBERCOURl 30 km au NE 2,8 306 263 1,8 Calcaires Revers de la 

de Bar le Duc cOte du 

Barrois 

Tableau 2 : Donnees annuelles. 

Pmm Q l/s/km2 

768 7,5 

(1986- (1986-

1989) 1989) 

822,6 13,5 

(1985- (1985-

1990) 1990) 

1123 15,2 

(1988- (1988-

1990) 1990) 

Annee Bassin-versant p Q Ts Td Degradation specifique T/km2/an 
mm l/s/ km• mg/I mg/l Solides Dissous 

1985 Damusse 687 9,3 54 333 28,6 75,8 

1986 Damusse 984 15, 1 75 309 66,9 (9 mois) 92,9 (9 mois) 

Vezon 815 8,5 78 317 44,3 (11 mois) 78,5 

1987 Damusse 17 87 307 64,7 122 

Vezon 843 7,9 56 319 20,5 (10 mois) 72, 1 (11 mois) 

1988 Damusse 968 18,6 65 316 70,7 144 

Vezon 832 8,3 52 357 36,7 79,2 

Rembercourt 1292 18,1 292 

1989 Damusse 683 10,4 44 333 31,3 82,3 

Vezon 584 4,8 49 352 24 38 

Rembercourt 952 12,4 88 290 43 107 

1990 Damusse 791 10,6 36 342 31 80 

Rembercourt 1126 15,1 35 294 21,7 104 
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pluvieuses, rythme et abondance des materiaux 
pris en charge sont tres variables (Corbonnois 1998, 
Musy 2003). 
- L'ecoulement de sub-surface s'organise, a 
travers le sol et les materiaux superficiels (alterites 
en place, colluvions, alluvions, apports eoliens). Du 
volume en circulation ainsi et de la vitesse du 
renouvellement de cette eau, dependent les 
quantites d'elements pris en charge, majoritairement 
sous forme dissoute. S'y ajoute une livraison 
d'elements solides dans les bassins de Rembercourt 
et de la Damusse, ou la frange alteree du 
substratum comprend des fissures elargies par la 
dissolution (conduits karstiques). 
- Dans les bassins versants etudies, les reserves 
souterraines sont contenues dans des roches 
calcaires, siege de nappes libres ou semi-captives, 
surmontees dans le bassin de la Damusse par une 
nappe karstique. L'eau souterraine a une teneur en 
elements dissous peu variable au cours de l'annee. 
Le contact generalement prolonge permet une 
harmonisation entre la nature chimique des roches 
reservoirs, les volumes d'eau en circulation et leur 
vitesse de renouvellement. Dans le bassin karstifie 
de la Damusse, l'eau souterraine vehicule des 
elements solides, abondants lorsque les circuits 
karstiques sont en charge (Corbonnois 1994 ). 

3.2. Les fluctuations des parametres mesures 
La representation des parametres mesures 
(donnees journalieres et intra-journalieres) fait 
apparaitre des situations variees seien les 
precipitations et la reponse des bassins. On observe 
le plus souvent des variations non synchronisees 
entre les pluies, les debits et les teneurs en 
elements solides et dissous. En ete, lorsque le 
ruissellement participe peu a l'ecoulement et que 
l'infiltration predomine on observe de breves 
chasses d'elements solides sous la pluie, provenant 
des drains en eau et une montee tardive du debit 
lorsque arrive a l'exutoire l'eau infiltree (effet piston) 
legerement diluee. En hiver, en revanche, lorsque 
tous les reservoirs sont humectes, voire satures 
d'eau, les teneurs reagissent avec le debit, en sens 
inverse pour Td et dans le meme sens pour Ts. 
Ainsi, plusieurs modes de fluctuations sont mis en 
evidence que les correlations entre les parametres 
(analysees ci-apres) permettent d'expliquer. 

4. Les modes du transfert des ele­
ments solides et dissous 

Des mesures de debit, de teneurs en elements 
solides et dissous, effectuees au pas de temps 
horaire pour une vingtaine de crues ont ete 
completees par des mesures au pas de temps 
octohoraire effectuees sur la Damusse et le ruisseau 
de Rembercourt. Les Ts et Td obtenus ont ete 
correlees aux debits dans leur ordre chronologique. 

On construit ainsi des boucles qui traduisent les 
phenomenes d'hysteresis affectant les differents 
parametres (Fig. 2 a 5). Les representations 
obtenues ne sont pas toutes identiques et les 
boucles presentent differentes formes (arrondie 
ou aplatie) et sens de variation. Significatives de 
la provenance de l'eau a la montee et a la 
descente de crue, ces elements servent a definir 
des types de crues. 

4.1. Allure des boucles de correlation : 
Les boucles sont plus ou moins rondes ou 
aplaties selon les ecarts de teneurs Ts ou Td 
pour un ml!me debit a la montee et a la decente 
de crue. Ces variations sont determinees par les 
conditions du milieu, identifiees precedemment. 
Sur la Fig.2, la boucle debits/teneurs en solides 
est arrondie. Les elements sont chasses des le 
debut de la montee de crue et atteignent leur 
maximum avant la pointe de crue. Les sediments 
entraines diminuent rapidement pendant la 
descente de crue. Pour le ml!me evenement la 
boucle debit/teneurs en dissous est aplatie 'ou 
fermee ; les ecarts de teneurs (Td mg/I) a la 
montee (dilution) et a la descente de crue 
(reconcentration) sont similaires. 
La Fig.3 represente une situation inverse. La 
boucle debits/teneurs en solides est aplatie 
(faibles ecarts de teneurs a la montee et a la 
descente de crue, et maximum des teneurs a la 
pointe de crue); celle des debits/teneurs en 
dissous est plus ouverte, en raison de teneurs 
differentes a la montee et a la descente de crue. 
La Fig.4 montre des boucles de ml!me allure, 
mais le deroulement des transferts est different. 
Celui des elements solides suit le sens de 
rotation des aiguilles de la montre ; celui des 
elements dissous suit un sens inverse (rotation 
convergente ). 
Enfin la Fig.5 presente des formes de boucles 
proches de celles de la figure 4, mais le sens du 
deroulement des transferts est inverse (rotation 
divergente). 

4.2. Les categories de crues : 
Ces differentes representations peuvent l!tre 
interpretees saus l'eclairage des variations du 
debit, de l'intensite des pluies et de l'etat 
hydrique des sols associe a la saison et aux 
pluies anterieures. 
Les resultats de l'interpretation de toutes les 
crues etudiees menent a une classification en 
categories ou en types, representees selon leurs 
caracteristiques sur la Fig.6 ? 
Les deux types principaux correspondent aux 
crues formees majoritairement par des 
ecoulements de surface intervenant en periode 
hivernale sur des sols satures d'eau (boucle de 
Q/Td arrondie et boucle de Q/Ts aplatie), et a 
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des crues ou gonflements de nappe, alimentees par 
des ecoulements de sub-surface et souterrains 
(boucte de Q/Ts aplatie et boucle de Q/Td arrondie). 
Le deux types secondaires correspondent ä des 
crues mixtes, differentiees par le sens du 
deroulement des transferts, determines par l'etat 
hydrique des sols ; ces crues surviennent apres une 
periode de ressuyage des sols avec assechement 
en surface, ou interviennent sur des sots en debut 
d'assechement. 
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Fig.2 : Correlation entre Q, Td et Ts. Exemple de 
Vezon (donnees horaires du 18/12/87 ä 4h au 
20/12/87 ä 24h) 
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Fig.3 : Correlation entre Q, Td et Ts. Exemple de 
Vezon, (donnees horaires du 21/10/86 ä 22h au 
24/10/86 ä 23h) 

Les particularites de chaque bassin apparaissent 
dans la frequence des crues dans chaque type : 
- dans le bassin de Vezon, le ruissellement 
represente toujours la part essentielle de l'eau ä 
l'exutoire. Les crues ruisselantes y sont les plus 
frequentes (boucle Q/Td le plus souvent fermee). 
- dans le bassin de la Damusse, etant donne 
l'existence d'une nappe et la presence du karst, les 
crues associent de l'eau de ruissellement ä une 
assez forte proportion d'eau de nappe (boucle Q/Td 
le plus frequemment ouverte). 
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Fig.4: Correlation entre Q, Td et Ts. Exemple de 
la Damusse, (donnees octohoraires, du 18/10/84 
ä OH au 24/10/84 ä 24h) 
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Fig.5 : Correlation entre Q, Td et Ts. Exemple de 
Rembercourt (donnees octohoraires, du 4/1/89 ä 
Oh au 15/1/89 ä 16h) 

- dans le bassin de Rembercourt, les types de 
crue sont tributaires de l'etat de remplissage du 
reservoir souterrain. 
La definition des types de crue par bassin est 
confirmee par les valeurs Ts et Td atteintes 
pendant les evenements ainsi que par l'amplitude 
de leur variation. Les chasses de solides sont les 
plus fortes dans le bassin de Vezon ou l'on 
mesure entre 5 et 9 g/l/s au cours de certaines 
montees de crue (pas de temps horaire). Dans 
les autres bassins, les moyennes octohoraires, 
qui ne depassent qu'exceptionnellement 1 g/l/s 
masquent les pulsions les plus fortes. 
Les teneurs Td atteignent des valeurs plus ou 
moins basses. Les minima observes s'abaissent 
jusqu'a 120 - 150 mg/I pour les crues les plus 
fortes dans les trois bassins. Elles montrent dans 
tous les cas que m~me lorsque le ruissellement 
est important, la part de l'eau souterraine est 
elevee. 

400 
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de crue Caracterisli nerales Cllcuits de l'eau dans les bassill5 
1 • Crue ruiaselonle de Eoaulomeot superfk:iel dominant,, 
saiso11 hiYemale ,_quan1 les apporu IOlltmalns 
Tsm>Trd proportkmnellement peu 1borulaots 
Tdm # Tdd ~da crue: W.. de solides (Ts 
Bxemplcr : imxi) ICCOlllp8pant rm111il6 
VOW!, d6:emb111 87 (Q ßlldmalo des pri:cipltatlom. 
maxi • 182 111/kml; Td •Pointe de crue : lllinlmum de Td. T1 
mini : 17' llllfl, Ts pl111 ßibla que dana Ja lllOllUc de: crue 
maxi : 3468 mg/I • Dcsc:enu: de cruo : ldP,e 

dallgmenlldcm des Td IOllllsmnt 
rurivee d'eau do "'8U)'ago. 

2 • Crue de noppe les 
plua friquellles en 
also11adwle: 
TsmlTsd 
Tdm>Tdd 

Les Wtlllllts parlicipenl peu * 
l'ilcoulelMllt 
• MoaUe de crue : pouuic d'eau 
charPo Oll~ diAoUI, 
c:omspoadant A la nappe ou i des 
i!c:aulemenbo de lul>lurr-, cbas&e 11e,· 
solides du cbcnal 
• Pninle de c:rue: 11H1S11111 da Ts lllllXi. 
• o-eale de cruc : anlWe d'eau de 
nappe dllllff et dqJöt des tolida 

3 - Crue m~te 1) Crue mlxle, 1UM111111t apres une 
assoclanl des eaux de plwo de WWomen1, ayant pemtis 
ruissellcme.nl et de raukhcmcnl des malQiawc de sudacc. 
nappe. E1Jt:I Participatlon da venants plus 
C0111p=nent 2 sous- imporClnla i la ~de cnao qu'A 1a 
IJPCll prlncipaux dUln;. -=-
pU 1co ocns de • mont6o de crue : ldem ~ 2 
„arialion de Td et Ts • pointa de crue : Qmax comspond * 
selo11 Q Td mila eU Ts maxi. 
•) Tdm>Tdd • closcenle &i cnao : am• d'eau de 

T11111<Tsd NWdlement SJan1 prelm des 
(boucles COIM:Igenles) i!Umc:nlli &alidel sur les Wl5lllll.s et 

dllne rcau 10Utcnine 

b)Tdm<Tdd 
Tw>Tad 

(bouclcs divagcntc&) 

b) Crue mUmi IUMDallt apris uoe 
pbue de Aluralion 1111 e:w dos 
malCriaux do &Udiwe. Participation da 
""111111 da la lllOllld6 de ClllD. 

• lllO!dc de crue : nilAdlemenl 
~ daN tcut le busln eiilrainanl 
1111C 11.iue npiclodeTdot une 
croillllllCO npide de T1. 
- poüU de crue : Q maxi est 1111 retard 
11111' Td mini. et Ts maxi. 
• de&ceule ckl crue : ressuyap 
cnmpnmant des lellOIUI Td crolssantes 
et T1 d6:n>Usanim. 

Ex<omoles de crues dans clwm" IVD8 : 

' 

nm Businw:mol 0 ~ la DOiruo do CNC llf/lunl 
1 Vezon. d&:emb111 1987 182 

1 Vezon. f6vrior 1988 Cll 180 

1 Vczon. man l98S "° l RembeJQJUJl fi!vrler 1990 310 
2 OamllS.'Ol!I. Mil 1989 134 
1. Vez.on. octobre 1986 260 

2 V01.0n fl!vrier 1988 Cll 100 
'31 0.mu ... OC1al>re 1984 202 
Ja Damwse 30/9 au !/.10184 205 
3b !Wnbercourt. Janvtu 1990 ,, 
Jb Vewn. 1112 111 13/l/88 130 
Jb Vczon. 9n. au 1012188 110 

(Ts : teneur en elements solides, mg/I, Td : teneur 
en elements dissous, m : montee de crue, d : descente de crue) 

Fig 6 : Categories de crues 
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5. Conclusion 

Dans les trois petits bassins versants, l'analyse du 
transfert d'elements solides et dissous fait 
apparaitre, a toutes les echelles, une grande 
variabilite des teneurs mesurees. Elle est liee au 
fonctionnement hydrologique et hydrique similaire, 
anime par des processus qui s'adaptent aux 
cheminements de l'eau caracterisant chacun des 
bassins. Ainsi, aux exutoires, l'eau est-elle formee, 
dans des proportions diverses, par des apports de 
surface et par des apports souterrains (la distinction 
eau de sub-surface et eau du substratum n'a pas 
ete prise en campte). 
Cette composition de l'eau des crues, par ailleurs 
bien connue, accroit les difficultes de la modelisation 
surtout lorsqu'il s'agit de simuler des valeurs aux pas 
de temps les plus courts. Les modeles utilisent plus 
frequemment les charges transportees en fonction 
des volumes d'eau ecoules obeissant a des 
modalites moins complexes. II s'agit donc d'etre 
vigilant dans l'interpretation de mesures isolees au 
effectuees lors de saisons particulieres, 
anormalement humides au seches. 
Les modes de fonctionnement et les categories de 
crues qui ont pu etre definies peuvent servir a mieux 
comprendre les transferts d'autres elements, en 
particulier de charges polluantes, dont le transfert 
est influence par les conditions naturelles et les 
interventions anthropiques qu'il taut prendre en 
consideration. 
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Simulation von Bodenerosion auf landwirtschaftlichen 
Flächen mit dem Modell EROSION-30 
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Zusammenfassung: 

Zur Absicherung einer Bodennutzungskonzeption 
für ein ackerbaulich intensiv genutztes Lössgebiet 
im badischen Friesenheim wurden mit dem 
Modell EROSION-3D Landnutzungsszenarien für 
ein Starkregenereignis simuliert. Es konnte 
gezeigt werden, dass mit einem Wechsel vom 
Pflugeinsatz hin zur konservierenden Boden­
bearbeitung der Sedimentaustrag in den Vorfluter 
substantiell vermindert werden könnte. Um 
jedoch auch den Oberflächenabfluss so zu 
minimieren, dass die betroffene Ortschaft von 
Überschwemmungen verschont bleibt, sind 
neben der Etablierung von Begrünungen in 
Tiefenlinien weitergehende Maßnahmen zur 
Wasserretention unerlässlich. 

