
FACHBEITRAG

https://doi.org/10.1007/s00767-018-00410-x
Grundwasser – Zeitschrift der Fachsektion Hydrogeologie (2019) 24:51–63

Sanierung eines PCE-Schadens in einemmakroskopisch oxischen
Grundwasserleiter durch Stimulation anaerober dehalogenierender
Bakterien

Daniel Buchner1 · Meenakshi Schweikhart1 · Sebastian Behrens1,3 · Thomas Schöndorf2 · Christine Laskov1,4 ·
Stefan B. Haderlein1

Eingegangen: 30. April 2018 / Überarbeitet: 12. Oktober 2018 / Online publiziert: 1. Februar 2019
© Springer-Verlag GmbH Deutschland, ein Teil von Springer Nature 2019

Zusammenfassung
Eine erfolgreiche biologische In-situ-Sanierung von PCE-kontaminierten Grundwasserleitern erfordert hinreichend redu-
zierende Bedingungen sowie die Anwesenheit von molekularem Wasserstoff, der dehalogenierenden Bakterien als Elek-
tronendonor dient. Durch Injektion eines biologisch gut abbaubaren Hilfsstoffs (Auxiliarsubstrat) können diese Faktoren
gesteuert werden.
Die vorliegende Fallstudie beschreibt die Verfahrensschritte für eine erfolgreiche Stimulierung des biologischen PCE-Ab-
baus in einem ursprünglich sauerstoffhaltigen Grundwasserleiter. Laboruntersuchungen in Mikrokosmen (Stufe I) verifi-
zierten das standorteigene bakterielle Abbaupotenzial sowie die Eignung des Auxiliarsubstrats (hier: Melasse). Basierend
auf hydrogeologischen und geochemischen Felddaten wurde die erforderliche Melassemenge abgeschätzt sowie deren
Wirkungsbereich im Aquifer modelliert (Stufe II). Im Feldversuch erfolgten periodische Injektionen des Auxiliarsubstrats
(hier: 170 Tage) begleitet von geochemischen und molekularbiologischen Analysen (Stufe III). Durch die Melasseinjekti-
on konnten im PCE-kontaminiertem Bereich des Aquifers methanogene Bedingungen sowie eine massive Zunahme von
Schlüsselbakterien der Gattung Dehalococcoides induziert werden. Der erfolgreiche In-situ-Bioabbau von PCE zu Ethen
wurde durch substanzspezifische Kohlenstoff-Isotopenanalysen bestätigt.

Zusatzmaterial online Zusätzliche Informationen sind in der
Online-Version dieses Artikels (https://doi.org/10.1007/s00767-
018-00410-x) enthalten.
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Stimulation of anaerobic PCE dechlorinating bacteria in a macroscopic oxic aquifer

Abstract
A successful biological in situ remediation of PCE contaminated aquifers requires suitable redox conditions as well as
molecular hydrogen used by dehalogenating bacteria as the electron donor. Injecting an easily biodegradable auxiliary
substrate allows to control both factors. The present study describes the procedural steps for a successful stimulation of
biological PCE-degradation in a primary oxygen-containing aquifer. A microcosm study (level I) showed the bacterial
potential of the site and the suitability of molasses as an auxiliary substrate. Using hydrogeological and geochemical field
data, the amount of molasses was estimated and its zone of influence was modelled (level II). In a field test, molasses was
periodically injected (170 days) accompanied by geochemical and molecular biological analysis (level III). Following the
injection of molasses, methanogenic conditions as well as a significant increase of Dehalococcoides was observed. In situ
biodegradation of PCE to ethene was verified by compound-specific carbon isotope analysis.

Keywords ENA · Dehalococcoides · Isotope analysis · Molasses

Einleitung

Leichtflüchtige chlorierte Kohlenwasserstoffe (LCKW)
stellen aufgrund ihrer hohen Persistenz bis heute besonders
grundwässergefährdende Schadstoffe dar (Panagos et al.
2013). Um LCKW-belastete Grundwässer wieder nutzbar
zu machen, ist in vielen Fällen eine aktive Sanierung er-
forderlich. Neben physikalischen und hydraulischen Sanie-
rungsmaßnahmen, wie dem Auskoffern des kontaminierten
Bodens, der Installation von Pump & Treat-Anlagen oder
von reaktiven Barrieren, finden zunehmend auch biologi-
sche Verfahren Anwendung, die sich LCKW-respirierende
Bakterien zunutze machen (Major et al. 2002; Ni et al.
2014; Nijenhuis und Kuntze 2016). Während physikalische
Verfahren in der Praxis häufig einen kleinräumigen Wir-
kungsbereich aufweisen, eignen sich biologische Verfahren
vor allem für größer flächige Sanierungen von im Grund-
wasser gelösten Schadstoffanteilen, sowie als „Polishing“-
Verfahren nach einer vorausgegangenen physikalischen
(Teil-)Sanierung eines Schadensherdes. Kann durch Injek-
tion eines Auxiliarsubstrates eine gesteigerte biologische
Aktivität und ein ausreichender Solubilisierungseffekt (ge-
steigerter Schadstofftransfer der sorbierten Schadstoffan-
teile in das Grundwasser) erzeugt werden, eignen sich
biologische Verfahren auch zur Quellensanierung.

LCKW-respirierende Bakterien werden unter dem Ober-
begriff Organohalid-respirierende Bakterien (OHRB) zu-
sammengefasst. Neben LCKW können OHRB eine Viel-
zahl an bromierten oder chlorierten Organohaliden reduzie-
ren (Adrian und Löffler 2016; Schubert et al. 2016).

Bei der vollständigen Reduktion der chlorierten Ethene
von Perchlorethen (PCE) zu Ethen mit den Zwischenpro-
dukten Trichlorethen (TCE), Dichlorethen (DCE) und Vi-
nylchlorid (VC) wird sukzessive je ein Chloratom abgespal-
ten und durch ein Wasserstoffatom ersetzt. Generell sinkt
die Reaktionsbereitschaft für reduktiven Abbau innerhalb
dieser Abbaukette. Während PCE bereits unter nitratredu-

zierenden Bedingungen umgesetzt werden kann, sind für
die Reduktion von TCE zu DCE mindestens eisenreduzie-
rende Bedingungen und für die weitere Reduktion von DCE
zu VC mindestens sulfatreduzierende Bedingungen erfor-
derlich (Bradley 2000; Chapelle 1997; Vogel et al. 1987).
Der Schritt von VC zu nichtchloriertem Ethen ist hingegen
nur unter extrem stark reduzierenden, methanogenen Be-
dingungen möglich (Bradley 2000 und Zitate darin). Dies
zeigt, dass die am Standort vorherrschenden Redoxbedin-
gungen einen wesentlichen Einfluss auf den vollständigen
reduktiven Umsatz von PCE haben.

Neben den Redox-Bedingungen wird das biologische
Abbaupotenzial eines Standortes in erster Linie durch
die Anwesenheit bestimmter Schlüsselbakterien bestimmt.
Während eine Vielzahl von OHRB PCE und TCE abbauen
können, ist der Umsatz von DCE und VC auf Stämme von
Dehalococcoides beschränkt (Löffler et al. 2013; Taş et al.
2010; Zinder 2016). Ein Nachweis von Dehalococcoides
an PCE kontaminierten Standorten wird daher häufig als
Schlüsselparameter und Voraussetzung für eine erfolgrei-
che biologische Sanierung angesehen (Hendrickson et al.
2002; Lu et al. 2009; Taş et al. 2009).

