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2 Grundlagen

Behandelt wird der Transport einzelner wassergeldster Substanzen im gesattig-
ten Untergrund. Als Transportmechanismen werden die Verfrachtung mit dem
stromenden Grundwasser (Advektion) und die Vermischung der Wasserinhalts-
stoffe (Diffusion/Dispersion) beschrieben. Vorgestellt werden auBerdem einfache
Reaktionsmodelle. Nicht berlcksichtigt werden eventuelle Rickwirkungen des
Stofftransports auf die Grundwasserstromung (z.B. infolge von Dichteeffekten),
der Transport von Stoffen in Phase, und chemische oder biochemische Wechsel-
wirkungen der Wasserinhaltsstoffe (Multi-Spezies-Modelle).

Ebenso wie Stromungsmodelle sind die Transportmodelle mechanistisch aufge-
baut. Die zugrunde liegenden Mechanismen sind allerdings komplizierter als bei
Stromungsmodellen und Transportmodelle stellen héhere Anforderungen an die
Diskretisierung und die numerische Lésung. Wahrend Strémungsmodelle bereits
Stand der Technik sind, ist der Einsatz von Transportmodellen im Umweltbereich
bisher noch nicht so weit verbreitet. Ihre Bedeutung nimmt aber zu.

2.1 Einsatzbereiche von Transportmodellen

e Interpolation von punktuell gemessenen Konzentrationen
e Bilanzierung von Stoffflissen
e Auswertung von Tracer-Experimenten

e Prognose der Schadstoffausbreitung (z.B. im Rahmen von Natural Attenuation
Betrachtungen)

e Kontrolle von in situ SanierungsmaBnahmen
e Einsicht in die Entwicklung der Grundwasserbeschaffenheit

Transportmodelle bauen immer auf Stromungsmodelle auf, d.h. eine Transport-
modellierung kommt nicht ohne vorangehende Strémungsmodellierung aus.



3 Transportmechanismen
3.1 Advektion

Die Advektion ist der Stofftransport entlang von Bahnlinien der Grundwas-
serstromung. Der advektive Transport stellt somit die Schnittstelle zwischen
Stromungs- und Transportmodell dar. Die Transportgeschwindigkeit wird aus der
bei der Stromungssimulation berechneten Filtergeschwindigkeit q bestimmt.

Der Modellparameter, mit dessen Hilfe die Filtergeschwindigkeiten in die flr das
Transportmodell bendétigten Abstandsgeschwindigkeiten umgerechnet werden, ist
die effektive Porositat:

u=J
Ne

mit u = Abstandsgeschwindigkeit L/T

ne = effektive Porositat -
Der advektive Massenfluss ergibt sich zu
Jw =ucC
mit  Jq = advektiver Massenfluss M/L*/T

Abstandsgeschwindigkeit L/T
Konzentration M/L3

u

C

Bei der Beschreibung des advektiven Transports im Modell werden FlieBrichtung
und FlieBgeschwindigkeit an einem Punkt des Aquifers als Mittelwerte Uber ein
reprasentatives Volumen verstanden, d.h. im Transportmodell wird mit der mitt-
leren advektiven Bewegung der Wasserinhaltsstoffe gearbeitet. Das Mittelungs-
volumen ist dabei die Gitterzelle des Strémungsmodells:
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Tatsdchliche Bewegungspfade im Porenraum (links) und im Modell verwendete mittlere
Abstandsgeschwindigkeit u in der Zelle des porésen Mediums (rechts) (aus Rausch et al.,
2002)



3.2 Diffusion

Die molekulare Diffusion (BROWNSCHE Molekularbewegung) ist ein Vermischungs-
prozess auf der MolekUll-Ebene. Er entsteht aus der regellosen Bewegung der
Molekile und fihrt zu einem Konzentrationsausgleich.