1. Einführung 

In den Jahren 2000 und 2004 traten in der 
Gemeinde Friesenheim (Ortenaukreis/Baden) 
jeweils Ende Mai Gewitterregen auf, die zu 
starken Schäden auf Äckern, an der Infrastruktur 
und an Gebäuden (überflutete Keller) führten. Die 
Behörde für Bodenschutz und Wasserwirtschaft 
wandte sich daraufhin an das damalige Institut für 
umweltgerechte Landbewirtschaftung (seit dem 
Jahr 2007 Teil des LTZ Augustenberg) mit der 
Bitte, für das ausschließlich landwirtschaftlich 
genutzte Einzugsgebiet eine Konzeption zur 
Bodennutzung zu erstellen, in welcher Wege 
aufzeigt werden sollen, wie derartige Schäden in 
Zukunft vermieden bzw. minimiert werden können. 
In einem ersten Schritt wurde für die Gemarkung 
Oberschopfheim das Kleineinzugsgebiet «Maier­
tal» untersucht. Die erarbeitete Konzeption ist 
jedoch grundsätzlich auch auf ähnlich gelagerte 
naturräumlich-agrarstrukturelle Gebiete anwend­
bar. 

2. Methodik 

Zunächst wurde eine Geländebegehung durch­
geführt und es wurde Material zur Historie der 
Landnutzung gesichtet. Damit war eine erste 
Ursachenanalyse möglich: 

Bulletin BGS 29, 89-92 (2006) 

Summary: 

In order to revise a land use conception for an 
intensively cultivated loess area in Friesenheim 
(Baden), different land use scenarios for a mayor 
rain event were simulated, applying the 
EROSION-3D model. lt could be demonstrated 
that a change from plow to conservation tillage 
would result in a substantial reduction of 
sediment discharge into receiving water courses. 
Besides the establishment of "grassed 
waterways", further water retention measures are 
essential to minimize surface runoff in order to 
protect a downstream positioned locality from 
flood events. 

Keywords: Soil conservation 
EROSION-3D, conservation tillage, 
waterways, runoff 

concept, 
grassed 

1. Das Substrat (Löss) ist naturgegeben stark 
erosionsanfällig. 

2. Im langgestreckten Einzugsgebiet vereinigen 
sich im unteren Teil zwei Tiefenlinien. Diese 
bündeln das zuströmende Wasser und führen 
es direkt in ein Baugebiet. 

3. Der agrarstrukturelle Wandel führte dazu, 
dass das einstmalig kleinstrukturierte Nut­
zungsmosaik (Saumbiotope, Terrassen u.ä.) 
durch große Schläge ersetzt wurde, auf denen 
hauptsächlich Mais nach Mais in „konven­
tioneller" Technik (Pflug) angebaut wird. 

Als wichtigste Maßnahmen gegen Bodenerosion 
werden vorgeschlagen: 
1. Die flächendeckende Einführung konser­

vierender Bodenbearbeitung besitzt erste 
Priorität. Die Anlage von Dauergrünland ist 
i.d.R. aus betriebswirtschaftlichen Gründen 
nicht interessant und würde daher von den 
Bewirtschaftern abgelehnt. 

2. Etablierung von Begrünungen in den Tiefen­
linien („grassed waterways"). 

3. Anlage einer Retentionsfläche vor dem Sied­
lungskörper, die dafür sorgen würde, dass 
Oberflächenabfluss/erodierter Boden abge­
fangen wird, der bei Extremereignissen trotz 
der getätigten Maßnahmen doch noch bis vor 
die Häuser gelangen könnte. 



Von der Unteren Bodenschutzbehörde wird eine 
Anordnung gemäß Bundesbodenschutz-Verord­
nung (1999), die den Bewirtschaftern rechtliche 
Vorgaben macht, nicht ausgeschlossen. Zunächst 
wird jedoch der Weg von freiwilligen Verein­
barungen zwischen Behörde und Landwirten 
beschritten. Da hier weitreichende rechtliche 
Fragen mit finanziellen Folgen angesprochen 
sind, wurde es für zweckmäßig gehalten, die 
Gegenmaßnahmen mittels eines Erosions­
prognosemodells abzusichern. Die Wahl fiel auf 
das Modell „EROSION-3D" (VON WERNER 
2003), da es 

• einzugsgebietsbezogene (hangbezogene) und 

• ereignisbezogene Ergebnisse liefert sowie 

• Abtrags- und Depositionsbereiche identifiziert. 

Daneben ermöglicht die Modellierung, welche von 
der Agentur für Nachhaltige Nutzung von Agrar­
landschaften (ANNA) durchgeführt wurde, eine 
anschauliche Darstellung der Auswirkungen 
unterschiedlicher Schutzmaßnahmen in Maß und 
Zahl. Damit ist mit einer steigenden Akzeptanz 
des Konzeptes bei den betroffenen Landwirten zu 
rechnen, so dass amtliche Anordnungen von 
Maßnahmen ggf. vermieden werden können. 

3. Ausgewählte Ergebnisse 

3.1 Einfluss der Bewirtschaftung 

Zunächst wurde die bestehende Flurstruktur in 
Realnutzung (Parzellierung, Begleitbiotope, Feld­
früchte u.a.) erfasst. Für diesen Zustand und die 
bisherige konventionelle Bodenbearbeitung wurde 
zunächst ein Starkregenereignis (28 mm in 
60 Minuten) modelliert (Abb. 1 ). 
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Abb. 1: Nettoerosion (Uha) bei wendender 
Bodenbearbeitung im Kleineinzugsgebiet «Maier­
tal». 
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Es ergibt sich für die Nettoerosion ein Gebietswert 
von 133,32 Uha. Punktuell können in besonders 
exponierten Bereichen bis über 40 kg/m2 

abgetragen werden. SCHOB et al. (2004) 
kommen unter vergleichbaren Bedingungen eines 
Lössgebiets in Sachsen mit bis über 30 kg/m2 zu 
ähnlich hohen Ergebnissen. 

Dem wurde die Variante der konservierenden 
Bodenbearbeitung für Mais- und Weizenanbau­
flächen (Abb. 2) gegenüber gestellt. Es zeigt sich 
ein deutlicher Unterschied. 

60 

40 

20 

0 

Abb. 2: Nettoerosion (Uha) bei konservierender 
Bodenbearbeitung im selben Gebiet. 

Dies spiegelt sich auch bei den 
Sedimentausträgen in den Vorfluter wider (s. Abb. 
3). Es kann also festgehalten werden, dass alleine 
durch die Umstellung der Bodenbearbeitung der 
Sedimentaustrag aus dem Einzugsgebiet deutlich 
reduziert werden kann. Damit wäre man zwei 
Hauptzielen - nämlich erstens dem des Substanz­
erhaltes von Böden und zweitens dem der 
Reduzierung der stofflichen Gewässerbelastung -
ein großes Stück näher gekommen . 

Das Ergebnis wird durch zahlreiche Studien 
bestätigt (s. ZIMMERLING et al. 2002; CHERVET 
et al. 2005). SCHMIDT & VON WERNER (2001) 
geben für die Umstellung auf pfluglose 
Bewirtschaftung für verschiedene Feldfrüchte 
Raten bei der Sedimentreduktion von 93-99 % an. 
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Abb. 3: Akkumuliertes Sediment (kg/m 
Fließstrecke) im Vorfluter für Pflug (oben) und bei 
konservierender Bodenbearbeitung (unten). 

Der Beitrag konservierender Bodenbearbeitung 
zum dezentralen Hochwasserschutz zeigt sich 
beim kumulativen Vorfluterabfluss (s. Tab. 1 ), die 
Unterschiede sind hier äußerst gering. Um eine 
spürbare Entlastung der Vorfluter zu erreichen, 
sind also weitergehende Maßnahmen erforderlich. 

Tab. 1: Kumulativer Vorfluterabfluss für die 
Varianten der wendenden und konservierenden 
B d b . o enbear e1tun ::i. 

Niederschlags- Einzugsgebiets-
fläche fm2l 619'500 ereignis: 
Niederschlags-1 h mit28 mm 
volumen f m3] 17'346 

Oberflächenabfluss 
[%des 

fm3l Niederschlaqsl 

Pflug 9'905.74 57.1 

Konservierend 8'705.17 50.2 

3.2 Anlage von begrünten Tiefenlinien 

Insbesondere in den USA und in Kanada hat sich 
die Anlage von Begrünungen in Tiefenlinien 
( «grassed waterways») als integraler Bestandteil 
des landwirtschaftlichen Boden- und Gewässer-
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schutzes fest etabliert (s. etwa OREGON 
DEPARTMENT OF AGRICUL TURE 2006). In 
Mitteleuropa hingegen beschränken sich 
diesbezügliche Erfahrungen fast ausschließlich 
auf Begrünungen von Tiefenlinien, die im Rahmen 
von Forschungsarbeiten angelegt wurden (s. 
BAADE 1994; FIENER & AUERSWALD 2003). 
Von Seiten des Berufsstandes begegnet man 
dieser Maßnahme hierzulande wg. des Verlustes 
an Fläche, die der „landwirtschaftlichen Urpro­
duktion" entzogen würde, i.d.R. mit wenig 
Akzeptanz. 

Tab. 2: Vergleich Erosion/Deposition* für jede 
Rasterzelle ohne Zufluss aus dem Einzugsgebiet 
für die Varianten Pflug mit und ohne begrünte 
Tiefenlinien (GWW) sowie konservierend mit und 
ohne begrünte Tiefenlinien. 

kg/m"' kg/m"' 
Pflug Konservierend 

Min. -7'689.84 Min. -235.452 
25%-tile -11.32 25%-tile -0.392 
Median -0.014 Median -0.007 
75%-tile 0 75%-tile 0 
Max. 375.704 Max. 23.539 

Pflua + GWW Konserv. + GWW 
Min. -1'431.86 Min. -50.822 
25%-tile -9.396 25%-tile -0.35 
Median 0 Median 0 
75%-tile 0 75%-tile 0 
Max. 375.704 Max. 23.539 

.. 
•positive Werte-Depos1t1on, negative. Werte=Eros1on) 

Die Wirkung von begrünten Tiefenlinien als 
isolierter Maßnahme darf jedoch nicht überschätzt 
werden. Wie Tab. 2 zeigt, weisen sie, wenn sie 
nicht Element eines Gesamtkonzeptes sind, einen 
geringen Zielerreichungsgrad auf. 

Erst bei flächendeckender konservierender 
Bodenbearbeitung stellt sich eine entscheidende 
Verminderung beim Bodenabtrag und beim Ober­
flächenabfluss ein (s . Tab. 2 u. 3). Dies bestätigt 
auch eine Fallstudie von SCHMIDT et at. (2001 ), 
wonach durch begrünte Tiefenlinien lediglich eine 
Abtragsminderung von 124,3 t/ha auf 100,2 t/ha 
erreicht wird. Die SLL (2006) spricht sogar von 
einer nur 10%-igen Reduzierung von Sediment­
einträgen durch diese Maßnahme, die erst durch 
die konservierende Bodenbearbeitung auf 90 % 
erhöht werden kann . 



Tab. 3: Sedimentaustrag im Vorfluter [t] und 
Nettoerosion [t/ha] für die Varianten Pflug mit und 
ohne begrünte Tiefenlinien (GWW) sowie 
k d 't d h b ü t T f I' . onservieren m1 un o ne egr n e 1e enm1en. 

Niederschlags-
Einzugsgebiets-
fläche [m2] 619'500 erei!;jnis: 
Niederschlags-1hmit28 mrp 
volumen [m31 17'346 

Sedimentaustrao lt Nettoerosion IUha 

Pfluo 8'221.40 133.32 

Pfluo + GWW 4'272.05 69.28 

Konservierend 296.85 4.81 
Konservierend + 
GWW 176.65 2.87 

4. Ausblick 

Die Bodennutzungskonzeption für die weitgehend 
ackerbaulich genutzten Einzugsgebiete basiert auf 
der Anwendung der bewährten Methode der 
empirischen Erhebung von eingetretenen Schä­
den gern. DVWK (1996) und der im Feld abgelei­
teten Ursachen sowie der Auswertung von Luft­
bildmaterial. Die Modellierung mittels „EROSION-
3D" erlaubt die Prognose der Wirksamkeit der 
abgeleiteten Maßnahmen. 
Darüber hinaus haben sich die kartografischen 
Darstellungen der Modellierung im Kom­
munikationsprozess zwischen den beteiligten 
Forschungs- und Verwaltungseinrichtungen und 
den Landwirten als überzeugende didaktische 
Hilfsmittel erwiesen. Mittlerweile haben sich alle 
Bewirtschafter des Einzugsgebiets vertraglich zur 
konservierenden Bodenbearbeitung verpflichtet. 
Es ist nun vorgesehen, das Instrument der 
Modellierung verstärkt in der landwirtschaftlichen 
Beratung und Schulung einzusetzen. 
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Handbuch Gefährdungsabschätzung Boden des Bundesamts 
für Umwelt (BAFU) - Leitlinien und neue Vorgehensweisen 

Reiner A. Mailänder 
AWEL Amt für Abfall, Wasser, Energie und Luft, Abteilung Abfallwirtschaft und Betriebe Sektion Altlasten 
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Zusammenfassung 

Schadstoffbelastungen des Bodens zwischen 
Prüf- und Sanierungswerten können eine Gefähr­
dung für die Schutzgüter Menschen, Tiere und 
Pflanzen darstellen. Das neue Handbuch Gefähr­
dungsabschätzung Boden zeigt auf, wie Gefähr­
dungen geprüft und welche Massnahmen nöti­
genfalls ergriffen werden sollen. Dabei stehen 
folgende Inhalte im Mittelpunkt: 
• Für Regelfälle ermöglichen so genannte Exper­

tensysteme (Punktesysteme) eine Erstein­
schätzung mit wenig Aufwand. Detaillierte Un­
tersuchungen sind nur dort angezeigt, wo Ex­
pertensysteme kein ausreichendes Ergebnis 
liefern. 

• Das Handbuch gibt einen Rahmen vor und soll 
damit zu einer Vereinheitlichung des Vollzugs 
im Bodenschutz beitragen. 

• In begründeten Fällen (besondere Umstände) 
besteht dagegen die Möglichkeit, Massnahmen 
zu modifizieren (Ermessensspielraum). 

• Die Anwendung wird durch vorgefertigte Tabel­
lenkalkulationen, orientierende Regelungswerte 
für ein breites Schadstoffspektrum und zahlrei­
che Verweise auf Fachliteratur erleichtert. 