Wenn der In-situ-Abbau der chlorierten Ethene nur lang-
sam oder unvollständig abläuft, kann durch Zugabe von
Auxiliarsubstraten (z.B. Melasse, Laktat) die Abbautätig-
keit stimuliert werden (enhanced natural attenuation; ENA).
Ziel der Auxiliarsubstratzugabe ist, (1) durch Erhöhung des
organischen Kohlenstoffgehalts (Corg) reduzierende Bedin-
gungen und folglich einen geeigneten Reaktionsraum für
OHRB zu etablieren und (2) durch Fermentation des Auxili-
arsubstrates den Gehalt an elementaremWasserstoff (H2) zu
erhöhen. Elementarer Wasserstoff stellt den einzig nutzba-
ren Elektronendonor für Dehalococcoides dar (Löffler et al.
2013). Für die Durchführung einer ENA-Maßnahme ist es
zunächst wichtig, in einer ersten Stufe die generelle Eig-
nung des Standortes, also das vorhandene biologische Ab-
baupotenzial zu beurteilen. Im Anschluss gilt es, die Auxi-
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liarsubstratzugabe gezielt zu steuern, damit sich ein stabiler
Reaktionsraum ausbildet und ein ausreichendes H2-Niveau
gewährleistet ist.

Ziel der vorliegenden Studie war es, mittels eines Drei-
stufenkonzepts die Eignung eines makroskopisch sauer-
stoffhaltigen Grundwasserleiters für eine ENA-Maßnahme
systematisch zu evaluieren. Die in Stufe I durchgeführte
Mikrokosmenstudie diente der Beurteilung des standortei-
genen biologischen Abbaupotenzials, sowie der Bewertung
verschiedener Auxiliarsubstrate zu dessen Stimulation. In
Stufe II wurde basierend auf der Mikrokosmenstudie so-
wie hydrogeochemischen Daten des Grundwasserleiters
ein modellbasiertes Sanierungskonzept erarbeitet, um die
Auxiliarsubstratezugabe gezielt zu steuern (Installation der
Injektionspegel; Abschätzung des Auxiliarsubstratbedarfs).
In Stufe III erfolgte die Umsetzung des Sanierungskon-
zepts im Feld. Das Monitoring der Sanierungsmaßnahme
zur Prozesssteuerung erfolgte mittels verschiedener Ana-
lyseverfahren (geochemische und molekularbiologische
Analysen sowie substanzspezifische Isotopenanalytik).

Generell können zum Monitoring von In-situ-Abbau-
prozessen verschiedene Methoden angewandt werden, wie
etwa Konzentrationsmessungen (Nachweis von Abbaupro-
dukten), geochemische Analysen (Bestimmung der Re-
doxbedingungen), molekularbiologische Untersuchungen
(Nachweis von Schlüsselbakterien z.B. Dehalococcoides;
Nachweis funktioneller Gene) sowie die substanzspezi-
fische Isotopenanalyse (CSIA) (Bombach et al. 2010;
Fischer et al. 2016; Meckenstock et al. 2004). Ein Mo-
nitoring mittels verschiedener Methoden führt zu einem
verbesserten Verständnis der im Grundwasserleiter ab-
laufenden (Abbau-)Prozesse. Die Charakterisierung der
Redoxbedingungen erlaubt zwar keine Rückschlüsse auf
In-situ-Abbauaktivität, jedoch liefert sie wichtige Informa-
tionen darüber, welche Abbauprozesse im Grundwasser-
leiter überhaupt stattfinden können (Atashgahi et al. 2016;
Christensen et al. 2000). Molekularbiologische Methoden
liefern Informationen zum generellen biologischen Abbau-
potenzial sowie indirekte Hinweise auf die aktuelle In-situ-
Abbauaktivität (Lee et al. 2008; Scheutz et al. 2008). Ein
Alleinstellungsmerkmal der substanzspezifischen Isotopen-
analyse ist, dass sie neben einem qualitativen Nachweis
von In-situ-Abbau auch eine Abschätzung des Schadstoff-
umsatzes erlaubt (Aeppli et al. 2010; Van Breukelen et al.
2005; Hunkeler et al. 2008; Pooley et al. 2009; Schmidt
und Jochmann 2012).

Standorteigenschaften und
Milieubedingungen vor der
Sanierungsmaßnahme

Im Bereich eines ca. 5m× 10m großen ehemaligen Absetz-
beckens, in das Betriebsabwässer einer Tierkörperverwer-
tungsanstalt eingeleitet worden waren, liegen im Grundwas-
ser Verunreinigungen durch leichtflüchtige chlorierte Koh-
lenwasserstoffe (LCKW) vor (Lageplan siehe Abb. S1 er-
gänzende Informationen). 1996 wurde der Schadensherd bis
ca. 2m unter GOK ausgehoben (ca. 40m3 Aushub). Eine
im Anschluss durchgeführte Bodenluftabsaugung diente der
Sanierung der ungesättigten Bodenzone. Nach den durchge-
führten Sanierungsmaßnahmen lagen die LCKW-Konzen-
tration im Bereich von 10 bis 1000µg/l im Grundwasser,
zum überwiegenden Teil PCE. Periodisch traten TCE und
cis-DCE auf. VC sowie weitere Schadstoffe wurden nicht
nachgewiesen.

Lithostratigraphisch kann der Standort der Freiburger
Bucht zugeordnet werden, in die quartäre Sedimente des
Dreisam-Schwemmfächers geschüttet wurden, bestehend
aus Kies und Schottersediment. Da die Ursprungsgestei-
ne primär Silikatgesteine aus Gneisen und Graniten des
Schwarzwaldes sind, weist der karbonatfreie Grundwasser-
leiter nur eine geringe Pufferkapazität auf. Bei Injektionen
eines Auxiliarsubstrates ist durch die Säurebildung bei
dessen Abbau daher mit einer pH-Wert-Absenkung zu
rechnen.

Der oberflächennahe, ungespannte Grundwasserleiter
besitzt Durchlässigkeitsbeiwerte von kf= 1– 2 · 10–3m/s, der
Grundwasserflurabstand beträgt im Versuchsfeld 5–7m.
Begrenzt wird der obere Grundwasserleiter durch stark
verwitterte und verbackene Kiese (Breisgauformation) 13
bis 15m unter GOK (kf= 0,1– 0,5 · 10–4m/s).

Vier tiefenzonierte Probennahmen (Auflösung 1m) der
im Schadenszentrum gelegenen Grundwassermessstelle
Zentrum innerhalb von fünf Monaten ergaben Sauerstoff-
konzentrationen von 3,8 bis 7,3mg/l sowie Redoxpotenziale
zwischen +380 und +400mV. Der pH-Wert lag zwischen
6,2 und 6,6 (Abb. S2 ergänzende Informationen).

Methoden

Stufe I – Mikrokosmenstudie

Die Mikrokosmenstudie diente (1) der Evaluierung des
standorteigenen biologischen Abbaupotenzials für einen
kompletten reduktiven PCE-Abbau sowie (2) als Test ver-
schiedener Auxiliarsubstrate zur Stimulation eines biologi-
schen Abbaus. Als Inokulum für die Mikrokosmenstudie
wurde Standortmaterial (Sediment und Wasser) aus der
Grundwassermessstelle Zentrum verwendet, das mit ei-
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Tab. 1 Aufbau der drei Versuchsreihen zur Beurteilung des standorteigenen biologischen Abbaupotenzials für einen vollständigen reduktiven
PCE-Abbau. Beimpft wurden Mikrokosmen mit Standortsediment und Standortwasser

Technisches
Substrata

Melassea Laktata Mit Zusatzb Ohne Zusatzc

PCE PCE cis-DCE PCE cis DCE PCE PCE

1. Versuchsreihe × × – × – × ×

2. Versuchsreihe – × × × × – ×

3. Versuchsreihe – × × × × × –
aNeben dem Auxiliarsubstrat wurden diese Versuchsansätze mit einem Bikarbonatpuffer und zwei Vitaminlösungen versetzt
bDiese Versuchsansätze wurden lediglich mit einem Bikarbonatpuffer und zwei Vitaminlösungen versetzt
cDiese Versuchsansätze enthielt lediglich Standortmaterial ohne weitere Zusätze

nem Teflonschöpfer entnommen wurde. Die gewonnene
Sediment-Suspension wurde mittels Magnetrührer homo-
genisiert und zu gleichen Teilen auf die einzelnen Ver-
suchsreihen verteilt.