1. Einführung 

Für die Beurteilung von Schadstoffkonzentratio­
nen gibt die Verordnung über Belastungen des 
Bodens (VBBo) für verschiedenartige Nutzungen 
jeweils drei Regelungswerte vor: Richt-, Prüf- und 
Sanierungswerte in der Reihenfolge steigender 
Konzentration. Die Richtwerte dienen dem lang­
fristigen Schutz des Bodens und seiner Frucht­
barkeit. Prüf- und Sanierungswerte sind dagegen 
auf Gefährdungen ausgerichtet, die für Men­
schen, Tiere und Pflanzen (Schutzgüter) mit der 
Nutzung belasteter Böden verbunden sind. 
Sind Sanierungswerte überschritten, so ist die 
betreffende Nutzung ohne Gefährdung nicht mehr 
möglich und wird daher nicht mehr zugelassen 
(Art. 10 VBBo). Eine spezielle Gefährdungsab­
schätzung ist dann nicht mehr erforderlich. Aber 
schon wenn Prüfwerte überschritten sind, ist - je 
nach Umständen - eine Gefährdung möglich. In 
diesem Fall ist durch die Behörde zu prüfen, ob 
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Abstract: Manual on risk assess­
ment for soils - Guidelines and 
new approaches 

Levels of soil pollution lying between the trigger 
and clean-up values may pose a risk to humans, 
animals and plants (subjects of protection). The 
new manual (available in English as weil) shows 
how to assess this risk and how to take risk re­
duction measures, thereby focusing on the follow­
ing subjects: 
• In general, so-called expert systems (point sys­

tems) enable an initial assessment with minor 
effort. lnvestigations in detail are required only 
in case of insufficient conclusions drawn by us­
ing an expert system. 

• The manual provides a framework, aiming at a 
consistent execution of soil protection law. 

• lf well-founded by uncommon circumstances, 
however, measures can be modified (area of 
discretion) 

• Prefabricated spreadsheets, reference values 
for additional pollutants, and numerous refer­
ences facilitate the application of the manual. 

Keywords: pollutants, risk assessment, trigger 
values, expert systems 

eine Gefährdung von Schutzgütern tatsächlich 
vorliegt. Genauere Vorgaben dafür macht die 
VBBo aber nicht, so dass für die Behörden bisher 
ein breiter Spielraum, aber auch grosse Unsi­
cherheiten in Bezug auf ein korrektes Vorgehen 
blieben. Wie die Prüfung zu bewerkstelligen ist, 
wird nun im neuen Handbuch „Gefährdungsab­
schätzung Boden" des Bundesamts für Umwelt 
BAFU1 aufgezeigt (MAILÄNDER und HÄMMANN 
2005). 

2. Vorgehen und Grundsätze 

Das Handbuch kommt da zur Anwendung, wo 
eine Überschreitung eines Prüfwerts entweder 
feststeht oder erhärtete Hinweise darauf vorliegen. 

1 Bis Dezember 2005 Bundesamt für Umwelt, 
Wald und Landschaft (BUWAL) 



Die Beurteilung einer belasteten Fläche erfolgt 
schrittweise. Im ersten Schritt werden die not­
wendigen Grundlagen erarbeitet bzw. ergänzt. 
Diese umfassen einerseits die Nutzung der be­
troffenen Fläche (Nahrungspflanzenanbau, Fut­
terpflanzenanbau oder Nutzung mit möglicher 
direkter Bodenaufnahme) mit den relevanten 
Wirkungspfaden, das heisst den möglichen We­
gen der Schadstoffe vom Boden zum Schutzgut. 
Andererseits geht es um Angaben zur Bela­
stungssituation (Schadstoff, Belastungshöhe, 
räumliche Ausdehnung, Bodeneigenschaften 
usw.). 
Der zweite Schritt ist die eigentliche Gefähr­
dungsabschätzung. Diese umfasst eine Bela­
stungsanalyse (Transfer von Schadstoffen zu den 
Schutzgütern Mensch, Tiere oder Pflanzen) und 
anschliessend die Belastungsbewertung (Zuwei­
sung einer Gefährdungskategorie). 
Im dritten und letzten Schritt erfolgt die Festle­
gung von Massnahmen, welche die Gefährdung 
der betroffenen Schutzgüter beseitigen, für die 
Betroffenen aber keine unnötigen Erschwernisse 
bringen sollen. 
Bei der Gefährdungsabschätzung ist die Bela­
stungsanalyse der Schritt, welcher die grössten 
Unsicherheiten beinhaltet. Grundsätzlich kann 
natürlich versucht werden, den Transfer der 
Schadstoffe zum Schutzgut analytisch möglichst 
genau zu bestimmen. Auch für solche detaillier­
ten Gefährdungsabschätzungen stellt das Hand­
buch Methoden dar. Bei Berücksichtigung der 
meist hohen Variabilität können dazu aber grosse 
Probenzahlen und/oder komplizierte Modellrech­
nungen erforderlich sein, was den Aufwand 
schnell in die Höhe treibt. In bestimmten Fällen 
sind derartige Untersuchungen aber schon aus 
praktischen Gründen kaum möglich. So ist zwar 
die Messung der Schadstoffgehalte von Nah­
rungspflanzen, die auf einer belasteten Fläche 
angebaut werden, noch durchaus möglich, wobei 
im Einzelfall Anbauversuche erforderlich sein 
können. Nutztiere auf einer belasteten Fläche 
weiden zu lassen, ist dagegen faktisch eine Art 
von Tierversuch und ethisch kaum vertretbar. 
Undenkbar ist schliesslich, Kleinkinder versuchs­
weise auf einer belasteten Fläche spielen zu las-
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sen und deren Schadstoffaufnahme zu messen. 
Es besteht daher Bedarf an vereinfachten, aber 
dennoch möglichst gut abgestützten Methoden, 
die gleichzeitig zu einem einheitlichen Vollzug 
beitragen. Zu diesem Zweck wurden die so ge­
nannten Expertensysteme entwickelt. 

3. Expertensysteme 

Die Expertensysteme erlauben für jede Nut­
zungsart eine stark vereinfachte Ersteinschät­
zung der Gefährdung mit Hilfe von Punktesyste­
men. Sie berücksichtigen die wichtigsten Ein­
flussgrössen auf den Schadstofftransfer. Für die 
einzelnen Nutzungsarten sind dies die spezifi­
schen Eigenschaften von Schadstoffen, die Bela­
stungshöhe und, je nach Nutzungsart, folgende 
weitere Grössen: 
1. Nahrungs- und Futterpflanzenanbau: Boden­

eigenschaften (pH, Humus- und Tongehalt), 
Aufnahmeverhalten der Nutzpflanzen, beim 
Futterpflanzenanbau zusätzlich der Anteil di­
rekter Bodenaufnahme und die unterschiedli­
che Empfindlichkeit von Nutztieren; 

2. Nutzungen mit möglicher direkter Bodenauf­
nahme: Alter der Nutzenden, Nutzungshäu­
figkeit, Grad der Bodenbedeckung durch 
Pflanzen. 

Den Einflussgrössen wird mit Hilfe von Tabellen 
jeweils eine Punktzahl zugewiesen, die zu einer 
Gesamtzahl, den Gefährdungspunkten, addiert 
werden. Dies entspricht der Belastungsanalyse. 
Anschliessend wird den Gefährdungspunkten 
eine Gefährdungskategorie zugewiesen (Bela­
stungsbewertung, siehe Tabelle 1 ). 
Die Expertensysteme wurden mit einer grossen 
Datengrundlage kalibriert, v. a. mit Hilfe einer 
Datenbank des Umweltbundesamts UBA, Berlin, 
und der deutschen Bundesländer (mehr als 
300'000 Datenpaare zu Schadstoffgehalten von 
Böden und darauf wachsenden Pflanzen). Damit 
konnte insbesondere für die wichtigsten anorga­
nischen Schadstoffe bei den Nutzungsarten Nah­
rungs- und Futterpflanzenanbau eine gute Ab­
stützung geschaffen werden. Es ist aber zu be-

Tabelle 1: Zuordnung von Gefährdungskategorien zu Belastungen. 

Belastung 
,, 

Gefährdungskategorie 

Es werden keine deutlich erhöhten Schadstoffgehalte (Nahrung/Futter) ~ keine konkrete 
bzw. Schadstoffaufnahmen (Mensch und Tiere) festgestellt. Gefährdung 

Es liegen deutlich erhöhte Schadstoffgehalte (Nahrung/Futter) bzw. ~ konkrete Gefährdung 
Schadstoffaufnahmen (Mensch und Tiere) vor. Eine Überschreitung von möglich 
gesetzlichen Höchstgehalten oder wissenschaftlich anerkannten, 
toxikologisch begründeten Schwellenwerten wird jedoch nicht festgestellt. 

Gesetzliche Höchstgehalte oder wissenschaftlich anerkannte, ~ konkrete Gefährdung 
toxikologisch begründete Schwellenwerte (Nahrung/Futter bzw. 
Schadstoffaufnahmen durch Mensch und Tiere) werden überschritten. 
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Tabelle 2: Zuordnung von Massnahmen zu Gefährdungskategorien. 

Gefährdungskategorie Masanahmen 

Keine konkrete Gefährdung ~ Überwachung (Art. 4 Abs. 1 VBBo) 
sowie Quellenstopp (Art. 8 VBBo) 

Konkrete Gefährdung möglich ~ Nutzungsempfehlungen; 
zusätzlich Überwachung (Art. 4 Abs. 1 VBBo) 
sowie Quellenstopp (Art. 8 VBBo) 

Konkrete Gefährdung ~ Nutzungseinschränkungen und Nutzungsverbote, 
evtl. Dekontamination; zusätzlich Überwachung 
(Art. 4 Abs. 1 VBBo) sowie Quellenstopp (Art. 8 VBBo) 

denken, dass die Streuung der Pflanzenaufnah­
me sogar bei vergleichbaren Bodeneigenschaften 
erheblich ist. Hier liegt der grösste Unsicherheits­
faktor, welcher die Ergebnissicherheit limitiert. 
Die Datengrundlage für organische Schadstoffe 
und für Nutzungen mit möglicher direkter Boden­
aufnahme ist dagegen wesentlich kleiner. Daher 
war es teilweise nicht durchführbar, Expertensy­
steme zu erstellen bzw. ausreichend zu kalibrie­
ren. Bei Nutzungen mit möglicher direkter Bo­
denaufnahme wurden die Expertensysteme ganz 
bewusst stark auf die Vorsorge hin ausgelegt, 
d.h. es kommt bei einer Prüfwert-Überschreitung 
schnell zur Zuweisung in die Kategorie „konkrete 
Gefährdung". Besonders bei Kinderspielplätzen 
dürfte es ohnehin angezeigt sein, Flächen eher 
zu sanieren, als mit aufwändigen und für die Öf­
fentlichkeit schwer verständlichen Untersuchun­
gen das Gefährdungspotential genau ermitteln zu 
wollen. 
Im Regelfall ist eine Gefährdungsabschätzung 
mittels Expertensystem ausreichend. Nur wenn 
die Ersteinschätzung durch ein Expertensystem 
keine abschliessende Beurteilung ermöglicht 
(grosse Unsicherheiten) oder Betroffene eine 
genauere Überprüfung selbst vornehmen wollen, 
ist eine detaillierte Gefährdungsabschätzung 
angebracht. Das mittels Expertensystem ermittel­
te Ergebnis ist daher gültig, solange nicht detail­
liertere Untersuchungen ein anderes Resultat 
erbringen. 
Unabhängig von der Vorgehensweise erhält man 
eine Belastungsbewertung in Form einer Gefähr­
dungskategorie. Sie wird in drei Stufen gemäss 
den Grundsätzen in Tabelle 1 zugewiesen. 

4. Festlegung von Massnahmen 

Basierend auf der Gefährdungskategorie erfolgt 
die Festlegung von Massnahmen grundsätzlich 
gemäss Tabelle 2. An dieser Stelle ist aber zu 
bedenken, dass die Gefährdungsabschätzung 
gemäss Handbuch zunächst einmal vom Regel­
fall ausgeht, das heisst von typischen Nutzungs­
situationen. In der Realität liegen jedoch häufig 
besondere Verhältnisse vor, welche das Aus-

mass der Gefährdung wesentlich beeinflussen 
können. Das kann eine untypisch kurze Nut­
zungszeit, z. B. auf einer Alpweide, sein (mil­
dernder Umstand), aber auch die Selbstversor­
gung mit Nahrungsmitteln von belasteten Flächen 
mit der Folge eines hohen Anteils belasteter Nah­
rung (verschärfender Umstand). Die Gefähr­
dungsabschätzung kann nicht so ausgelegt wer­
den, dass alle denkbaren Besonderheiten jedes 
Einzelfalls berücksichtigt werden. Das gilt insbe­
sondere für die stark vereinfachten Expertensy­
steme. Solche Besonderheiten sind daher als 
Randbedingungen bei der Festlegung von Mass­
nahmen zu berücksichtigen. Sie können die zu 
treffenden Massnahmen gegenüber dem Regel­
fall modifizieren. Vorwiegend darin liegt der be­
gründete Ermessensspielraum für die Behörde im 
konkreten Einzelfall. Diese muss ausserdem die 
Verhältnismässigkeit von Massnahmen als all­
gemeinen Verwaltungsgrundsatz berücksichtigen. 
Zur Gefährdungsabwehr gibt das Handbuch da­
her abgestufte Massnahmen, d. h. mögliche 
Empfehlungen und verbindliche Massnahmen 
vor. 
Entscheidend für Betroffene ist besonders, ob 
verbindliche Massnahmen (Nutzungseinschrän­
kungen oder gar -verbote) nötig sind. Sie sind 
grundsätzlich nur beim Vorliegen einer konkreten 
Gefährdung erforderlich, was der Schwelle zur 
Überschreitung von gesetzlichen Höchstgehalten 
bzw. toxikologisch begründeten Schwellenwerten 
in Tabelle 1 entspricht. Konkret ist eine Gefähr­
dung dann, wenn sie sich nach gewöhnlichem 
Lauf der Dinge früher oder später tatsächlich 
verwirklicht, das heisst ein Schaden an Gesund­
heit oder Umwelt eintritt. Die in Tabelle 2 aufge­
führte Überwachung ist im Übrigen durch die 
Behörden bei sämtlichen Bodenbelastungen 
durchzuführen, welche die Bodenfruchtbarkeit 
gefährden können (Art. 4 VBBo). 