In drei separaten Versuchsreihen wurden die Auxiliar-
substrate Melasse, Laktat und ein technisches Substrat zur
Stimulierung OHRB getestet. Es wurden Versuchsansät-
ze mit PCE (Aldrich, Steinheim) und/oder cis-DCE (Ald-
rich, Steinheim) als Primärschadstoff versetzt, denen zu-
sätzlich Bikarbonatpuffer und zwei Vitaminlösungen zuge-
geben wurde (Buchner et al. 2015). Die anfängliche nomi-
nelle Konzentration der Primärschadstoffe wurde auf 50µM
eingestellt. Als Kontrolle dienten zwei Versuchsansätze,
von denen einer nur Bikarbonatpuffer und die beiden Vit-
aminlösungen enthielt und der zweite zusatzfrei war. Die
einzelnen Versuchsansätze hatten eine identisch angesetzte
Sterilkontrolle, die durch 2g/l Natriumazid (NaN3) inakti-
viert wurde. Insgesamt wurden drei Versuchsreihen durch-
geführt, für die jeweils in separaten Probennahmen Stand-
ortmaterial gewonnen worden war (Stichtage der drei Pro-
bennahmen: 11.05./06.08./11.09.). Die verschiedenen Ver-
suchsansätze der drei Versuchsreihen sind in Tab. 1 (sowie
Tab. S1–3 inkl. Mengenangaben) zusammenfassend darge-
stellt.

Die Mikrokosmen wurden in 560 ml Serumflaschen an-
gesetzt (Ochs GmbH, Bovenden/Lenglern). Standortwasser
und die Sedimentsuspension wurden 0,5h bzw. 2,5h mit
Stickstoff (N2) begast um standorteigene LCKW auszutrei-
ben, was durch eine GC-MS Messung verifiziert wurde.
Die Mikrokosmen wurden in der anoxischen und H2-frei-
en Atomsphäre einer Anaerobenkammer (MBraun Unilab
Glovebox mit 100 % N2) angesetzt, mit einem Butylgummi-
stopfen gasdicht verschlossen und anschließend außerhalb
der Anaerobenkammer im Wasserbad bei konstant 22°C
gelagert.

Probennahme für Konzentrations- und
Isotopenbestimmung der chlorierten Ethene aus den
Mikrokosmen

Die Probenentnahme für die Konzentrations- und Isotopen-
analyse der chlorierten Ethene erfolgte mit gasdichten Sprit-
zen (Hamilton). Das entnommene Probevolumen (5–15ml)
wurde durch Stickstoff (N2) ersetzt um konstante Druckver-
hältnisse in den Mikrokosmen zu gewährleisten. Die Proben
sowohl für die Konzentrations- als auch für die Kohlen-
stoffisotopenbestimmung wurden mit 300µl Phosphorsäure
(H3PO4; 1M) fixiert. Die Konzentrationsanalyse/δ13C-Ana-
lyse erfolgte in Duplikaten bzw. Triplikaten. Die Proben
für δ13C-Analytik wurden entweder direkt nach Probennah-
me vermessen oder bei –20°C eingefroren und zu einem
späteren Zeitpunkt analysiert (Elsner et al. 2006).

Stufe III – Monitoring der Sanierungsmaßnahme

Probennahme

Neben den turnusmäßigen Steuerungs- und Kontrollbepro-
bungen erfolgten spezielle Probennahmen mit Beginn der
Melasseinjektionen über einen Zeitraum von 33 Monaten
(bis 27 Monate nach der letzten Melasseinjektion). Beprobt
wurden primär die Grundwassermessstellen IP2 (zustromi-
ger Schadensrand), Zentrum (Schadensherd) und Abstrom
(unmittelbarer zentraler Abstrom). Diese Proben wurden
analysiert bezüglich der LCKW-Konzentration und deren
Isotopensignatur, des Gehalts an redoxsensitiven Spezies,
DOC und der Entwicklung der bakteriellen 16S rRNA-Gen-
kopien sowie der 16S rRNA-Genkopien an Dehalococcoi-
des und der beiden funktionellen Gene pceA und vcrA von
Dehalococcoides. Die Wasserproben wurden mittels Pumpe
(MP1) oder Schöpfer entnommen, ohne Gasraum abgefüllt
und mittels Kupfersulfat (CuSO4) mikrobiell fixiert. Die La-
gerung erfolgte bei 4°C bis zur Analytik.
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Quantifizierung von LCKW, redoxsensitive Spezies und DOC

Die Konzentrationsanalytik bzgl. LCKW und redoxsen-
sitiver Spezies in den Wasserproben wurde vom Institut
Fresenius GmbH durchgeführt. Die LCKW-Analytik mit-
tels statischer Headspace-Injektion (DIN EN ISO 10301
(DIN 1997b)) Bestimmungsgrenzen (BG): für PCE und
TCE 0,1μg/l, für cis-DCE, trans-DCE und VC 1μg/l. Me-
than, Ethan und Ethen wurden mittels eines GC-FID (BG
10μg/l) bestimmt; gesamtgelöstes Eisen und Mangan wur-
den entsprechend der DIN EN ISO 11885 (DIN 2009b)
quantifiziert (BG: 10 und 5μg/l), Sulfat, Nitrat und Ni-
trit wurden entsprechend der DIN EN ISO 10304-1 (DIN
2009a) analysiert (BG: 1, 0,5 und 0,02mg/l). Die Quanti-
fizierung von Ammonium erfolgte entsprechend der DIN
EN ISO 11732 (DIN 2005) (BG: 40μg/l); der Gesamtge-
halt an Sulfid wurde entsprechend der DIN 38405-7 (DIN
2002) quantifiziert (BG: 30μg/l). Der Gehalt an gelöstem
organischen Kohlenstoff (DOC) wurde nach DIN EN 1484
(DIN 1997a) bestimmt (BG: 0,5mg/l).

Die Analyse der LCKW-Isotopensignaturen sowie der
molekularbiologischen Parameter erfolgten am Zentrum
für Angewandte Geowissenschaften der Universität Tübin-
gen. Isotopenproben wurden in 240 ml-Braunglasflaschen
(Glastechnik Grönroda GmbH) ohne Gasraum abgefüllt
und durch Deckel mit Tefloneinlage verschlossen. Die
Proben wurden gekühlt transportiert und bis zur Verwen-
dung abgedunkelt bei 4°C gelagert. Die Proben für die
molekularbiologische Analytik wurden durch 0,22 μm Fil-
terung gewonnen (Millipore, MA, USA) und die Filtrate
bei –20°C gelagert.