5. Ergänzende Hilfen 

Um die Expertensysteme in der Anwendung ein­
facher und übersichtlicher zu gestalten, wurden 
sie als Ergänzung zum Handbuch auch in Tabel­
lenkalkulationen umgesetzt. Diese können, eben­
so wie das Handbuch selbst, über das Internet 
bezogen werden (www.umwelt-schweiz.ch). Die 
Expertensysteme erlauben neben der Gefähr­
dungsabschätzung auch eine erste (grobe) Beur­
teilung darüber, welche Bedeutung die Unsicher­
heit einzelner Faktoren haben kann. Dazu kön­
nen die einzelnen Faktoren variiert und die Aus­
wirkung auf die Gefährdungsabschätzung be­
stimmt werden (Sensitivität). Ausserdem kann so 
herausgefunden werden, mit welchen Mitteln der 
aktuellen Gefährdungslage am ehesten zu be­
gegnen ist (Szenarien für Massnahmen). 
Das Handbuch stellt den Bearbeitern für spezielle 
Fälle zahlreiche Verweise auf weitere Grundlagen 
zur Verfügung (ausführliche Literaturliste). Zudem 
wurden orientierende Regelungswerte zu einem 
grösseren Schadstoff-Spektrum als das in den 
Anhängen 1 und 2 VBBo enthaltene aufgenom­
men (Werte nach EIKMANN und KLOKE 1993). 
Auch dies soll zu einem einheitlichen und besser 
abgestützten Vollzug der kantonalen Fachstellen 
beitragen. 
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Nationale Bodenbeobachtung {NABO) - Stand, Erkenntnisse 
und Perspektiven 
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Zusammenfassung 

Mit dem Aufbau des nationalen Referenznetzes 
zur Beobachtung von Bodenbelastungen in der 
Schweiz wurde 1984 begonnen. Daraus wurde im 
laufe der Jahre ein modulares Konzept entwik­
kelt (www.nabo.admin.ch ). 
,NABO-Quality' sichert die Qualität der Bodenda­
ten durch methodische Wegleitungen sowie lau­
fende Ringanalysen und ist die Grundlage für 
zuverlässige Aussagen und Interpretationen. Die 
grösste Herausforderung bedeutet die langfristige 
und kontinuierliche Qualitätssicherung in der aus­
gesprochen vielfältigen und heterogenen Boden­
matrix. 
,NABO-Status' soll das Belastungsausmass raum­
bezogen erfassen. Nach quellenorientierten Stu­
dien sollen künftig die vorhandenen Bodendaten 
in einer nationalen Bodenschadstoff-Datenbank 
(NABODAT) mit GIS-Anbindung für landesweite 
Auswertungen verfügbar gemacht werden. 
,NABO-Trend' misst und beurteilt vorläufig alle 5 
Jahre die zeitliche Entwicklung der Bodenbela­
stung mit Schadstoffen. Seit 2005 läuft die 5. 
Erhebung der insgesamt 105 Dauerbeobach­
tungs-Standorte. Häufige Zickzack-Verläufe deu­
ten auf multifaktorielle Ursachen und Artefakte 
hin. Das erhebliche Grundrauschen und die all­
gemein nur schleichenden anthropogenen Anrei­
cherungen bedürfen langer bzw. intensiver Zeit­
reihen für gesicherte Trendaussagen. 
,NABO-Flux' erfasst an verschiedenen Beobach­
tungsstandorten Schadstoffflüsse und trägt damit 
zur Früherkennung und Prognose von Schad­
stoffbelastungen bei. Vergleiche der zeitlichen 
Entwicklung von Schadstoffbelastungen im Bo­
den aufgrund von direkten Bodenmessungen 
einerseits und erfassten Schadstoffflüssen ande­
rerseits zeigen eine noch ungenügende Überein­
stimmung. Gefordert sind Verbesserungen von 
Prozessverständnis und Datenqualität, um eine 
genügende Aussagesicherheit für politische Ent­
scheide zu erreichen. 
Seit 2000 läuft ein Pilotprojekt zur langfristigen 
Beobachtung physikalischer und biologischer 
Bodeneigenschaften (LAZBO). Besondere Pro­
bleme stellen bei der Bodenphysik die räumliche 
Integration und bei der Bodenbiologie die Refe­
renzstabilität dar. Als Perspektive wird auf ein 
umfassendes NABO-Konzept hingearbeitet, wel­
ches chemische, physikalische und biologische 
Bodenbelastungen erfassen soll. 

Bulletin BGS 29, 97-102 (2006) 

Resume 
Observatoire national des sols - etat, ensei­
gnements et perspectives 

Le reseau national d'observation des sols suisses 
(NABO) a ete mis en place a partir de 1984. Au fil 
des annees, un concept modulaire a vu le jour 
(www. nabo.adm in .eh). 
'NABO-Quality' assure la qualite des donnees a 
l'aide de directives et d'un programme d'essai 
interlaboratoire continu. Le defi majeur consiste a 
fournir une assurance qualite continue dans la 
matrice du sol qui est extremement variee et he­
terogene. 
'NABO-Status' doit rendre compte de l'etat de 
contamination des sols. Apres plusieurs etudes 
ciblees, toutes les donnees de la Confederation 
et des cantons seront reunies dans la banque 
NABODAT, couplee a un SIG. 
'NABO-Trend' mesure et evalue l'evolution de la 
pollution des sols tous les 5 ans. Le 5e releve des 
105 sites est en cours depuis 2005. De frequen­
tes evolutions en zic-zac indiquent des causes 
multifactorielles et des effets d'artefacts. Le bruit 
de fond important et la faible charge anthropique 
necessitent de longues eUou intenses series 
temporelles pour obtenir des tendances fiables. 
'NABO-Flux' analyse les flux de polluants sur 
differents sites d'observation et contribue au de­
pistage precoce et aux previsions de la pollution 
des sols. La comparaison des resultats de bilans 
et d'evolutions mesurees dans le sol est encore 
insuffisante. La connaissance des processus et la 
qualite des donnees devront etre encore amelio­
rees afin de fournir une base solide aux decisions 
politiques. 
Depuis 2000, un projet pilote est en cours sur 
l'observation a long terme des proprietes physi­
ques et biologiques du sol. Des problemes speci­
fiques sont dus a l'integration spatiale pour la 
physique des sols et a la stabilite referencielle 
pour la biologie du sol. L'elaboration d'un concept 
NABO integral constitue une perspective impor­
tante et devrait permettre de recenser les attein­
tes chimiques, physiques et biologiques portees 
au sol. 

Keywords: Soil monitoring, soil data quality, soil 
pollutants, heavy metal balances 



1. Einführung 

Mit dem Aufbau der Nationalen Bodenbeobach­
tung der Schweiz (NABO) wurde 1984 begonnen. 
Daraus wurde im laufe der Jahre ein modulares 
Konzept entwickelt, das sich sowohl für die Ar­
beitsorganisation wie auch für die Kommunikation 
und Berichterstattung eignet. Die gesetzlichen 
Grundlagen stützen sich auf Art. 44 des USG 
(1983) zusammen mit Art. 3 der VBBo (1998) 
bzw. der Vorgängerverordnung (VSBo, 1986). 
Erläuterungen dazu finden sich in BUWAL 
(2001 ). Aktuelle und ausführliche Informationen 
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gibt die NABO-Website www.nabo.admin.ch, mit 
rund 3'000 Besuchen pro Monat und einer Biblio­
graphie von 153 Titeln - oft zum Herunterladen 
(Stand Ende 2006). 
Gemäss dem Kernauftrag betreibt das BAFU in 
Zusammenarbeit mit dem BLW ein nationales 
Referenznetz zur Beobachtung der Belastungen 
des Bodens. Der Zweck ist die landesweite räum­
liche und zeitliche Erfassung und Beurteilung der 
Bodenbelastungen zur Planung und Erfolgskon­
trolle von Bodenschutz-Massnahmen. Aus dem 
NABO-Referenznetz ging das nachstehend erläu­
terte modulare Konzept hervor (Fig. 1 ). 

ANABOTrend Ü NABOFlux NABO Status 

H? +- ( 
{ 

NABO Quallty 

Fig. 1: NABO-Messnetz und modulares Konzept 

2. Qualitätsmanagement 
(NABO-Quality) 

NABO-Quality sichert und quantifiziert langfristig 
die Qualität der Bodendaten und ist damit die 
Grundlage für die Aussagesicherheit der Ergeb­
nisse. Es geht darum, die bestmögliche Reprä­
sentativität der Ergebnisse über zirka 14 Grö­
ssenordnungen zu gewährleisten (Fig. 2). 
Die interne und externe Qualitätssicherung in der 
ausgesprochen vielfältigen und heterogenen Bo­
denmatrix muss kontinuierlich und langfristig 
ausgerichtet sein. Zum Instrumentarium gehören 
Wegleitungen zur Probenahme (Hämmann & 
Desaules, 2003), interne Kontrollproben 
(Desaules et al., 1996), Probenahme-Ringver­
suche (Desaules & Dahinden, 1994) und seit 
1989 jährliche Ringanalysen (Ammann & Desau­
les, 2006). Mit Hilfe von Unsicherheitsbudgets 
soll der ganze Messprozess von der Probenahme 
hin zur Laboranalyse künftig quantifiziert und 
optimiert werden (Kurfürst et al., 2004 ). 
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Flg. 2: Herausforderung der Probenahme und 
-vorbereltung - bestmögliche Repräsentativität über 14 
Grössenordnungen (Hämmann & Desaules, 2003) 



3. Räumliche Belastung 
(NABO-Status) 

NABO-Status soll das Belastungsausmass raum­
bezogen erfassen. Nach quellenorientierten Stu­
dien zu Verkehr (BUWAL, 1992), Kupferanwen­
dung (Studer et al., 1995), Klärschlammdüngung 
(Keller & Desaules, 1997) und Ausgangsgestein 
(Desaules & Dahinden, 1996; Keller & Desaules, 
2001 ), sollen künftig auch die schweizweit vor­
handenen Bodendaten in einer nationalen Bo­
denschadstoff-Datenbank (NABODAT) für lan­
desweite Auswertungen für Fachpersonen via 
Internet verfügbar gemacht werden (Rehbein, 
2004). Nach Genehmigung des Projektantrages 
Ende 2005 befindet sich das Projekt NABODAT 
momentan in der Entwicklung der Detailspezifika­
tion mit dem Ziel erster Testläufe 2007. Als Basis 
der Datenbank wurde im Jahr 2005 ein system­
neutrales lnterlis-Datenmodell erstellt (Keller et 
al., 2005a). 
Als mögliche Auswertung der NABODAT wird 
gegenwärtig eine Vorgehensweise für die Erstel­
lung von Bodenschadstoffkarten zur Abbildung 
grossräumiger diffuser Schwermetallgehalte im 
Schweizer Mittelland am Beispiel des Kantons 
Thurgau erarbeitet (Rehbein et al., 2007a; Reh­
bein et al., 2007b). Ein zentraler Aspekt stellt 
hierbei die genügende Flexibilität der Auswer­
tungsmethode dar, um die regional- und element­
spezifischen Verteilungsmuster mit einem geeig-
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neten statistischen Modell erfassen zu können. 
Dies erfordert Grundlagenkarten von möglichen 
erklärenden Faktoren der Bodenbelastung (z.B. 
Nutzung und Bodentyp), um räumliche Trends 
explorativ analysieren zu können. Die Interpolati­
on der punktuellen Messungen erfolgt mit einer 
geeigneten Krigingmethode, die neben den ge­
schätzten Bodenkonzentrationen auch deren 
Schätzgenauigkeit liefert. Die Aussagekraft von 
Karten zur Darstellung von grossräumigen Bo­
denkonzentrationen in Bezug zur Messpunktdich­
te muss für weitere Kantone geprüft werden. 

4. Zeitliche Entwicklung 
(NABO-Trend) 

NABO-Trend misst und beurteilt vorläufig alle 5 
Jahre die zeitliche Entwicklung der Bodenbela­
stung mit Schadstoffen im Referenznetz 
(Desaules & Dahinden, 2000; Desaules et al. , 
2006; Desaules & Studer, 1993). Seit 2005 läuft 
die 5. Erhebung der insgesamt 105 Dauerbeo­
bachtungs-Standorte. Häufige Zickzack-Verläufe 
deuten auf multifaktorielle Ursachen und Artefak­
te hin (Desaules et al., 2004). Daraus resultiert 
ein erhebliches Grundrauschen (Vertrauensbe­
reich). Deshalb kann nur eine statistisch hinrei­
chende Anzahl Messungen bzw. Erhöhung der 
Messperiodizität zu gesicherten Trendaussagen 
führen (Fig. 3). 
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Fig. 3: NABO-Zeitreihe - gemessen und Szenario 



5. Stoffbilanzen 
(NABO-Flux) 

NABO-Flux erfasst an landwirtschaftlich genutz­
ten Beobachtungsstandorten Stoffflüsse und trägt 
damit zur Früherkennung und Prognose von 
möglichen Schadstoffbelastungen bei. Für eine 
korrekte Interpretation ist es unerlässlich, dass 
die Unsicherheiten auch bei den Stoffbilanzen 
ausgewiesen werden. Aus diesem Grunde wird 
eine stochastische Bilanzierungsmethode ange­
wendet (Keller et al., 2005b). Die Bilanzen für 48 
Landwirtschaftsparzellen der Jahre 1996 bis 2003 
wiesen auf eine schleichende Anreicherung von 
Zink, Kupfer und Cadmium im Oberboden hin. 
Die Variationskoeffizienten der Nettoeinträge 
lagen bei etwa 50 % bis 80 %. Handlungsbedarf 
zur Reduzierung von Einträgen besteht insbe-
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sondere bei Spezialkulturen, z.B. Kupfer im Reb­
bau, und bei Veredelungsbetrieben bezüglich 
dem Einsatz von kupfer- und zinkhaltigen Mine­
ralfuttermitteln. 
Die mit den parzellenscharfen Stoffbilanzen pro­
gnostizierten Veränderungen der Gehalte im 
Oberboden für ein Jahrzehnt stimmten nur teil­
weise mit den gemessenen Veränderungen 
überein (Fig. 4). Es muss geprüft werden, ob mit 
der Erweiterung des Bilanzmodells mit möglichen 
relevanten Prozessen wie Erosion, Verlagerung 
oder Bioturbation die Übereinstimmung verbes­
sert werden kann. Ziel ist ein validiertes Bilanz­
modell zu entwickeln, dass zuverlässige Aussa­
gen für die zeitliche Veränderung von Schad­
stoffbelastungen im Boden erlaubt und die Ursa­
chen der gemessenen Veränderungen identifi­
ziert. 

III- direktes MonHorlng 
• Indirektes Monltorlng 
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Fig. 4: Vergleich von gemessenen (direktes Monitoring) und mit der Stoffbilanzierung berechneten (indirektes Monitorlng) 
Veränderungen der Zink-Konzentration im Oberboden 0-20 cm für zehn Graslandstandorte im NABO-Messnetz 

6. Perspektiven 

Seit 2000 läuft ein Pilotprojekt zur langfristigen 
Beobachtung physikalischer und biologischer 
Bodeneigenschaften (LAZBO). Das Ziel ist Be­
probungs- und Analysenmethoden für die Lang­
zeitbeobachtung von ausgewählten bodenphysi­
kalischen und -biologischen Parametern zu vali­
dieren. Besondere Probleme stellen bei der Bo­
denphysik die räumliche Integration und bei der 
Bodenbiologie die Referenzstabilität dar 
(Oberholzer et al., 2006; Schwab et al., 2006a; 
Schwab et al., 2006b). Als Perspektive wird auf 
ein umfassendes NABO-Konzept hingearbeitet, 
welches sowohl chemische, physikalische und 
biologische Bodenbelastungen erfassen und beur­
teilen soll (Fig. 5). 

kursiv • PerspekUve 

Fig. 5: Integrales NABO-Konzept als Perspektive 
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Nationale Grundwasserbeobachtung Schweiz -
Erste Ergebnisse und Perspektiven 

Daniel Hartmann und Reto Muralt 

Bundesamt für Umwelt (BAFU), CH-3003 Bern 

Zusammenfassung 

Das seit 1997 aufgebaute NAtionale Netz zur 
QUAiitätsbeobachtung des Grundwassers NA­
QUA ermöglicht ab dem Jahr 2002 eine für die 
Schweiz repräsentative Übersicht über den Zu­
stand der vornehmlich für die Trinkwassergewin­
nung genutzten Grundwasservorkommen in Be­
zug auf die wichtigsten anthropogenen Schad­
stoffe sowie die natürlichen Wasserinhaltsstoffe. 
NAQUA besteht aus zwei aufeinander abge­
stimmten Teilmessnetzen: dem vom Bund betrie­
benen Teilmessnetz NAQUArREND mit 50 Mess­
stellen und dem in Zusammenarbeit mit den Kan­
tonen betriebenen Messnetz NAQUAsPEZ mit rund 
500 Messstellen. 
Erste Ergebnisse zeigen deutliche Belastungen 
zahlreicher wichtiger Grundwasservorkommen 
mit diversen Schadstoffen, jedoch ohne dass von 
einer alarmierenden Situation gesprochen wer­
den muss. Sie zeigen aber auch auf, dass die 
Anstrengungen des Grundwasserschutzes un­
vermindert weitergeführt werden müssen. 
Die Forschergemeinschaft ist ausdrücklich einge­
laden, für ihre Projekte die Grundlagen und Er­
gebnisse des bestehenden NAQUA-Messnetzes 
zu nutzen und sie mit eigenen Erhebungen zu 
ergänzen. 

1. Einleitung 

Mit einem Anteil von über 80 Prozent ist das 
Grundwasser die mit Abstand wichtigste Res­
source für die Trinkwasserversorgung der 
Schweiz. Dünge- und Arzneimittel, Pestizide und 
hormonaktive Stoffe im Grundwasser - und in der 
Folge auch im Trinkwasser - können zu einem 
Problem für die Gesundheit werden. Veränderun­
gen des Klimas und Eingriffe aller Art in den na­
türlichen Wasserhaushalt beeinflussen auch un­
sere Grundwasserressourcen. 
Behörden, Politik, Wirtschaft und Wissenschaft 
müssen über zuverlässige Grundlagen verfügen, 
um diese Risiken beurteilen und nötigenfalls die 
erforderlichen Gegenmassnahmen einleiten zu 
können, d.h. sie müssen die Grundwasservor­
kommen kennen und über deren Veränderungen 
rechtzeitig Bescheid wissen. Zudem verlangt 
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Abstract: National groundwater­
monitoring in Switzerland. First re­
sults and perspectives 

Since 1997 the national network for groundwater 
monitoring NAQUA has been gradually set up. 
Since 2002 it provides data for a representative 
national overview of important Swiss groundwater 
resources with respect to natural constituents as 
well as the most important anthropogenic pollu­
tants. The NAQUA network is split in two com­
plementary parts: NAQUArRENo. operated by the 
federal authorities, with 50 stations, and 
NAQUAsPEz which is operated in close collabora­
tion with the cantonal authorities and consists of 
about 500 stations. 
First results confirm the significant occurrence of 
various contaminants in several important 
groundwater bodies, although the situation is not 
yet alarming. Nevertheless, the results show that 
the efforts to protect the groundwater resources 
have tobe continued. 
The research community is invited to take advan­
tage of the NAQUA network and its results and to 
supplement the latter with their own observations. 

Keywords: groundwater monitoring, groundwater 
quality, Switzerland, NAQUA 

auch die breite Öffentlichkeit zu wissen, wie es 
um ihre wichtigste Trinkwasserressource steht. 
Aus diesen Gründen wurde das Messnetz NA­
QUA aufgebaut. Es liefert seit 2002 Daten für 
eine umfassende und für die Schweiz repräsenta­
tive Beurteilung der Qualität der vornehmlich für 
die Trinkwassergewinnung genutzten Grundwas­
servorkommen in Bezug auf die wichtigsten an­
thropogenen Schadstoffe sowie die natürlichen 
Wasserinhaltsstoffe. 

2. Das Messnetz 

Das Messnetz NAQUA besteht aus zwei sich 
ergänzenden Teilmessnetzen: 
• dem Teilmessnetz zur Dauerbeobachtung 

NAQUArREND mit 50 Messstellen und 
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• dem Teilmessnetz für Spezialuntersuchungen 
NAQUAspez mit zurzeit 515 Messstellen. 

Das Teilmessnetz NAQUArREND wird vom Bund in 
Eigenregie betrieben. Die Betreuung erfolgt durch 
das BAFU. Die Messstellen wurden so ausge­
wählt, dass sie einerseits möglichst gleichmässig 
über die stark genutzten Regionen der Schweiz 

verteilt sind und andererseits die verschiedenen 
hydrogeologischen Grundeinheiten (Lockerge­
steins-, Kluft- und Karstgrundwasser) sowie die 
Bodennutzungen (Ackerbau, Wald, Siedlungs­
raum usw.) repräsentativ abdecken - soweit dies 
mit lediglich 50 Messstellen möglich ist (Tabel­
le 1 ). 

Tab. 1: Auswahlkriterien der 50 Messstellen für das Teilmessnetz NAQUArReNo 

Kriterium 1 Eigenschaft 1 Anzahl Messstellen 
Erschliessungs- Quelle 15 
typ Grundwasserpumpwerk 30 

Piezometer 5 
Untergrund Festgestein Karst; z.B. Kalke 7 

klastische Gesteine; z.B. Sandstein 4 
kristalline Gesteine; z.B. Granit 3 

Lockergestein Schotter in Talsohlen 32 
Schotter ausserhalb von Talsohlen 4 

Hauptboden- Ackerbau 
nutzung im Ein- Gras- und Viehwirtschaft 
zugsgebiet Obst- und Rebbau 

Wald 
Alp- und Juraweiden 
unproduktive Gebiete 
Siedlunqsraum und Verkehrsweqe 

Naturräumliche Mittelland und Randgebiete 
Gliederung Alpen 

Jura 
Höhenlage über < 600 m 
Meer 600-1000 m 

1000-1500 m 
1500-2500 m 

Trinkwasser- genutzt 
nutzung ungenutzt 

Für das Teilmessnetz NAQUArReNo konnte ein 
erheblicher Aufwand betrieben werden, um die 
einzelnen Messstellen zu charakterisieren und zu 
dokumentieren. Mit einer detaillierten Studie wur­
de für jede Messstelle das Einzugsgebiet ermit­
telt, ebenso das Naheinzugsgebiet, definiert als 
derjenige Teil des Einzugsgebiets, dessen Was­
ser innerhalb von 10 Tagen in der Messstelle 
eintrifft. Mittels GIS-Auswertung konnte anschlie­
ssend eine detaillierte Statistik der Bodennutzung 
im Einzugsgebiet durchgeführt werden. 
Beim Aufbau des Teilmessnetzes NAQUAspez 
wurde im Grundsatz genau gleich verfahren wie 
bei NAQUArREND· Es wurden die gleichen Aus­
wahlkriterien angewendet. Auch hier findet sich 
eine Konzentration der Messstellen auf die dich­
ter besiedelten und intensiv genutzten Regionen 
der Schweiz. Das NAQUAsPEz-Messnetz ist für 
die genutzten Grundwasservorkommen repräsen­
tativ. Die ungenutzten Vorkommen hingegen 
werden nur zu Referenzzwecken miterfasst -
deren repräsentative Beprobung ist mit den zur 
Zeit zur Verfügung stehenden Mitteln, aber auch 
aus operationellen Gründen nicht möglich. 

22 
6 
1 
7 
2 
2 

10 
29 
17 
4 

35 
9 
3 
3 

42 
8 

Im Gegensatz zu NAQUArREND wird NAQUAsPEz 
nicht durch das BAFU in Eigenregie betrieben, 
sondern in enger Zusammenarbeit mit den Kan­
tonen. Wegen der grossen Anzahl Messstellen 
musste der Aufwand zu deren Charakterisierung 
eingeschränkt werden. Dafür erlaubt die höhere 
Anzahl Messstellen statistische Aussagen über 
den Zustand der genutzten schweizerischen 
Grundwasservorkommen. 

3. Beobachtungsprogramme 

Die Grundwasserbeobachtung in der Schweiz ist 
mehrstufig organisiert. In Abbildung 1 ist mit dem 
Basisprogramm NAQUATRENo. den Spezialpro­
grammen im Rahmen von NAQUAsPEz sowie den 
je nach aktueller Fragestellung flexibel durchge­
führten Pilotprogrammen für Schadstoffe, über 
deren Auftreten in der Schweiz noch wenig be­
kannt ist, der Bereich des Bundes dargestellt. 



BUND (BAFU) 

I Basisprogramme (NAQUArRENo) 

Spezialprogramme (NAQUAsPEz) 

1 Pilotprogramme (NAQUAP1Lor) 

Kantonale Programme 

Abb. 1: Situation der Grundwasserbeobachtung 
in der Schweiz 

Der kantonale bzw. kommunale Teil der Grund­
wasserbeobachtung - teilweise in Überschnei­
dung mit dem Bereich des Bundes - umfasst zu­
sätzlich die individuellen kantonalen Beobach­
tungsprogramme sowie die eigentlichen Res-

1) Probennahmen und Feldmessungen 

2) Standardprogramme 
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sourcen- und Trinkwasserüberwachungspro-
gramme der einzelnen Wasserversorgungen. 
Im Rahmen des Basismessnetzes NAQUArREND 
werden 7 verschiedene Analytikmodule einge­
setzt, die je nach den hydrogeologischen Eigen­
schaften der Messstelle und je nach der Landnut­
zung im Einzugsgebiet in unterschiedlichen Fre­
quenzen angewendet werden. 
In NAQUAsPEZ werden zur Zeit zwei Standardpro­
gramme durchgeführt (Abbildung 2): einerseits 
das Programm NS1 für typische Schadstoffe aus 
der landwirtschaftlichen Bodennutzung und ande­
rerseits das Programm NS2 mit den für Verkehr 
und Industrie typischen Substanzen aus der 
Gruppe der flüchtigen organischen Verbindungen 
(VOC). 
Zu allen Untersuchungen gehören immer auch 
die Feldmessungen. Die Standard- und Zusatz­
programme werden abhängig von den Messstel­
lencharakteristika in unterschiedlichen Frequen­
zen jeweils an einer definierten Messstellenaus­
wahl durchgeführt. 

NAQUAsPEZ "Landwirtschaft" (NS1) NAQUAsPEZ "Verkehr und Industrie" (NS2) 

3) Zusatzprogramme 

•tlflfllill lliiltlllll 
Abb. 2: Die Messprogramme im Rahmen von NAQUAspez 

4. Erste Ergebnisse 

Nitrat 

Die Ergebnisse der Jahre 2002/2003 sind detail­
liert in [1] beschrieben. Beim Nitrat zeigt sich sehr 
deutlich der enge Zusammenhang zwischen in­
tensiver landwirtschaftlicher Bewirtschaftung und 
hohen Nitratgehalten. Im Mittelland finden sich 
fast nur erhöhte Nitratgehalte, viele davon 

> 25 mg/I, der numerischen Anforderung der Ge­
wässerschutzverordnung (GSchV) an genutztes 
Grundwasser. Je höher der Anteil offener Acker­
fläche an der Gesamtfläche ist, umso höher sind 
in der Regel auch die maximalen Nitratgehalte im 
Grundwasser (Abbildung 3). 
In den Alpen hingegen, aber auch im Jura, treten 
in den NAQUA-Messstellen nur Nitratgehalte 
unter 25 mg/I, mehrheitlich sogar unter 10 mg/I 
auf. 
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Maximale Nitrat-Konzentration 
der Jahre 2002 und 2003 

0 < 25 mg/I 
e > 25 mg/I 
x Nicht beprobte Messstellen 

Anteil offene Ackerfläche 
11111111111111111 >20% 

Abb. 3: Maximaler Nitratgehalt der untersuchten NAQUA-Messstellen 2002/2003 

Die Abhängigkeit der Nitratgehalte von der vor­
herrschenden Bodennutzung im Einzugsgebiet 
einer Grundwasserfassung zeigt sich deutlich in 
Abbildung 4. 
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Abb. 4: Nitratgehalt in Abhängigkeit der Haupt­
bodennutzung im Einzugsgebiet der untersuchten 
Grundwasserfassungen (2002/03; n = Anzahl 
Messstellen). 

Während unter Ackerland die maximalen Nitrat­
gehalte im Durchschnitt die Anforderung der Ge­
wässerschutzverordnung von 25 mg/I überschrei­
ten, weisen als anderes Extrem die Grundwasser 
unter Sömmerungsweiden Nitratgehalte im Be­
reich der natürlichen Hintergrundwerte von eini­
gen wenigen mg/I auf. 
Nicht nur bezüglich der Durchschnittswerte, auch 
bezüglich der Anzahl Überschreitungen der An­
forderung an genutztes Grundwasser (25 mg/I) 
bzw. des Trinkwassertoleranzwertes (40 mg/I) 
zeigt sich die Abhängigkeit von der Bodennut­
zung eindeutig: Während gesamtschweizerisch 
an rund 80% aller Messstellen die Anforderung 
der GSchV eingehalten ist, wird sie in Ackerbau­
gebieten in rund der Hälfte aller Fassungen über­
schritten, bei rund 10% wird sogar der Trinkwas­
sertoleranzwert nicht eingehalten. Demgegen­
über liegt unter Sömmerungsweiden keine einzi­
ge Überschreitung vor. 
Von grossem Interesse ist auch die zeitliche Ent­
wicklung der Gehalte verschiedener Stoffe. Hier 
stossen wir allerdings auf grosse Schwierigkeiten, 
da die nationale Grundwasserbeobachtung erst 
seit 2002 wirklich operationell ist und für die da­
vor liegende Zeit keine schweizweit systematisch 
erhobenen Daten vorliegen. Das für eine Auswer­
tung der zeitlichen Entwicklung vorhandene Da­
tenmaterial aus der Zeit vor Beginn der nationa­
len Grundwasserbeobachtung beschränkt sich 
auf einige wenige Kantone. Auch dort stehen nur 



wenige systematisch erhobene Daten zur Verfü­
gung. Aus der Zeit vor 1990 fehlen Daten. 
Die einzige anthropogen bedingte Substanz im 
Grundwasser, für welche ein wenigstens halb­
wegs erfolgreicher Blick zurück vor 2002 möglich 
ist, ist das Nitrat. Für alle übrigen Parameter, 
namentlich auch für die Pestizide, sind keine 
repräsentativen Daten vorhanden. 
Selbst beim Nitrat bleibt der gesamtschweizeri­
sche Rückblick mit vielen Fragezeichen bezüglich 
der Repräsentativität der Daten behaftet. Es 
konnten lediglich für 158 NAQUA-Messstellen 
einigermassen verlässliche und bis 1990 zurück­
reichende Daten gesammelt werden. Der Nitrat­
gehalt hat in einer Mehrheit der Grundwasserfas­
sungen seit etwa 1995 abgenommen. In den 
Jahren seit 2001 hat sich diese Abnahme sogar 
noch verstärkt. Insgesamt kann seit 1990 bis 
2002/03 eine durchschnittliche Abnahme des 
mittleren Nitratgehalts von rund 15 - 20% bzw. 
3.7 mg/I beobachtet werden (Abbildung 5). 