Die Konzentrationsmessungen der chlorierten Ethene
für die Mikrokosmenstudie erfolgten ebenfalls am Zentrum
für Angewandte Geowissenschaften mit einem Gaschro-
matographen (TraceGC 2000, Thermo Finnigan, Mailand,
Italien) gekoppelt mit einem Single-Quadrupole-Massen-
Spektrometer (Trace DSQ, Thermo Finnigan, Austi TX,
USA). Die chronographische Trennung erfolgte auf einer
RTX-VMS-Kapillarsäule (60m× 0,32mm; Restek Bel-
lefont). Mittels statischer Headspace-Technik wurde ein
Volumen von 500µl durch einen CTC-CombiPAL Auto-
sampler (Chromtech, Idstein, Deutschland) injiziert. Jede
Probensequenz wurde von Standardgeraden umschlossen.
Das Temperaturprogramm war wie folgt: 40°C für 5min;
Heizrate 12°C/min auf 150°C, gehalten für 2min.

Die Konzentrationsmessung von Ethen erfolgte mit ei-
nem GC (Varian 3800)-FID auf einer AT-Molekularsieb-
Säule (30m× 0,53mm). Hierbei wurden die Proben mit ei-
ner verschließbaren gasdichten Hamiltonspritze direkt aus
dem Headspace der Mikrokosmen entnommen und manuell
injiziert. Die FID-Detektortemperatur lag bei 220°C.

Die Analyse der stabilen Kohlenstoffisotope (δ13C) der
chlorierten Ethene erfolgte mit einem Gaschromatogra-

phen (Trace GC Ultra, Thermo Finnigan, Mailand, Italien)
gekoppelt an ein „Sektorfeld-Massenspektrometer“ (Delta
Plus XP, Thermo Finnigan MAT, Bremen). Die Probenauf-
gabe erfolgte mittels Festphasenmikroextraktion (SPME)
(Beschichtung: 5µm Carboxen/Polyedimethylsiloxan; Su-
pelco, Bellefonte) aus der Gasphase. Nach einer Extrak-
tionszeit von 20min erfolgte eine Desorption im Injektor
(30s bei 270°C). Bei Konzentrationen unter 50µg/l erfolg-
te die Probenaufgabe mittels Purge and Trap wie zuvor
beschrieben bei (Zwank et al. 2003) Das Temperaturpro-
grammwar wie folgt: 40°C für 5min; Heizrate 7°C/min auf
180°C, gehalten für 2min. Während der Analyse wurden
nach 10 bis 12 Proben jeweils zwei externe Vinlychlorid-
Referenzstandards (δ13CPCE= –27,3� δ13CTCE= –26,7�;
δ13Ccis-DCE= –25,8�; δ13CVC= –22,5�, VC intern gegen
PCE referenziert) vermessen.

Molekularbiologische Analysen: Aus der auf den Fil-
tern zurückgehalten Biomasse wurde die DNA mit dem
PowerWater® DNA isolation kit (MoBio Laboratories,
Carlsbad, CA) extrahiert, der Anleitung des Herstellers
folgend. Die Inkubationszeit bei 70°C sowie der Zellauf-
schlussschritt wurden auf 10min verlängert, um die DNA-
Ausbeute zu erhöhen.

Die qPCR erfolgte in 20µL Reaktionsvolumen mit fol-
gender Zusammensetzung: 1× SsoFast EvaGreen® Super-
mix (Bio-Rad Laboratories, Hercules, CA), 250 nM Vor-
wärts- und Rückwärtsprimer sowie 2μl DNA. Die Amplifi-
kation erfolgte auf einem iCycler (Bio-Rad Laboratories,
Hercules, CA). Die qPCR-Temperatur-Programme sowie
die verwendeten Primer sind in Tab. S4 sowie S5 auf-
geführt. Als Standardplasmid für die Quantifizierung der
funktionellen Gene pceA, vcrA von Dehalococcoides so-
wie der 16S rRNA-Genkopien von Dehalococcoides wurde
das Plasmid pCR2.1 (Invitrogen, Carlsbad, CA) verwendet
(Behrens et al. 2008). Für die Bestimmung der Kopienzahl
an bakteriellen 16S rRNA-Genen wurde ein Plasmid ver-
wendet, das ein 16S rRNA-Gen-Fragment von Thiomonas
spp. beinhaltet (Muyzer et al. 1993). Für die Quantifizie-
rung wurden zehnfache Verdünnungsreihen des Standard-
Plasmides benutzt, wobei in jedem qPCR-Lauf eigene Stan-
dardkurven analysiert wurden. Bei der Datenanalyse wur-
de zunächst der Hintergrund eliminiert und die Daten mit-
tels des online-Programms „Real-Time PCR Miner“ ausge-
wertet (Behrens et al. 2008; Zhao und Fernald 2005). Die
Nachweisgrenzen für die funktionellen Gene und das 16S
rRNA-Gen von Dehalococcoides (Dhc 16S rRNA) lagen
bei 5 · 101 Kopien/ml Grundwasser und für das bakteriel-
le 16S rRNA-Gen (Bac 16S rRNA) bei 1 · 102 Kopien/ml
Grundwasser.
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Tab. 2 Beobachtete Endprodukte der Dehalogenierung in den unterschiedlichen Versuchsansätzen der drei Versuchsreihen. Die Mikrokosmen
wurden mit Sediment und Wasser aus der Grundwassermessstelle Zentrum beimpft. Die Werte in Klammern geben die max. Laufzeit bzw. den
Zeitraum in Tagen bis zum vollständen Umsatz zu Ethen an

Technisches
Substrat

Melasse Laktat Mit Zusatz Ohne Zusatz

PCE PCE cis-DCE PCE cis-DCE PCE PCE

1. Versuchsreihe cis-DCE
(103)

cis-DCE
(100)

– cis-DCE
(90)

– PCE
(61)

PCE
(61)

2. Versuchsreihe – Ethen
(56)

Ethen
(56)

PCE
(60)

cis-DCE
(60)

– PCE
(55)

3. Versuchsreihe – Ethen
(112)

Ethen
(112)

cis-DCE
(72)

cis-DCE
(72)

PCE
(80)

–

Resultate und Diskussion

Stufe I – Mikrokosmenstudie

Die Mikrokosmenstudie diente der Evaluierung des stand-
orteigenen biologischen Abbaupotenzials sowie als Eig-
nungstest für drei potenzielle Auxiliarsubstrate. Die Ergeb-
nisse sind in Tab. 2 zusammengefasst.

In den Versuchsansätzen ohne Zugabe von Auxiliarsub-
strat fand kein Umsatz von LCKWs statt.

Ein vollständiger Umsatz von PCE zu Ethen erfolgte in
beiden mit Melasse versetzten Versuchsansätzen, in den an-
deren Versuchsansätzen (Laktat; technisches Substrat) fand
jedoch kein Abbau über cis-DCE hinaus statt. Generell wur-
den keine Unterschiede im Abbauverhalten abhängig vom
primären LCKW (PCE oder cis-DCE) beobachtet.

Die Melasse-Versuchsansätze unterschieden sich bezüg-
lich des ersten Auftretens von Ethen (56 Tage beim 2. An-
satz; 112 Tage beim 3. Ansatz). Im Melasse-Versuchsansatz
der 2. Versuchsreihe wurde nach neun Tagen ausschließlich
cis-DCE beobachtet, nach 32 Tagen setzte dann der Umsatz
zu VC und weiter zu Ethen ein (Abb. 1). Die bakteriellen
16S rRNA-Genkopien lagen initial bei 1010 Genkopien/g
Boden und zeigten nach neun Tagen ein Maximum von
1024 Kopien/g Boden im Einklang mit dem Umsatz der Me-
lasse. Die 16S rRNA-Genkopien von Dehalococcoides blie-
ben mit 104 Kopien/g Boden bis Tag 32 nahezu unverändert
und erreichten an Tag 42 ein Maximum von 109 Kopien/g
Boden. Dieser Verlauf ging einher mit einem Anstieg der
Kopien der funktionellen Gene pceA und vcrA von Dehalo-
coccoides auf 109 Kopien/g Boden bzw. 1012 Kopien/g Bo-
den. Die molekularbiologischen Daten belegen zum einen
eine generelle Zunahme der bakteriellen Biomasse durch
die Zugabe von Melasse, zum anderen die erfolgreiche Sti-
mulation von Bakterien der Gattung Dehalococcoides, die
den Umsatz der geringer chlorierten Ethene bewirken.