D Veränderung 89/91 - 94/96 l:::l Veränderung 89/91 - 99/01 
'21 Veränderung 89/91 - 02/03 • Veränderung 89/91 - 2004 
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Durchschnitt der Durchschnitt der 
mittleren Nitratgehalte maximalen Nitratgehalte 

Abb. 5: Veränderung des Nitratgehalts in 158 
Messstellen seit den Jahren 1989/1991 

Wird der Beobachtungszeitraum bis 2004 verlän­
gert, nimmt der Nitratgehalt deutlich geringer ab. 
Wird nur das Jahr 2004 betrachtet, beträgt der 
Rückgang seit 1990 nur noch insgesamt rund 2 
statt 3.7 mg/I bzw. rund 10%. 
Um zuverlässige Aussagen über die längerfristige 
Entwicklung des Nitratgehalts in den schweizeri­
schen Grundwasservorkommen machen zu kön­
nen, muss die intensive Beobachtung also noch 
etliche Jahre weitergeführt werden. Dies gilt na­
türlich noch viel mehr für die übrigen, historisch 
wesentlich schlechter dokumentierten Parameter. 
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MTBE 

Ein Stoff der in letzter Zeit wegen der von ihm 
ausgehenden potentiellen Bedrohung des Grund­
wassers für Aufsehen gesorgt hat, ist MTBE, das 
in grossen Mengen als Bleiersatz im Benzin ein­
gesetzt wird. 
Aufgeschreckt durch zum Teil sehr massive 
Grundwasserverschmutzungen vor allem in Kali­
fornien entbrannte auch in der Schweiz eine Dis­
kussion über die von diesem Stoff ausgehende 
Gefahr für das Trinkwasser. Noch vor 6 Jahren 
war die Datenlage in der Schweiz zu MTBE im 
Grundwasser äusserst dürftig. Einzig aus dem 
Kanton Zürich waren erste Daten vorhanden. Hier 
konnte in immer mehr Messstellen MTBE nach­
gewiesen werden, wenn auch nur im Spurenbe­
reich. Es stellte sich konkret die Frage, ob MTBE 
schon bald in allen Grundwasservorkommen zu 
einer besorgniserregenden Dauerbelastung wür­
de und ob die Zürcher Verhältnisse auch für die 
übrige Schweiz repräsentativ seien. 
Dank NAQUA kann heute Entwarnung gegeben 
werden. Gesamtschweizerisch scheint sich die 
Anzahl Fassungen, in denen MTBE nachgewie­
sen werden kann, klar unter 20 % einzupendeln 
(Tabelle 2). Der Medianwert liegt dabei konstant 
bei rund 0.1 µg/I. Der tiefste Wert, ab welchem 
einzelne speziell empfindliche Menschen den 
Geruch oder Geschmack von MTBE im Trink­
wasser feststellen können - und zwar lange be­
vor dies gesundheitsrelevant wäre - liegt bei rund 
2 µg/I. MTBE-Gehalte > 2 µg/I in Grundwasser­
fassungen stellen bis anhin vorübergehende Ein­
zelfälle dar. Bei der Fassung mit dem Rekordwert 
von 4.5 µg/I im Jahr 2004 handelt es sich um ein 
auch mit anderen Schadstoffen hoch belastetes 
Grundwasser in einer Grossstadt, welches 
selbstverständlich nicht als Trinkwasser genutzt 
werden kann. 
Es lässt sich klar ersehen, dass auch MTBE ein 
zivilisatorisches Problem ist: Die meisten Befunde 
treten im dicht besiedelten Mittelland sowie in den 
verkehrsreichen Tälern des Wallis und des Tes­
sins auf. 
Von der mengenmässigen Belastung her sind 
beim MTBE jedoch bis heute kaum Probleme zu 
verzeichnen. Bei der einzigen Trinkwasserfas­
sung, in welcher je ein MTBE-Gehalt > 2 µg/I 
nachgewiesen wurde, kann heute kein MTBE 
mehr festgestellt werden. Offensichtlich handelte 
es sich in diesem Fall um eine kleinere Menge 
ausgelaufenes Benzin, was nicht weiter erstaun­
lich ist, da die betroffene Grundwasserschutzzo­
ne zu einem grossen Teil von einer Industriezone 
belegt wird. 
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Tab. 2: Ergebnisse der MTBE-Bestimmungen im Rahmen von NAQUA (2005: provisorische Daten; n = 
Anzahl Messstellen) 

Jahr total Messstellen mit oosltivem MTBE-Befund Messwerte (nur positive) 
~BG S 0.1 !Jg/I 0.1 • 2 !Jg/I 

n n % n % n % 
2002 210 21 10.0 15 7.1 6 2.9 
2003 400 72 18.0 45 11.2 26 6.5 
2004 396 74 18.7 33 8.3 40 10.1 
2005 469 73 15.5 48 10.2 25 5.3 

5. Schlussfolgerungen und Ausblick 

Das nationale Grundwasserbeobachtungsnetz 
NAQUA ermöglicht es, die Schlüsselfragen für 
einen erfolgreichen Grund- und Trinkwasser­
schutz zu beantworten: 

• Wie ist die Grundwasserqualität in der 
Schweiz heute? (Zustand) 

• Ist die Qualität besser oder schlechter gewor­
den? (Entwicklung) 

• Was sind die Ursachen von Qualitätsverände­
rungen? (anthropogene Einwirkungen) 

• Sind die allgemeinen Massnahmen zum 
Schutz des Grundwassers und die speziellen 
Massnahmen zur Sanierung belasteter Grund­
wasservorkommen wirksam und ausreichend? 
( Erfolgskontrol le/Entscheidgru nd lage) 

• Tauchen neue Probleme auf? (Früherken-
nung) 

Die Resultate der nationalen Grundwasserbeob­
achtung zeigen, dass vor allem im intensiv ge­
nutzten Mittelland zahlreiche Grundwasservor­
kommen mit anthropogenen Schadstoffen wie 
Pflanzenschutzmitteln, Nitrat oder flüchtigen or­
ganischen Verbindungen belastet sind. Die 
Schadstoffgehalte sind in der Regel zwar nicht 
Besorgnis erregend, sie mahnen aber zur Vor­
sicht und belegen, dass die Anstrengungen des 
Grundwasserschutzes unvermindert weitergeführt 
oder gar noch verstärkt werden müssen. 
Da die Geschichte der schweizerischen Grund­
wasserbeobachtung erst sehr kurz ist, fehlen zur 
Zeit noch wesentliche Daten für die Beurteilung 
der langfristigen Entwicklung der Grundwasser­
qualität. Es ist daher unabdingbar, die Grund­
wasserbeobachtung über einen längeren Zeit­
raum intensiv weiter zu verfolgen. 
Behörden aller Stufen, Wasserversorger und 
Öffentlichkeit erhalten so Informationen über den 
Zustand und die Entwicklung der wichtigsten 
Trinkwasserressource Grundwasser und sind 
damit in der Lage, rechtzeitig mit den allenfalls 
notwendigen administrativen, organisatorischen, 
technischen und politischen Massnahmen zu 
reagieren. 

> 2 !Jg/I Maxi- Mittel- Median 
malwert wert 

n % UOll uall µg/l 
0 0 0.5 0.13 0.10 
1 0.3 2.1 0.15 0.09 
1 0.3 4.5 0.26 0.11 
0 0 0.5 0.11 0.10 

Nicht zu den Kernaufgaben der nationalen 
~rundwasserbeobachtung gehört die eigentliche 
Uberwachung des Grundwassers bzw. des 
Trinkwassers. Diese Vollzugsaufgaben liegen in 
der Kompetenz der kantonalen Behörden (Um­
weltämter bzw. kantonale Laboratorien) und der 
Wasserversorger. 
Die Identifikation neuer Problemstoffe und die 
Erarbeitung der Grundlagen für das Verständnis 
der grundwasserrelevanten Prozesse potentieller 
Schadstoffe (Abbauverhalten unter verschiede­
nen natürlichen Bedingungen, Mobilität der 
Schadstoffe und ihrer Metaboliten) wiederum sind 
Sache von Forschung und Wissenschaft. Natürli­
che Grundwassersysteme sind komplex, d.h. 
räumlich und zeitlich sehr variabel. Die Aufent­
haltszeit des Grundwassers im Untergrund be­
trägt Stunden, Tage, ein Menschenleben bis tau­
sende von Jahren. Meist stellt das in einer Grund­
wasserfassung geförderte Wasser eine Mischung 
verschiedener Komponenten mit unterschiedli­
cher Aufenthaltsdauer dar. 
Diese Systeme zu erfassen und zu verstehen 
erfordert einen wissenschaftlichen Aufwand, der 
die finanziellen und personellen Ressourcen des 
BAFU bei weitem übersteigt. Dafür stellt das BA­
FU die Langzeitbeobachtung der schweizeri­
schen Grundwasservorkommen sicher und kann 
mit seinen Daten relativ kurzfristig auch bei aku­
ten Problemen einen ersten Überblick, gestützt 
auf repräsentative und gut charakterisierte Mess­
stellen verschaffen. 
Wissenschaftler/innen aller Forschungsrichtun­
gen, deren Arbeiten sich mit dem Eintrag und 
Transport verschiedener Substanzen im Grund­
wasser befassen, sind eingeladen, vom Messnetz 
NAQUA bzw. den Ergebnissen der nationalen 
Grundwasserbeobachtung bei ihren Aufgaben 
und Untersuchungen Gebrauch zu machen. 
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Zusammenfassung: 

Eine Bodensequenz bestehend aus nord- und 
südostexponierten Standorten mit unterschiedli­
chen Hangneigungen wurde in einem eng be­
grenzten Gebiet in der Nähe von Ascona in der 
Südschweiz untersucht. Gemessen wurden To­
talgehalte an C und N, Anteil an Fulvo- und Hu­
minsäuren, pH, KAK und selektiv lösliches ·Fe 
und Al. Die Bodenmineralogie wurde mittels 
Röntgendiffraktometrie und IR-Spektroskopie 
analysiert. 
An den nordexponierten Standorten waren höhe­
re Gehalte an Feinerde, org. C und oxalatlösli­
chem Fe feststellbar als an südostexponierten. 
Bei den Tonmineralien zeigten sich höhere Ge­
halte an Vermikulit, und an zwei Standorten konn­
te zudem auch Smektit in geringen Mengen ge­
messen werden. Mit zunehmender Hangneigung 
nahm der Anteil der Fraktion >2mm generell zu, 
während die Konzentration an org. C abnahm. 
Da sich alle Standorte in einem eng begrenzten 
Ge_biet befinden, dürfte die Niederschlagsmenge 
zwischen diesen kaum variieren und für die un­
terschiedliche Bodenbildung daher nicht aus­
schlaggebend sein. Die Exposition und somit die 
Temperatur scheint einen grösseren Einfluss zu 
haben in dem sie u.a. auch die Wasserverfügbar­
keit im Boden beeinflusst. Generell sind trockene­
ren Böden an den südexponierten Standorten zu 
e~arten. Die Verwitterung verläuft an nordexpo­
nierten Standorten intensiver, wo eine höhere 
Bodenfeuchte die Verwitterung begünstigt. 

1. Einführung 

Im Rahmen einer Studie, in welcher der Einfluss 
von immergrünen Pflanzen, sogenannten Lau­
rophyllen, und Kastanien auf die Bodenverwitte­
rung und Tonmineralogie untersucht wurde, liess 
sich im Raum Ascona eine grosse Variabilität 
von Bodeneigenschaften beobachten. Beson­
ders auffällig waren Änderungen entlang einer 
Toposequenz in der Nähe von Ascona, die hier 
nun detailliert beschrieben wird. Nach JENNY 
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Abstract: A catena in southern 
Ticino with respect to geochemis­
try and soil mineralogy 

A soil sequence with respect to north- and south­
east facing sites and to slope was investigated in 
a narrow area close to Ascona in southern Swit­
zerland. Organic C, fulvic and humic acids, pH, 
CEC, oxalate dithionite and pyrophosphate ex­
tractable Fe and Al contents were determined. 
Clay mineralogy was studied using XRD and 
IR-spectroscopy. On north-facing sites, we 
measured generally higher organic C contents 
than on southeast-exposure, a higher CEC, ox­
alate extractable Fe content and more fine earth. 
Regarding the clay mineralogical characteristics 
we found higher contents of vermiculite and, at 
two sites, some smectite on north-facing sites. 
With a steeper slope a decrease of the total C 
content and a higher amount of the fraction 
>2mm was measured indicating an increase of 
erosion. 
Precipitation is for all sites in a similar range and 
should, therefore, not be the determining factor. lt 
seems that exposure and thus temperature has in 
our soils a greater influence as it also affects 
water availability. The southeast-facing sites are 
generally drier, due to the strenger evaporation. 
The degree of chemical weathering seems to be 
enhanced on north-facings sites that are sup­
posed to have a higher soil moisture when com­
pared to the southeast-facing sites. 

Keywords: Catena, XRD, selective extractable 
elements, vermiculite 

{1941) kann die Bodenbildung als Funktion von 
(mehr oder weniger) unabhängigen Faktoren 
beschrieben werden: 

Bodenbildung = f (pt, c/, tp, t, org) 

mit pt für das Ursprungsmaterial, c/ beschreibt 
das Klima, tp steht für Topographie, t für Zeit und 
org bezeichnet den Einfluss von Organismen. 



Um den Einfluss eines einzelnen Faktors zu 
untersuchen, sollten die anderen möglichst kon­
stant oder zumindest deren Einfluss untergeord­
net sein. Bei der untersuchten Catena ändert die 
Topographie (Exposition und Hangneigung), 
während die anderen Faktoren gleich bleiben. 
Die Geologie im Untersuchungsgebiet wird pri­
mär durch Gneisse und Glimmerschiefer domi­
niert. Vereinzelt können auch basische Amphi­
bolit-Gänge beobachtet werden. Das Klima ist 
mit einer jährlichen Niederschlagsmenge von 
1700mm und einer Jahresmitteltemperatur von 
rund 11.5°C (Daten von Locarno, EDI, 1992) 
feucht und gemässigt. Während den trockenen 
Wintern kommt es regelmässig zu Waldbränden. 
Davon zeugen Kohlestücke, die sich verbreitet 
im Boden finden lassen. Der Frühling und der 
Herbst sind relativ feucht, während im Sommer 
sich gelegentlich Gewitter bilden. Unterhalb von 
1 OOOm.ü.M. dominieren im Südtessin Kastanien, 
welche die Römer eingeführt haben. Die Kasta­
nie konnte oberhalb Ascona auf rund 2000 Jahre 
datiert werden (BURGA und PERRET 1998, 
ZOLLER 1960). Bei der Wahl der Standorte für 
die Catena wurden aber ausschliesslich Stand­
orte mit der älteren und ursprünglicheren Quer­
cetum-Betu/etum-Vegetation gewählt (TINNER 
et al. 1999), welche heute noch vereinzelt in der 
Umgebung von Ascona vorkommt. Im Untersu­
chungsgebiet dominieren Trauben- und Stielei­
chen sowie Birken. Untergeordnet kommen auch 
kleine Grauerlen vor. Die Standorte sind seit der 
letzten Eiszeit eisfrei (HANTKE 1978, 1983), so 
dass das Alter der Böden auf rund 20'000 Jah­
ren geschätzt werden kann (Zeit seit der letzten 
Vergletscherung). 

0 

Untersuchungsgebiet 
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Diese Toposequenz erlaubt nun den Einfluss der 
Exposition und Hangneigung auf die Bodenche­
mie und Tonmineralogie zu untersuchen. In den 
Schweizer und Italienischen Alpen existieren 
diesbezüglich nur wenig Daten. 

2. Material and Methoden 

Die Catena besteht aus je drei Standorten auf 
der Nord- beziehungsweise Südostseite sowie 
einem Standort im Tal (Abb. 1, Tabelle 1 ). Pro 
Standort wurden auf einer Fläche von rund 3 x 3 
m rund 1.5-2kg Boden aus den obersten 1 Ocm 
(ohne Streuschicht) gesammelt. 
Die folgenden Analysen wurden an ofen­
getrockneter Feinerde durchgeführt: Totale Koh­
lenstoff- (= Carg. da kein karbonatisches C vor­
handen) und Stickstoff-Gehalte mit einem 
C/H/N-Analyser (Elementar Varia EL, elementar 
Analysensysteme GmbH), Boden-pH in einer 
0.01 M CaCl2-Lösung mit einem Boden Lö­
sungsverhältnis von 1 :2.5, Kationenaustausch­
kapazität (KAK) mit einer 0.1 M BaCl2-Lösung 
(nach FAC 1989). Die Fraktionierung in Fulvo­
und Huminsäuren erfolgte anhand der unter­
schiedlichen Lösungseigenschaften in Basen 
und Säuren (TRUMBORE und ZHENG 1996). 
Dithionit-, oxalat- und pyrophosphatlösliches Al 
und Fe wurden nach MCKEAGUE et al. (1971) 
und FAC (1989) bestimmt. Die Element­
Konzentrationen wurde anschliessend mit Atom­
absorption-Spektroskopie gemessen. 

200m 

Abb. 1. Untersuchungsgebiet und schematische Übersicht der Catena. Die Äquidistanz beträgt 20m. 
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Tabelle 1. Übersicht der Standorte der untersuchten Catena (HA= Huminsäuren, FA= Fulvosäuren}. 

Standort Exposition Hang- Höhe 
nelgung m. ü. M. 

52 SE 15-20° 400 

S1a SE 10-15° 390 

S1b SE 10-15° 420 

v_o 350 

N1 N 50 410 

N2 N 10° 410 

N3 N 20-25° 390 

Die Tonfraktion (< 2µm) wurde nach Zerstörung 
der organischen Substanz mittels verdünnter 
H20 2 Lösung, Dispersion mit Calgon mit an­
schliessender Sedimentation in Wasser, gewon­
nen (CARNICELLI et al. 1997). Die Röntgendif­
fraktometrie-Messungen erfolgten an orientierten 
Proben mit Cu-Ka. Strahlung von 2 to 15°29 in 
Schritten von 0.02°29 pro 2 Sekunden. Folgende 
Behandlungen wurden angewandt: Mg Sätti­
gung, Ethylenglykol Bedampfung (EG} und K 
Sättigung mit anschliessendem Heizen der Pro­
ben während 2 Stunden auf 335°C und 550°C. 
FT-IR Messungen der Tonfraktion wurden im 
Spektralbereich von 4000 bis 250cm-1 aufge­
nommen. Verwendet wurden Pillen von 1 mg 
Probe und 250mg KBr, welches zuvor auf 150°C 
erhitzt wurde. 

3. Resultate 

Organische Substanz 
Viele Böden in dieser Region sind gekennzeich­
net durch eine dunkle Farbe, die sich vorwie­
gend auf den hohen organischen C Gehalt zu­
rückführen lässt. An den nordexponierten 
Standorten waren höhere Gehalte an Corg. eine 
höhere KAK und tiefere pH-Werte messbar (Ta­
belle 1 ). Während sich beim Fulvosäuren-Gehalt 
keine wesentlichen Unterschiede zeigten, waren 
bei den Huminsäuren deutlich höhere Konzen­
trationen an den nordexponierten Standorten 
feststellbar. Der Einfluss der Hangneigung war 
sehr ausgeprägt. Mit zunehmender Hangnei­
gung, unabhängig von der Exposition, sank der 
Anteil der Feinerde und der organischen Sub­
stanz markant. 

Selektiv lösliches Al und Fe 
Im Gegensatz zu Al, wo kein Trend erkennbar 
war, fanden sich generell höhere Gehalt an se­
lektiv löslichem Fe (Fed, Fe0 , Fep) an den nord­
exponierten Standorten (Abb. 2). 

Feinerde pH Corg HA FA KAK 
% 
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Abb. 2. Selektiv lösliches Aluminium und Eisen 
(d = dithionit-löslich, o = oxalat-löslich, p = pyro­
phosphat-löslich). 

Tonmineralogie 
Die Feinerde wird durch die Silt- und Sandfrakti­
on dominiert. Der Tongehalt liegt generell unter 
20%. Die Röntgendiffraktogramme sind in Abbil­
dung 3 ersichtlich. Die südostexponierten 
Standorte wiesen ähnliche Spektren auf. Nach 
einer Mg-Sättigung zeigten sich Peaks bei 1.43, 
1.01 und 0.71 nm. Der Peak bei 1.01 nm kann 
einem Glimmer und derjenige bei 0.71nm Kaoli­
nit zugeordnet werden. Kaolinit ist in alten Pro­
ben vorhanden und wurde mit IR-Spektroskopie 



bestätigt (Band bei 3695cm-1
, Abb. 4). Für die 

Interpretation des 1.43nm-Peaks waren weitere 
Behandlungen notwendig. Smektit kommt nicht 
vor oder nur in Spuren, da eine Behandlung mit 
Ethylenglykol (EG) zu keiner Änderung führte. 
Nach Sättigung mit K zeigte sich ein leichter 
Anstieg des Peaks bei 1.0nm, was auf Vermikulit 
hinweist. Heizen auf 335°C verursachte einen 
partiellen Kollaps des 1.43nm-Peaks, was ty­
pisch für Vermikulite mit chloritischen Zwischen­
schichten (HIV) ist. Ein gewisser Restpeak be­
hielt die Position auch nach Heizen auf 550°C, 
was auf Chlorit hinweist. Mit zunehmender 
Hangneigung war ein schwacher Anstieg des 
Peaks bei 1.0nm feststellbar, welcher Mica 
(Glimmer, lllit) zugeordnet werden kann. 
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Mg 

EG 
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~5so0c 

2 4 8 8 10 12 14 16 
' 29(CuKa) 

S1b 0.71 

1.43 

Mg 

EG 
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~~so·c 
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' 29(CuKa) 
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~~ 
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~K 
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' 29(CuKa) 
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0.71 
N3 
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...__ _ __,.1_ Mg 

EG 

=:=J:~·c 
~550'C 

2 4 8 8 10 12 14 18 
029(CuKa) 

Abb. 3. Röntgendiffraktogramme der Tonfraktion 
der untersuchten Catena. Die Kurven sind ge­
glättet, sowie korrigiert gemäss Lorentz- und 
Polarisationsfaktor. Die d-Werte sind in nm an­
gegeben. 

Die Diffraktogramme der nordexponierten 
Standorte wiesen unter sich gewisse Unter­
schiede auf. N1 und N2 waren vergleichbar, 
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während N3 deutlich abwich. Nach Mg-Sättigung 
zeigten sich Peaks bei 1.42, 1.01und0.71nm. 
Der Peak bei 1.01 nm kann Glimmer zugeordnet 
werden. Nach EG-Bedampfung war ein schwa­
cher Peak bei 1.65nm erkennbar, was auf Smek­
tit hinweist. N1 und N2 haben einen vergleichs­
weise hohen Anteil an Wechsellagerungsminera­
lien (Peaks zwischen 1.0 und 1.4nm, 1.25nm bei 
N1). Sättigung mit K führte bei allen Proben zu 
einem markanten Anstieg des Peaks bei 1.0nm. 
Daraus kann auf Vermikulit geschlossen werden. 
Der grösste Teil des 1.43nm Peaks kollabierte 
nach Aufheizen auf 335°C und deutet auf HIV 
hin. Chlorite lassen sich aufgrund des Restpea­
kes bei 1.4nm nach Heizen auf 550°C bestim­
men. Im Gegensatz zu N1 und N2, liess sich bei 
N3 nur wenig Glimmer und HIV, aber viel Chlorit 
nachweisen. 

4000 3800 3800 3400 3200 3000 4000 3800 3600 3400 3200 3000 

cm-1 cm·1 

Abb. 4. Infrarot-Spektren der Tonfraktion. 

Alle Infrarot-Spektren zeigten ein deutliches 
Adsorptionsband bei 3695cm-1

, welches charak­
teristisch für Kaolinit ist. Es waren keine wesent­
lichen Unterschiede in Bezug auf Kaolinit zwi­
schen den einzelnen Standorten feststellbar. 
Banden bei 3620, 3525, 3460 und 3390cm-1 wei­
sen auf das Al-Hydroxid Gibbsit hin. Diese Ban­
den werden mit zunehmender Hangneigung 
deutlicher. 

4. Diskussion 

Bodencharakteristik 
Die Böden in der Region sind gekennzeichnet 
durch einen hohen Gehalt an organischer Sub­
stanz und schlecht kristallinen Al- und Fe­
Phasen, sowie einem tiefen pH-Wert. Die spezi­
ellen klimatischen Gegebenheiten zusammen 
mit dem sauren und Al-reichen Ursprungsmate­
rial sowie aufweitbare Tonmineralien mit chloriti­
schen Zwischenschichten können für die Stabili­
sierung der organischen Substanz verantwortlich 
sein (ZANELLI et al. 2006b). Die Kastanie mit 
ihrem schlecht abbaubaren Laub scheint nicht 
der hauptsächliche Grund zu sein, da unter Ei­
chen/Birkenwälder höhere Gehalte an organi­
scher Substanz feststellbar waren (ZANELLI 
2006a). In unmittelbarer Nähe der hier beschrie-



benen Toposequenz sind zwei Profile detailliert 
beschrieben worden (ZANELLI et al 2006b}, die 
sowohl Eigenschaften von Podzolen als auch 
Andosolen aufwiesen. Eine Verlagerung von Si 
und Al im Oberboden und die Bildung von Al­
lophane (ITM} im Unterboden liessen sich nach­
weisen. BLASER et al. (1997) beschreibt weiter 
aus der Südschweiz Cryptopodzole, bei denen 
der Auswaschungshorizont durch organische 
Substanz maskiert sein soll. 
An den nordexponierten Standorten wurden 
deutlich höhere Gehalte an Corg gemessen. Dies 
stimmt nicht mit Beobachtungen aus dem Val di 
Rabbi überein, wo diesbezüglich kein eindeuti­
ger Trend festgestellt werden konnte (EGLI et al. 
2006). Die höheren Werte an KAK lassen sich 
weitgehend mit dem Gehalt an organischer Sub­
stanz erklären. Während der Anteil an Fulvosäu­
ren keinen wesentlichen Unterschied aufwies, 
zeigten sich deutlich höhere Werte an Humin­
säuren an den nordexponierten Standorten. 
Auf der Nordseite fanden sich höhere Gehalte 
an Vermikulit, während auf der Südostseite HIV 
vorherrschten. Smektite, welche als Indikator für 
starke Verwitterung betrachtet werden können 
(CARNICELLI et al. 1997, MIRABELLA und 
SARTORI, 1998, EGLI et al. 2003), liessen sich 
an zwei nordexponierten Standorten nachwei­
sen. Generell scheint die Verwitterung auf der 
Nordseite fortgeschrittener zu sein. Auf der Süd­
ostseite wiesen die einzelnen Standorte nur 
geringe Unterschiede. Eine leichte Zunahme an 
Glimmer mit der Hangneigung ist hier feststellbar 
und kann auf Erosion zurückgeführt werden. Der 
Standort N3 weicht von den anderen deutlich ab. 
Dies lässt sich möglicherweise auf Unterschiede 
im Ursprungsmaterial zurückführen. Obwohl alle 
Standorte auf saurem gneishaltigem Ur­
sprungsmaterial gewählt wurden, konnte der 
Einfluss von kleinräumig vorhandenen Amphibo­
lit-Gängen nicht in jedem Fall völlig ausge­
schlossen werden. 
Fe und auch Al sind sehr stark an die organische 
Substanz gebunden (ZANELLI et al. 2006c). Der 
Gehalt an Fe (Fed. Fe0 , Feµ) war an den nordex­
ponierten Standorten höher, was sich ebenfalls 
auf eine intensivere Verwitterung zurückführen 
lässt. Für Al ist interessanterweise aber kein 
Trend erkennbar. 
Die Hangneigung hat wie erwartet einen grossen 
Einfluss auf verschiedene Bodeneigenschaften. 
Gewöhnlich zeigt sich mit zunehmender Hang­
neigung ein Anstieg der Erosion, welche u.a. 
durch einen höheren Anteil der Fraktion > 2mm 
oder geringeren C0r9-Gehalt gekennzeichnet ist. 
Mit zunehmender Hangneigung waren deutliche­
re Adsorptionsbänder von Gibbsit feststellbar. 
Entweder kommt Gibbsit häufiger vor oder die 
charakteristischen Banden werden weniger von 
der H20-Bande überlagert, welche zumindest 
teilweise von der organischen Substanz her­
stammt. 
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Die Exposition führt im Südtessin zu messbaren 
Unterschieden bei Verwitterung und Bodenbil­
dung. Da das Ursprungsmaterial, Alter, Vegetati­
on und das allgemeine Klima vergleichbar sind, 
bleiben als Ursache noch topographische und 
somit kleinräumige klimatische Unterschiede 
übrig. Die Verwitterung und Bodenbildung schei­
nen an den nordexponierten Standorten intenis­
ver zu sein. Nordexponierte Standorte haben 
generell tiefere Temperaturen und eine höhere 
Bodenfeuchte als südostexponierte Lagen. Die 
Temperatur bestimmt über die Evaporation die 
Wasserverfügbarkeit in einem Boden. Wasser 
(bzw. Wasserverfügbarkeit) scheint daher trotz­
dem der bestimmende Faktor zu sein. Zu ähnli­
chen Schlussfolgerung kamen auch EGLI et al., 
(2006) und SARTORI et al. (1997, 2004a, 
2004b) während einer Bodenkartierung in alpi­
nen Regionen Norditaliens. 
Für die Catena wurden ausschliesslich Standor­
te mit der älteren Quercetum-Betuletum Vegeta­
tion gewählt. Die vor rund 2000 Jahren einge­
führten Kastanien kommen in unmittelbarer Nä­
he der Catena vor. Die bei der Untersuchung der 
Toposequenz festgestellten Trends konnten 
unter Kastanien nur teilweise bestätigt werden 
(Daten noch unveröffentlicht). Es scheint, dass 
die Einfuhr und Nutzung der Kastanien die Bo­
deneigenschaften zumindest teilweise verändert 
haben. 

5.Schlussfolgerungen 

Obwohl alle Standorte in einem eng begrenzten 
Gebiet gewählt wurden, konnte markante Unter­
schiede betreffend Exposition und Hangneigung 
festgestellt werden. Je steiler desto geringer war 
der Anteil an organischer Substanz und der 
Feinerde. Die Exposition hatte einen auffallen­
den Einfluß auf den Gehalt und Qualität der or­
ganischen Substanz und beeinflußte ebenfalls 
die Tonmineralogie. Es scheint, dass die Verwit­
terung an den nordexponierten Standorten in­
tensiver ist. Aufgrund der geographischen Nähe 
dürfte die Niederschlagsmenge nicht groß variie­
ren. Die Temperatur hat einen grösseren Ein­
fluss, in dem sie die Wasserverfügbarkeit im 
Boden beeinflusst. Dies führte zu trockeneren 
Böden an südostexponierten Lagen. An den 
nordexponierten Standorten, begünstigen tiefere 
Temperaturen und eine grössere Bodenfeuchte 
die Verwitterung und somit auch die Bodenbil­
dung. 
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Collapse of capillary head during infiltration 
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Soil Science Section, Institute of Geography, University of Bern, CH-3012 Bern 

Summary 

Time series of soil moisture during infiltration, 
particularly the velocities of wetting, offer the 
possibility to investigate characteristics of flow 
independently from concurrent time series of 
capillary potential. Experiments were carried out 
in a soil column of undisturbed soil and in a slab 
of sandstone. TDR-technique and tensiometers 
were used to measure water content, 0, and 
capillary heads, h. During infiltration h in both 
media increased to atmospheric pressure. 
However, the heads in the soil column reacted 
considerably faster than the measurable 
increases of volumetric soil moisture, while in the 
sandstone the heads reacted with the same 
speed as soil moisture. The question is 
discussed whether fast reacting capillary heads 
characterize preferential flow. 