Die Ergebnisse aus Stufe I – Mikrokosmenstudie –
belegen die Anwesenheit von strikt anaeroben Dehalo-
coccoides-Stämmen am Standort trotz der makroskopisch
oxischen Bedingungen im Grundwasserleiter und somit

grundsätzlich das Potenzial des Standortes für eine bio-
logische Sanierung. Die Auxiliarsubstrattests zeigen die
Eignung von Melasse zur Stimulierung des anaeroben
biologischen PCE-Abbaus aus der standorteigenen Bakte-
riengemeinschaft.

Stufe II – Abschätzung des Melassebedarfs und
Ausbreitungswege

Stufe II diente dazu, den Mengenbedarf des für den Feldver-
such ausgewählten Auxiliarsubstrats Melasse abzuschätzen
mit dem Ziel, (1) einen reduktiven Reaktionsraum zu eta-
blieren und aufrecht zu erhalten sowie (2) den Elektronen-
donor H2 in ausreichendem Maße für OHRB zur Verfügung
zu stellen.

Die Abschätzung des Melassebedarfs erfolgte basierend
auf den geochemischen und hydrologischen Daten des
Grundwasserleiters unter Berücksichtigung der Schadens-
geometrie. Das Versuchsfeld umfasste den Kernbereich
zwischen den Grundwassermessstellen Zentrum und Ab-
strom. Bei ca. 6m Breite, 25m Länge und einer relevanten
Grundwasserleitermächtigkeit von rund 8m ergibt sich
ein Reaktionsraum von ca. 1200m3 mit etwa 250 m3 ver-
fügbarem Porenvolumen. Das verfügbare Porenvolumen
wurde nach Angaben des Geologischen Landesamtes für
den regionalen Aquifer mit aufgerundet ca. 20% ange-
setzt. Reduziert werden müssen sowohl vorhandene gelöste
als auch kontinuierlich zuströmende Elektronenakzeptoren
von Sauerstoff bis Sulfat und sedimentgebundene oxidierte
Verbindungen, vorwiegend Fe(III)-haltige Mineralcoatings.
Zudem soll die Melasse (bzw. der freigesetzte Wasserstoff)
als Elektronendonator zur Dehalogenierung der LCKW zur
Verfügung stehen. Um die Menge bzw. erforderliche Elek-
tronendonorkapazität (EDK) der Melasse abzuschätzen,
wurde der in der Melasse enthaltene Anteil an Saccharose
(50%) genutzt unter Berücksichtigung folgender Punkte:

1. Gelöste Verbindungen im Behandlungsraum mit
EDK>EAK inkl. LCKW: Die Summe der vorhande-
nen Elektronenakzeptorkapazität (EAK) von Sauerstoff
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Abb. 1 Ergebnisse des mit Melasse versetzten Mikrokosmenansatzes der 2. Versuchsreihe. a Verlauf der chlorierten Ethene. b Entwicklung der
Anzahl an bakteriellen 16S rRNA-Genkopien und der Anzahl an Dehalococcoides 16S rRNA-Genkopien sowie die Entwicklung der funktionellen
Gene pceA und vcrA von Dehalococcoides

bis Sulfat – Σ EAK(O2-SO4
2–) – betrug für das Un-

tersuchungsgebiet ca. 4,3 · 10–3mol Elektronen/l (bzw.
34,2mg/l O2-Äquivalente) einschl. gelöster LCKW. Be-
zogen auf Saccharose als Elektronendonor (48e– proMol
bei Oxidation zu CO2) wird dann eine Konzentration von
89,6 · 10–3mmol/l, d. h. 30,7g/l Saccharose benötigt.
Bei einem 50%igen Zuckeranteil und Vernachlässigung
anderer organischer Anteile entspricht dies rund 61g/l
Melasse und etwa 20mg/l DOC, die vorsorglich sowohl
an der zustromigen Seite sowie im Reaktionsraum selbst
nicht unterschritten werden sollten. Anwender aus den
USA empfehlen etwa 100 ppm DOC zu 1ppm LCKW,
d. h. ein ähnliches Verhältnis (hier i. M. � 200μg/l
LCKW) (Suthersan et al. 2002).

2. Kontinuierliche Reduktion der zuströmenden termina-
len Elektronenakzeptoren (TEAIN): Unter Berücksichti-
gung einer Aquifermächtigkeit von 8m betrug TEAIN ca.
44,7mole–-Äquivalente (bzw. 358gO2-Äquivalente) pro
Tag und Meter. Bezogen auf die im Rahmen des Pilot-
versuches zu erfassende Breite von 6m ergab sich ein
TEAin Wert von 268 mol Elektronen/d. Dies entsprach
einer Menge von knapp 27kg Melasse, die pro Woche
zur Reduktion der zuströmenden e–-Akzeptoren rechne-
risch benötigt wurde. Bei einem Versuchszeitraum von
6 Monaten summiert sich dies auf 650kg Melasse.

3. Sedimentgebundene e–-Akzeptoren: Basierend auf Analy-
se von Sedimentproben aus den Grundwassermessstellen
wurde für die Berechnung ein Gehalt von 2g/kg amor-
phes, bioverfügbares Fe(III) angenommen. Bei einem
Reaktorvolumen von 1200m3 mit rd. 2400 Tonnen Sedi-
mentmasse ergab sich ein Melassebedarf von ca. 1250kg
Melasse (86 · 10 +3mole–-Äquivalente) für die Fe(III)-
Reduktion. Hinzu kamen nicht weiter quantifizierte, ge-

bundene Elektronenakzeptoren wie z. B. Mn(IV), die
einen zusätzlichen Melassebedarf erfordern.

In der Summe waren nach stöchiometrischer Bilanzie-
rung rund 2000kg Melasse zur Etablierung des Reaktions-
raumes sowie zum Umsatz der LCKW erforderlich. In der
Praxis ist ein Mehrfaches der stöchiometrisch benötigten
Menge anzusetzen (ITRC 2008), zumal davon ausgegangen
werden muss, dass aufgrund der hohen Grundwasserfließ-
geschwindigkeit und entsprechend hoher Melasse (DOC)-
Verluste mit dem Grundwasserabstrom mehrere Injektio-
nen zur Aufrechterhaltung der DOC-Zielkonzentration von
20mg/l erforderlich sind. Es wurde folglich angenommen,
dass im Verlauf von 6 Monaten Injektionen mit größen-
ordnungsmäßig 5 Tonnen Melasse erfolgen müssen (ca.
1650kg DOC), um einen In-situ-Reaktionsraum zu etablie-
ren und aufrecht zu erhalten, sowie zur Stimulation LCKW-
veratmender Organismen.