Keywords: capillary potential, preferential flow 

1. lntroduction 

There is still a need for improved understanding 
?f infiltration in undisturbed soils. The rapid 
mcrease of volumetric soil moisture, e, and 
capillary heads, h, have been attributed to flow 
along macropores or preferential flow. 
Preferential flow expresses features of soil 
moisture dynamics that do not behave according 
to expectations. lts study requires methods that 
guarantee independence of e from h. For 
example, KUNG et al. (2005) characterized 
preferential flow with transient transport of dye in 
a steady stream of water during drainage. DI 
PIETRO et al. (2003) combined kinematic wave 
theory with diffusion to accommodate drainage 
from preferential flow. GERMANN & 
ZIMMERMANN (2005) applied the velocities of 
wetting fronts to derive geometrical parameters of 
assumed water films. Observed velocities of 
wetting fronts are often higher than the velocities 
expected from flows that are driven by the 
gradients of gravity and capillarity (GERMANN & 
HENSEL, 2006). 

Concepts of dynamic potentials have evolved to 
explain dynamic behavior in the h(B)-relations, as 
VACHAUD et al. (1972) have presented. HASSA­
NIZADEH et al. (2002) combined dynamic 

Bulletin BGS 29, 115-119 (2006) 

Zusammenfassung: Kollaps des 
Kapillarpotenzials während Infiltra­
tionen 

Mit zeitlich hoch aufgelösten Messungen der 
Bodenfeuchte können transiente Flüsse 
unabhängig vom Kapillarpotenzial (d.h., von der 
Saugspannung) untersucht werden. An einer 
Säule aus ungestörtem Boden und an einem 
Block aus feinporösem Sandstein wurde während 
Infiltrationen die Zunahme des Kapillarpotenzials, 
h, zeitlich hoch aufgelöst gemessen. Wasser­
gehalt Ound h wurden dabei mit der TOR-Technik 
und mit Tensiometern erfasst. Im Boden stieg h 
schneller an als der Wassergehalt und schneller 
als im Sandstein, wo h etwa gleich schnell 
anstieg wie 0. Ist der schnelle Anstieg von h 
typisch für präferenzielles Fliessen? 

Stichworte: Kapillarpotenzial, präferenzielles 
Fliessen 

aspects of flow in soils with the requirements of 
the RICHARDS (1931) equation. 

SPOSITO (1986), among others, explained the 
instantaneous equilibrium between e and h that is 
assumed in the Richards equation during 
transient flow. Hence the necessity to investigate 
non-equilibrium flow under transient conditions 
because steady flow already expresses at least a 
temporary balance among the forces. Thus, 
theoretical approaches that assume steady flow, 
for instance those presented by AKHVADIEV & 
KACIMOV (2005), may a priori not be suited for 
the investigation of dynamic features of 
preferential flows in soils. 

Then complete time series of soil moisture 
variations during and after forced infiltrations offer 
further possibilities to investigate features of flow 
independently from the concurrent time series of 
capillary potentials. 

Here, we compare the behavior of capillary 
heads, h(Z,t), during infiltration in an undisturbed 
soil {GERMANN et al., 2006) with h(Z,t) in a slab 
of sandstone, where Z denotes depth and t the 
time lapsed since the beginning of infiltration. 



2. Media and Method 

Soil 

The soil was extracted on the slope of Mt. 
Bantiger near Bern (Switzerland). lt is classified 
as a Mollic Cambisol according to FAO-Unesco 
(1994) with a sandy loam texture. See Table 1 for 
details. 

Table 1. Properties of undisturbed soil column. 

Parameter Amount Dimension 
Bulk densitv, °" 1.14 mg/cm• 

Porositv, s 0.57 m0/m 0 

Sand 57.7 %weiaht 
Silt 25.1 %weight 

Clav 17.2 %weight 

Hydraulic conductivity, ksa1 4x10·5 m/s 

A column of the undisturbed forest soil was 
prepared by driving a cylinder of sheet meta! of 
stainless steel 0.4 m deep into the ground. The 
cylinder had an inner diameter of 0.4 m. 

Sandstone 

The slab of sandstone originates from lower fresh 
water molasses. lt was taken at Reiden, Kanton 
Luzern (Switzerland), Table 2. lts dimensions are 
0.16x0.16x0.16 m. 

Table 2. Properties of sandstone. 

Parameter Amount Dimension 
Bulk densitv, o.. 2.4 a/cm' 

Porositv, s 0.099 m'lm' 
Feldspat 10-20 %weight 
Quartz 55-65 %weight 

Stone fraaments 20-25 %weioht 
Heaw minerals 2-4 %weight 

Hydraulic conductivity, k,., 4x10·9 m/s 

Instrumentation 

Soil moisture variations, 8(Z,t), were recorded 
with a TDR-100 device and a CR-10X data logger 
(both from Campbell Scientific Ltd, Logan, UT, 
USA). The paired wave-guides were made of 
rods of stainless steel having a diameter of 6 mm 
and a length of 150 mm, and they were 50 mm 
apart. Calibration was according to ROTH et al. 
(1990). Two pairs of TDR-wave guides were 
installed at depths of Z = 0.1 and 0.2 m in the soil 
column and at Z = 0.035, 0.93 and 0.13 m in the 
sandstone. The time lapsed between readings 
was set to 12 s. 

Capillary head variations, h(Z,t), were measured 
with tensiometers. The tensiometer cups had 
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inner diameters of 6 mm and were 50 mm long. 
Air entry pressure of the ceramic material 
exceeded 0.5 bar. Each cup was hydraulically 
connected with a piezo-resistive pressure 
transducer (156 PC 15 GWL9 Microswitch from 
Honeywell USA). The latter was electronically 
connected with a 21X Campbell data logger. 
Tensiometers were installed at the same depths 
as the TDR-probes about 0.15 m into the soil and 
0.1 m into the sandstone. The time intervals 
between readings were set to 0.4 s. A sprinkler 
supplied water to the surfaces. lt consisted of a 
rotating disk of aluminum sheet, which carried 60 
nylon tubes with inner diameters of 1 mm. 

Sensitivity of Instruments 

The transducers require only some cubic 
millimeters of water to cover the entire range of 
pressure recording. On the other hand, 2000 to 
6000 mm3 of water have to enter the soil volume 
of about 1 to 3 L that is sensed by the TDR-wave 
guides to produce a significant signal (FERRE et 
al., 1998). The sensitive horizontal areas covered 
by the respective instruments combined with their 
minimum soil moisture changes required to 
produce a significant signal renders the 
tensiometers about 50 to 100 times more 
sensitive than the TDR-wave guides. 

Experiments 

Ten infiltration-drainage experiments were run in 
the soil column. The heavy sprinkling rates 
represent the annual hourly maxima for 
Switzerland. However, the heavy rates never 
produced ponding. Data recording began about a 
quarter of an hour prior to sprinkling and it lasted 
about an hour longer than sprinkling. The 
durations, t5 , and intensities, q5 , of sprinkling are 
compiled in Table 3. 

Three infiltration experiments were run in the 
sandstone. Temperature was used as a tracer to 
indicate the arrival of the wetting fronts. Data 
recording began prior to the infiltration experiment 
and lasted about 2 days beyond sprinkling. 
Details are compiled in Table 4. 



Table 3. Experiments in soil column. 

Run Duration, ts lntensitv, as 
# s mm/h m/s x10"0 

1 3600 28.8 8.00 

2 3600 28.8 8.00 

3 3600 45.5 12.6 

4 3600 45.5 12.6 

5 3600 15.3 4.25 

6 3600 15.3 4.25 

7 7200 15.3 4.25 

8 10800 15.3 4.25 

9 3600 28.8 8.00 

10 3600 45.4 12.6 

Table 4. Experiments in sandstone. 

Run Duration, ts lntensltv, as 
# s mm/h m/s x10"0 

1 3600 12 3.33 

2 3600 20 5.56 

3 3600 40 11.1 

3. Results and data interpretation 

Soil 
h(Z,t) jumped at both depths in the soil column 
repeatedly, and without exception, from initial to 
close to atmospheric pressures, h~o. Figure 1. 
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Figure 1. Measured volumetric soil moisture, 9(Z,t), and 
capillary head, h(Z,t), at depths 0.1 m and 0.2 m due to 
infiltration at a rate of q5 = 45.5 mm.h-1 during ts=1h. 

Although the transducers were able to record 
positive pressures, h never extended into the 
positive range i.e„ h<O at all times. Moreover, 
h(O. 1 m,t) reacted always about half an hour prior 
to h(0.2m,t). The observation mutes the argument 
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of water being back-logged from the bottom of the 
soil column at Z=0.4 m. Therefore, no back­
logged water has interfered with the top-to-bottom 
propagation of wetting. In addition, the soil never 
approached saturation. 

Averages and standard deviations of initial and 
maximum soil moisture, 8;n;. and 8max for both 
depths of measurement are listed in Table 5. lt is 
interesting to note that at both depths the 
standard deviations decreased from 8;n; to 8max· 

Table 5. Soil column relations: 9(Z,t) and h(Z,t); initial and 
maximum of soil moisture (9;n; and 9max), and of capillary 
heads (h1nn and hm). with arrival times, taw, tep, thw. and thP, al 
the depths of measurement. 

Sym. Unit Averaae Stdev Averaae Stdev 

z m 0.1 0.2 

~"' mJ/mJ 0.358 0.027 0.337 0.02 

Omax m3/m3 0.433 0.015 0.396 0.016 

t/;N s 924 520 2054 868 

t,., s 3188 1020 3988 1173 

hm; m -0.525 0.238 -0.479 0.22 

hmax m -0.053 0.007 -0.084 0.004 

fhw s 384 153 1514 585 

fhn s 1669 471 2464 723 

The velocity of a wetting front is 

( 1) 

They were between 0.05 and 0.27 mm.s·1
• They 

represent preferential flow according to KUNG et 
al. (2005), but, they are at the slower end of the 
215 wetting velocities presented by GERMANN & 
HENSEL (2006). 

The velocity of head increase is 

(2) 

The head velocities were in the range of 0.08 and 
0.57 mm.s·1• The ratios c,/cw were in the range 
of 1.10 to 5.33. They indicate that h advanced 
faster and attained the plateau earlier than the 
wetting fronts. On the other hand, given the 
sensitivity contrasts between the tensiometers 
and the TDR-equipment, the increases of 8 and h 
are considered to have travelled with rather 
similar velocities. Nevertheless, 8(Z,t) and h(Z,t) 
increased with different rates of change Ll8/Llt 
and Llh/Llt (equations 3 and 4), see Table 7. 

Sandstone 
Figure 2 shows the results obtained from the 
sandstone. The temperature changes confirm the 



amving of the wetting fronts: Figure 2 shows a 
decrease of temperature upon the arrival of the 
wetting front. 
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Figure 2. Measured volumetric soil moisture, 6(Z,t), capillary 
head, h(Z,t) and temperature at depth 0.035 m due to 
infiltration at a rate of q5 = 40 mm.h·1 du ring ts =1 h. 

The results in Figure 2 depict a minimum B of 
0.014 and a maximum of 0.10 m3/m3

; most of the 
times, h did not extend into positive range (h~O), 
(} and h rise more or less simultaneously, but very 
slowly. The process took about 3.7 h (see detail 
in Figure 3), which is reasonable for sandstone, 
with an apparent porosity, e of 9.9x10·2 m3/m3 and 
hydraulic conductivity, k, of 4x10"9 m.s-1 
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Figure 3. Detail capillary head, h(Z,t) jump at depth 0.035 m 
due to infiltration at a rate of q5 = 40 mm.h-1 

Table 6 compiles initial and maximum 8, and hin 
the sandstone slab. At depth 0.035 m, the 
standard deviation also decreases from 8;n1 to 
Bmax· 
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Table 6. Sandstone relations: B(Z,t) and h(Z,t); initial and 
maximum of soil moisture (61n1 and Bmax)„ and of capillary 
heads (hin" and hm), with arrival times, tew, tap, thw, and lhP, at 
the depths of measurement 

Sym. Unit Averaae Stdev Average Stdev 

z m 0.035 0.093 

~ m3/m3 0.014 0.007 0.014 0.008 

Bmn• m3/m3 0.106 0.003 0.067 0.021 

t,.. s 1987 569 37000 13978 

(,., s 17787 9006 79733 15398 

h11>1 m -6.74 0.60 -7.31 1.46 

hm.,, m -0.39 0.48 0.22 0.28 

thw s 1800 2878 3000 N.A 
t •• s 18040 4766 79500 N.A 

Velocities of wetting fronts in the sandstone were 
calculated with equations (1) and (2). They were 
in the range of 0.01 and 0.02 mm.s·1 and the 
velocities of the head increases were between 
0.008 and 0.04 mm.s·1

. 8(Z,t) and h(Z,t) 
increased with similar relative rates L18/Llt and 
Llh/Llt. 
The corresponding rates of changes are 

(3) 

where tw and th indicate the time when 8 and h 
significantly increased at Z, and the index max 
refers to the maximum. Table 7 shows the rates 
of change for soil and sandstone. 

Table 7. Rate of changes in soil and sandstone. LIB!Llt and 
Llh/Llt 

Depth Soil 

Z Cm\ ea (3\ ea C4l 

0.1 3.313E-05 3.673E-04 

0.2 3.051E-05 4.158E-04 
Depth 

Sandstone 

Zlml ea 131 ea 141 

0.035 5.879E-06 7.9430E-05 -
0.093 1.232E-06 9.814E-06 

The rates of change in the soil are higher than in 
the sandstone due to the higher heterogeneity in 
the pore structure when compared with the 
sandstone. 



4. Conclusions 

Sandstone is significantly less heterogeneous 
than the soil; hence the use of sandstone as a 
reference is recommended. In both systems the 
capillarity did not extend into the positive range 
(h~O), and both materials were not completely 
saturated. The capillary heads reacted in the soil 
column considerably faster than in the 
sandstone. The heads increased about 1 O times 
faster than did soil moisture (i.e., relative similar 
rate of change Ll8/Ll ~ 0.1 Llh/Llt}. Moreover, clear 
wetting fronts showed in the sandstone, which is 
not typical for preferential flow. 

'!"'~ co~clu~e from t_he rapid increase of h during 
mf1ltrat1on 1n the so1I column (i.e., collapse of h) 
that the propagation of water occurred at 
atmospheric pressure through the pores that 
were filled with air prior to infiltration. Velocities of 
the wetting front obtained in the soil column 
indicate preferential flow according to values from 
KUNG et al. (2005). Then the fast reaction of 
capillarity might be typical of preferential flow as 
weil, because a portion of water propagates fast 
~nt? th_e air filled pores, also because during 
mf1ltrat1on the mobile soil moisture is in contact 
V.:ith water drops experiencing inner pressures 
h1gher than atmospheric pressure. 

In the future we will drive more experiments in 
undisturbed soils, in order to observe and to 
identify the minimum and maximum infiltration 
rates, qS, that are required to initiate preferential 
flow. 
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