Um die Ausbreitung der Melasse bei gegebenen örtli-
chen Untergrundverhältnissen abzuschätzen, wurden Sze-
narien auf Grundlage der analytischen Lösung der partiellen
Differenzialgleichung für den 2-dimensionalen Stofftrans-
port nach pulsförmiger Eingabe gerechnet. Für die Zugabe
der Melasse wurden drei Injektionspegel (IP) (2 Zoll IP1-
3/Tiefe von 13,1–13,4m u. GOK) installiert. Die hohe Per-
meabilität und die vergleichsweise geringe Heterogenität
des Grundwasserleiters ließ generell eine gute Verteilung
des Auxiliarsubstrates im Untergrund erwarten. Die An-
ordnung der IP erfolgte unter Berücksichtigung der Scha-
densgeometrie sowie der hydraulischen Eigenschaften des
Grundwasserleiters. Durch die Installation drei eng benach-
barter IP (Distanz < 2m) sollte der auf Grund hoher Fließ-
geschwindigkeiten sehr schmalen lateralen Melassevertei-
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lung Rechnung getragen werden. Ziel war es, eine Melas-
severteilung zu erzielen, die quer zur Strömung zumindest
die Schadensbreite ausreichend abdeckte. Die Ergebnisse
der Modellierung lieferten orientierende Werte in Form von
zu erwartenden DOC-Konzentrationen mit einer räumlichen
und zeitlichen Auflösung.

Die Modellierung zeigte eine schmale und rasche Vertei-
lung der DOC-Lösung mit demGrundwasserfluss, wobei im
zentralen Abstrom der Injektion die DOC-Konzentrationen
von 1000mg/l auf 100mg/l in 20m Entfernung und wei-
ter innerhalb von 5 bis 6 Tagen auf < 20mg/l abnahmen,
während lateral die DOC-Konzentration bereits nach 30 bis
50cm stark zurückging. Folglich wurden Melasseinjektio-
nen in Intervallen von 5–6 Tagen zur Aufrechterhaltung
einer DOC-Konzentration von ca. 20mg/l im Schadenszen-
trum (Grundwassermessstelle Zentrum) geplant.

Stufe II lieferte wichtige Schätzwerte bezüglich Melas-
sebedarf, Ausbreitung und Injektionsintervallen als Grund-
lage für die Dimensionierung und Durchführung des Pi-
lotversuchs aber auch die Grobplanung des Feldversuchs
und die Abschätzung der entstehenden Kosten (benötigte
Melassemenge; Anzahl der Injektionspegel usw.).

Stufe III – Pilotversuch

Ziel der Stufe III war es, durch Melasseinjektionen über
die neu installierten Injektionspegel einen reduktiven Re-
aktionsraum zu etablieren und folglich den biologischen
Abbau von PCE zu Ethen zu stimulieren.

Das durchgeführte Monitoring umfasste folgende Para-
meter: Konzentration und δ13C-Isotopensignatur der chlo-
rierten Ethene, Konzentrationen von DOC sowie redoxsen-
sitiver Spezies, pH-Messungen und molekularbiologische
Parameter (Gesamtzahl an bakterieller 16S rRNA-Kopien
(Bac 16S rRNA), Zahl an Dehalococcoides (Dhc 16S rR-
NA) und die Quantifizierung der funktionellen Gene pceA
und vcrA von Dehalococcoides).

Salztracer-Test

Zur Verifizierung der modellierten Melasseausbreitung
wurde parallel zur Erstinjektion im mittleren der drei In-
jektionspegel (IP2) ein Salztracer-Test durchgeführt. Mit-
tels Kochsalzes (NaCl; 50kg Kochsalz auf 3m3) wurde
die elektrische Leitfähigkeit der Injektionslösung auf ca.
40.000 μS/cm erhöht, was dem etwa 100-fachen des na-
türlichen Hintergrundwertes entspricht. Die raumzeitliche
Ausbreitung der Eingabelösung wurde über eine quasi-kon-
tinuierliche Aufzeichnung mittels Leitfähigkeitssensoren
und Datenloggern in den Grundwassermessstellen (GWM),
Zentrum, MW2 und Abstrom erfasst (siehe Abb. 2).

Aus den Ganglinien der elektrischen Leitfähigkeit ist bei
den Maximalkonzentrationen eine Verdünnung des Tracers

Abb. 2 Ganglinien der elektrischen Leitfähigkeit in den Grundwasser-
messstellen Zentrum, Abstrom undMW2 nach Erstinjektion von 331kg
Melasse +50kg NaCl (40.000µS/cm) gelöst in 3m3 Injektionsvolumen
in Grundwassermessstelle IP2

um den Faktor 20 in GWM Zentrum (ca. 10,2m abstromig)
und um den Faktor 50 in GWM Abstrom (ca. 25m abstro-
mig) zu erkennen. GWM MW2 reagierte nur gering auf
den Salztracer und definiert folglich den seitlichen Rand
des beeinflussten Bereiches. Die Ergebnisse dieses Tests
belegten die hohe Strömungsgeschwindigkeit und eine da-
mit einhergehende geringe transversale Dispersion entspre-
chend der vorausgegangenen Modellrechnungen. Folglich
waren für punktuelle Melasseinjektionen nur schmale late-
rale Einflusszonen zu erwarten. Der Tracer-Test verifizierte
IP2 als geeigneten Pegel zur Melasseinjektion.

Melasseinjektionen

Die Rohmelasse wurde am Standort auf 1:20 bis 1:10 ver-
dünnt und anschließend mittels druckdichter Ankopplung
an den Injektionspegel in den Untergrund injiziert. Pump-
raten wurden über eine Wasseruhr kontrolliert und mittels
Kugelkopfventil eingeregelt. In einem Zeitraum von 175
Tagen wurden in 38 einzelnen Injektionen (Injektionsinter-
valle 3 bis 14 Tage) 6,1 Tonnen Melasse (je Einzelinjek-
tion: 78 bis 474kg) in den Grundwasserleiter eingebracht
(Abb. S2).

Gelöster organischer Kohlenstoff (DOC)

Die DOC-Konzentration wurde als Parameter für die Aus-
breitung, die Verteilung, sowie den Umsatz der injizier-
ten Melasse herangezogen (Hintergrund < 1mg/l DOC)
(Atashgahi et al. 2016). Abb. 3 zeigt den räumlichen und
zeitlichen Verlauf der DOC-Konzentration.

Räumlich nahmen die DOC-Konzentrationen in Ab-
stromrichtung (IP2! Zentrum! Abstrom) erwartungs-
gemäß ab. Zeitlich war zunächst eine nahezu vollständige
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Abb. 3 Zeitlicher Verlauf von DOC (a) und pH (b) in den Grund-
wassermessstellen IP2, Zentrum und Abstrom. In Abb. c ist die Puffer-
wirkung des zudosierten NaHCO3 nach ca. 200 Tagen erkennbar. Der
graue Bereich kennzeichnet den Zeitraum der Melasseinjektionen

Zehrung der Melasse in den ersten 20 Tagen zu beobachten.
Anschließend lagen die Konzentrationen bei ca. 100mg/l
DOC in den GWM Zentrum und Abstrom somit über dem
gesetzten Zielwert von 20mg/l DOC. Die zunehmenden
DOC-Gehalte in GWM Zentrum und IP2 lassen sich durch
einen geringeren Verbrauch an DOC für die Reduktion se-
dimentgebundener Elektronenakzeptoren erklären. Infolge
der geringeren Zehrung der injizierten Melasse wurden ma-

ximale DOC-Werte von 800mg/l (Zentrum) und 2400mg/l
(IP2) gemessen. 35 Tage nach der letzten Melasseinjektion
waren die DOC-Werte auf 88mg/l in GWM Zentrum und
8,2mg/l im GWM Abstrom abgefallen mit weiter fallender
Tendenz und zeigen die weitgehende Zehrung der zuvor
akkumulierten Melasse.

pH-Werte

Durch den Umsatz der Melasse bzw. des darin enthalte-
nen Zuckers kann es zur Bildung niedermolekularer Säuren
kommen, die bei geringer Pufferkapazität des Grundwasser-
leiters zu einer pH-Absenkungmit negativen Auswirkungen
auf das biologische Abbaupotenzial führen (Delgado et al.
2012; Yang et al. 2017). Wie bei den DOC-Werten war auch
bei den pH-Werten eine zeitliche und räumliche Entwick-
lung zu beobachten (siehe Abb. 3). Räumlich wurde die
stärkste pH-Absenkung in IP2 beobachtet (pH≥ 4,7) wäh-
rend sich die Absenkung in Abstrom-Richtung abschwäch-
te (Zentrum pH≥ 5,4; Abstrom pH≥ 5,9). Auf der Zeitachse
nahm die pH-Absenkung mit weiteren Melasseinjektionen
zu. Durch Zugabe von Natriumhydrogencarbonat (

P
= 180

kg) zu der Injektionslösung ab Tag 92 wurde der pH-Ab-
senkung entgegengesteuert, um eine weitere, für das biolo-
gische Abbaupotenzial kritische Absenkung zu verhindern
(siehe Abb. 3). 25 Tage nach Ende der Melasseinjektionen
lagen die pH-Werte bei ca. 6,4 in den GWM Zentrum und
Abstrom.

Entwicklung des Redoxmilieus

Ein Ziel der Melasseinjektion war es, zuströmende sowie
im Reaktionsraum vorhandene Elektronenakzeptoren (O2,
NO3

–, Fe3+, SO4
2–, CH4) aufzubrauchen und somit reduktive

Milieubedingungen für OHRB zu etablieren. Die Entwick-
lung des Redoxmilieus wird exemplarisch an der Entwick-
lung der redoxsensitiven gelösten Spezies in GWM Zentrum
dargelegt (siehe Abb. 4a und b). Vor der Erstinjektion wur-
den Sauerstoffgehalte von 0,16 mM gemessen. Mit Beginn
der Melasseinjektionen kam es zu einer vollständigen Zeh-
rung des Sauerstoffs und in der Folge zu einem Aufbrauch
von Nitrat und der Bildung von Ammonium. Im Weiteren
stiegen die Konzentrationen von Fe2+ durch die Reduktion
von Eisenoxid (Fe3+-Coatings) auf Werte von 1,2mM an;
anschließend kam es zur Zehrung von Sulfat einhergehend
mit der Bildung von Sulfid. Methan trat erstmals 105 Tage
nach Erstinjektion auf und zeigte eine maximale Konzentra-
tion von 0,85 mM nach 175 Tagen. Nach Ende der Melasse-
injektionen war eine langsame Oxidation der reduzierten
Spezies zu Sulfat, Nitrat und Sauerstoff zu beobachten. So
wurden die Ausgangskonzentrationen erst nach 290 Tagen
(SO4

2–) bzw. 800 Tagen (NO3
–/O2) nach Injektionsende wie-

der erreicht.
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Abb. 4 Verlauf redoxsensitiver gelöster Stoffe in der Grundwasser-
messstelle Zentrum. a Entwicklung der oxidierten Spezies, b Entwick-
lung der reduzierten Spezies. Der grau markierte Bereich kennzeichnet
den Zeitraum der Melasseinjektionen

Die Entwicklung der redoxsensitiven Spezies zeigte den
Verbrauch vorhandener Elektronenakzeptoren entsprechend
der Redoxfolge bis hin zur Etablierung von methanogenen
Bedingungen (Borch et al. 2010; Christensen et al. 2000;
Damgaard et al. 2013; Helz et al. 2011). Folglich konnte
mittels Melasseinjektionen der gewünschte In-situ-Reakti-
onsraum für den vollständigen Umsatz von PCE zu Ethen
etabliert werden.

Konzentrationen und δ13C-Isotopensignatur der chlorierten
Ethene

Mit Beginn der Melasseinjektionen zeigte sich eine Ver-
schiebung von einer von PCE und TCE dominierten Zu-
sammensetzung der Schadstofffracht (ΣPCE+TCE= 100 %) hin
zu cis-DCE mit Anteil von 90–97% (siehe Abb. 5a). Spo-
radisch wurde auch VC als weiteres Abbauprodukt nachge-
wiesen. Diese Zusammensetzung blieb über den Zeitraum
der Melasseinjektionen nahezu unverändert (PCE/TCE
< 1%, cis-DCE > 90%, VC < 9%). Nach Ende der Me-
lasseinjektionen war ein Rückgang sowohl der cis-DCE-
Konzentration (Faktor 10), als auch eine Verringerung des-
sen Anteils (< 40%) an der Schadstofffracht zu beobachten.

Gleichzeitig nahmen der Anteil an VC (< 74%) zu, wäh-
rend die Anteile an PCE und TCE bei ca. 1% lagen. Ethen
konnte erstmals 30 Tage nach Ende der Melasseinjektion
nachgewiesen werden und erreichte einen maximalen An-
teil von 32%. 500 Tage nach Ende der Melasseinjektion war
in der LCKW-Zusammensetzung eine Rückentwicklung zu
beobachten. So nahmen die Anteile und Konzentrationen an
PCE und TCE stetig zu und der Anteil der Abbauprodukte
VC und Ethen ab. Diese Rückentwicklung korreliert mit
der Rückentwicklung des Redoxmilieus und deutet darauf
hin, dass die Abbauprozesse zum Erliegen kamen und die
Sanierung des Schadensherds unvollständig war.

Die initiale PCE-Isotopensignatur lag vor Sanierungsbe-
ginn bei –24,7 %. Über den Zeitraum der Melasseinjektio-
nen wurden zunehmend positivere δ13C-Werte sowohl von
PCE als auch von TCE beobachtet mit einer maximalen An-
reicherung auf δ13C-Werte von –14 � für PCE bzw. –10 �
für TCE (Abb. 5b). Auffallend sind die stets positiveren
δ13C-Werte von TCE im Vergleich zu PCE. Ein solches Bild
entsteht, wenn der Prozess des TCE-Abbaus einer stärke-
ren Isotopenfraktionierung unterliegt als die TCE-Bildung.
Man spricht hierbei von isotopischem Überholen (Aelion
et al. 2009). Die cis-DCE-Isotopensignatur blieb über den
Zeitraum der Melasseinjektionen mit einem Mittelwert von
–25,2�± 0,2� nahezu unverändert. Nach Ende der Me-
lasseinjektion wurden die cis-DCE δ13C-Werte sukzessive
positiver (max. δ13C-Werte= –11�). Der VC δ13C-Wert an
Tag 65 lag bei –28,6�. Im Folgenden wurde eine Anrei-
cherung auf einen maximalen δ13C-Wert von –20,5� (Tag
228) beobachtet. Dieser signifikant positivere δ13C-Wert für
VC im Vergleich zur anfänglichen PCE-Isotopensignatur
(–24,7�) ist konsistent mit einem Abbau von VC zu Ethen
und korreliert mit dem Auftreten von Ethen.

Die δ13C-Werte für PCE 290 Tage nach Ende der Me-
lasseinjektionen lagen bei –25 �± 0,3� und waren somit
identisch zur initialen PCE-Isotopensignatur (–24,7 �).
PCE, das 290 Tage nach Injektionsende wieder in der
Grundwassermessstelle Zentrum durchbricht, unterlag so-
mit keinem Abbau. Die δ13C-Werte für TCE und cis-DCE
wurden nach Ende der Melasseinjektion zunehmend leich-
ter, was nicht durch Abbauprozesse erklärt werden kann,
sondern als Resultat von Mischungsprozessen interpre-
tiert wird. Der Verlauf der δ13C-Werte für cis-DCE kann
durch folgendes Szenario erklärt werden. Der cis-DCE-
δ13C-Wert setzt sich aus zwei Komponenten zusammen:
Komponente A ist residuales cis-DCE aus einem Bereich,
in dem Abbau von cis-DCE zu VC erfolgte und besitzt
folglich einen positiveren δ13C-Wert. Dieses cis-DCE wur-
de gebildet, als noch geeignete Redoxbedingungen für
cis-DCE zu VC abbauenden Bakterien vorhanden waren.
Komponente B besteht aus cis-DCE, das keinem Abbau zu
VC unterlag und folglich unter den dort vorherrschenden
Redoxbedingungen das Endprodukt der reduktiven Abbau-
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Abb. 5 Monitoring von LCKW und OHRB in der Grundwassermess-
stelle Zentrum. a Entwicklung der molaren LCKW-Zusammensetzung
inklusive Ethens, sowie die Entwicklung der Gesamt LCKW-Fracht.
b Entwicklung der δ13C-Werte der LCKW (n= 3± SD). c Entwick-
lung der gesamten bakteriellen 16SrRNA sowie der 16S rRNA und der
funktionellen Gene pceA und vcrA von Dehalococcoides (n= 3± SD).
Der graue Bereich kennzeichnet den Zeitraum der Melasseinjektionen

kette von PCE darstellt. Als Endprodukt besitzt dieses cis-
DCE negativere δ13C-Werte als die initiale PCE-Signatur
von –24,7 �. Gebildet wurde cis-DCE der Komponente B,
als die Redoxbedingungen nach Ende der Melasseinjektio-
nen weniger reduktiv wurden und die Aktivität von cis-
DCE-abbauenden Bakterien zum Erliegen kam. Ein zu-
nehmender Mischungsanteil von Komponente B gegenüber

Komponente A erklärt die Beobachtung, dass die δ13C-
Werte für cis-DCE sukzessiv negativer wurden. Die Isoto-
penmessungen stellen folglich neben den Konzentrations-
und Redoxmessungen eine zusätzliche unabhängige Me-
thode dar, die den sukzessive zum Erliegen kommenden
biologischen Abbau genau abbilden und plausibilisieren.

Molekularbiologische Untersuchungen

Die Bac 16S rRNA-Genkopien stiegen nach Beginn der
Melasseinjektionen von 105 Genkopien/ml auf ein Maxi-
mum von 5 · 107 Genkopien/ml an (siehe Abb. 5c). Nach
Ende der Melasseinjektion nahmen die Bac 16S rRNA-Gen-
kopien stetig ab mit 106 Genkopien/ml nach 1017 Tagen.
Vor Beginn der Melasseinjektion lag die Zahl der Dhc 16S
rRNA-Genkopien bei 1 · 102 Genkopien/ml. Das Vorkom-
men von strikt anaeroben Bakterien wie Dehalococcoides,
deren Metabolismus ausschließlich auf Organohalid-At-
mung beschränkt ist, kann durch im Aquifer vorhandene
anoxische Mikrohabitate (< mm) erklärt werden (Adrian
und Löffler 2016; Gibert et al. 1994; Madigan et al. 2013).
In solchen Mikrohabitaten können geeignete Bedingungen
für OHRB vorliegen, die mit der makroskopischen Auflö-
sung in der Wassersäule einer Grundwassermessstelle nicht
erfasst werden.

Mit Beginn der Melasseinjektion stieg die Zahl der Dhc
16S rRNA-Genkopien kontinuierlich an und erreichte ein
Maximum von 3 · 104 Genkopien/ml an Tag 278 (103 Tage
nach Ende der Melasseinjektion). Im Folgenden blieben die
Dhc 16S rRNA-Genkopien bis Tag 786 nahezu unverändert
und nahmen erst nach 1017 Tagen auf den Ursprungswert
von 1,5 · 102 Genkopien/ml ab. Die Genkopien der beiden
funktionellen Gene pceA und vcrA von Dehalococcoides er-
reichten ihr Maximum an Tag 278 mit 7 · 104 Genkopien/ml
bzw. das vcrA-Gen an Tag 210 mit 1,5 · 104 Genkopien/ml.

Die molekularbiologischen Untersuchungen zeigten
folglich ein generelles Anwachsen der Bakterien durch
die Zugabe der Melasse. Wie in anderen Feldstudien konn-
te ein Zusammenhang zwischen dem Abbau der geringer
chlorierten Ethene und der Zunahme an Dhc, sowie dem
vcrA-Gen, das für ein cis-DCE zu Ethen abbauendes Enzym
kodiert, gezeigt werden (Cupples et al. 2003; Hendrickson
et al. 2002; Taş et al. 2009). Im Gegensatz dazu korrelierte
der Anstieg der pceA-Genkopien (kodiert für ein PCE zu
cis-DCE abbauendes Enzym) (Maymo-Gatell et al. 1990)
nicht mit dem Abbau von PCE und/oder TCE. Folglich ist
davon auszugehen, dass zumindest der anfängliche Um-
satz von PCE zu cis-DCE nicht durch Dehalococcoides-
Stämme erfolgte.

Schlussfolgernd konnte in Stufe III – Feldstudie – ge-
zeigt werden, dass am untersuchten Standort trotz anfäng-
lich sauerstoffhaltiger Bedingungen ein vollständiger anae-
rober PCE-Abbau stimuliert werden konnte. Durch wieder-
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holte Melasseinjektion erfolgte eine sukzessive Reduktion
energiereicher Elektronenakzeptoren und in der Folge die
Ausbildung eines geeigneten Milieus für PCE zu Ethen ab-
bauenden OHRB. Zunächst setzte der Abbau von PCE zu
cis-DCE ein, dann mit der Ausbildung von methanogenen
Bedingungen der Abbau von cis-DCE zu Ethen. Der Abbau
der geringer chlorierten Ethene korrelierte mit der Zunahme
an Dehalococcoides (Dhc 16S rRNA) und dem Markergen
vcrA.Ab Injektionsbeginn war ein Zeitraum von 6–9Mona-
ten bis zum Einsetzen des vollständigen reduktiven LCKW-
Abbaus erforderlich.

Isotopen- und geochemische Daten zeigen dafür, dass
nach vollständiger Zehrung der injizierten Melasse die Ab-
bauschritte nach und nach zum Erliegen kamen und im
Rahmen des zeitlich begrenzten Pilotversuchs noch keine
vollständige PCE-Sanierung am Standort erfolgte. Die Er-
kenntnisse und Erfahrungen aus dem Pilotversuch wurden
nachfolgend auf einen benachbarten größerskaligen PCE-
Schadensfall erfolgreich übertragen.

Zusammenfassend zeigt die vorliegende Studie, dass bei
geeigneter Substratwahl und geeigneter Versuchsführung
ein kompletter reduktiver Umsatz von PCE zu Ethen auch
in einem makroskopisch sauerstoffhaltigen Grundwasser-
leiter (O2 initial > 4mg/l) mit zudem ungünstiger starker
Grundwasserströmung (kontinuierlicher Elektronakzeptor-
zustrom) stimulierbar ist. Das systematische Vorgehen im
Rahmen des Dreistufenkonzepts, ausgehend von einer Mi-
krokosmenstudie (Stufe I) über eine Modellierung (Stufe II)
hin zur Feldstudie (Stufe III), hat sich als zielführend erwie-
sen im Hinblick auf die Bewertung des standorteigenen bio-
logischen Abbaupotenzials, die Auswahl, Bedarfsabschät-
zung und Injektion eines geeigneten Auxiliarsubstrates und
den Aufbau eines geeigneten Monitoringprogramms zum
Nachweis der in situ ablaufenden Prozesse.
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