Der diffusive Massenfluss kann oberhalb der molekularen Skala analog zum
Darcy-Gesetz als sog. Fluss-Gradienten-Gesetz formuliert werden (FICK “sches
Gesetz). Dabei ist der Massenfluss proportional zum antreibenden Konzentrati-
onsgradienten. Der Proportionalitatsfaktor ist der molekulare Diffusionskoeffi-
zient:

oc
Jgit = — D —
diff D ax

mit  Jux = diffusiver Massenfluss M/L%/T
D= molekularer Diffusionskoeffizient L?/T

aclox = Konzentrationsgradient (hier in x-Richtung) M/L3/L

Die molekulare Diffusion bewirkt unabhangig von Richtung und Betrag der Stro-
mungsgeschwindigkeit des Grundwassers einen Ausgleich von Konzentrationsun-
terschieden. Dabei gelangen geldste Stoffe von Orten héherer Konzentration zu
Orten niedrigerer Konzentration. Diese Ausbreitung wirkt gleichmaBig in alle
Raumrichtungen. Der Diffusionskoeffizient ist nahezu unabhdngig von der Kon-
zentration, er ist jedoch stoffspezifisch und temperaturabhangig.

Im porésen Medium ist der wirksame Diffusionskoeffizient aufgrund der Tortuosi-
tat des Mediums geringer als in der freien Lésung (z.B. in Oberflachengewas-
sern). Die Tortuositat ist eine Folge der Porenraumstruktur, die zu einer Wegver-
langerung fuhrt. Far den Diffusionskoeffizienten im porésem Medium gilt dem-
nach

Dm Aquifer— LDm Wasse

mit t = Tortuositatsfaktor -

1 ist definiert als Verhaltnis der Lange eines Aquiferbereichs zur tatsachlichen
Strecke, die ein Wasserinhaltsstoff darin zurlickgelegt hat. Die Werte fir t sind
demnach < 1 und liegen flr porése Medien typischerweise zwischen 0,56 bis
0,88.

Der Beitrag der molekularen Diffusion zum Gesamttransport im Grundwasser ist
sehr klein und kann meist vernachlassigt werden, wenn die Abstandsgeschwin-
digkeit der Grundstrémung gréBer als 0,1 m/d ist. Bei stagnierendem Grundwas-
ser ist die Diffusion jedoch, abgesehen von mdglichen Reaktionen, der einzige
verbleibende Transportprozess. Auch in sehr gering durchlassigen Bereichen, wie
z.B. Tonbarrieren um Deponien, ist die molekulare Diffusion in der Regel der
dominierende Transportprozess.



Mit einer stark vereinfachten Rechnung lasst sich die diffusive Transportge-
schwindigkeit abschatzen:

=22\ Dt

mit | = Transportstrecke, fur die die Konzentration gerade die Halfte der Maxi-
malkonzentration betragt L

t=Zeit T

Setzt man z.B. fir t = 1 Jahr und fiir D, = 10 m?%/s, so ergibt sich fir die
Transportstrecke 0,18 m. Dies bedeutet, dass die typische diffusive Transportge-
schwindigkeit im Grundwasser im Bereich von Dezimetern pro Jahr liegt. Die ty-
pische advektive Transportgeschwindigkeit liegt dagegen im Bereich von etwa 10
m - 100 m pro Jahr und mehr und ist somit in der Regel um zwei bis drei Gré-
Benordnungen hoéher.

Generell bewirkt die Diffusion eine Vermischung im mm- bis cm-Bereich. Aber
auch bei gréBerskaligen Prozessen ist es die molekulare Diffusion, die letztend-
lich, im Zusammenwirken mit der Dispersion (s.u.), fur eine irreversible Vermi-
schung sorgt.

3.3 Dispersion

Auf der Porenebene, d. h. bei kleinskaliger Betrachtung, existieren nur Advektion
und molekulare Diffusion als Transportprozesse. Ebenso wie bei der Grundwas-
serstromung ist jedoch auch beim Transport eine Beschreibung auf der Poren-
ebene nicht praktikabel. Der stattdessen verwendete Kontinuumansatz mit der
Modellzelle als kleinster Einheit bringt es mit sich, dass die sog. Dispersion als
weiterer Transportprozess zu bertcksichtigen ist.

Innerhalb einer Pore entstehen unterschiedliche Geschwindigkeiten auf Grund
des annahernd parabolischen Geschwindigkeitsprofils, das sich zwischen den Po-
renwanden einstellt. Wegen der unterschiedlichen Porenquerschnitte sind aber
auch die mittleren Geschwindigkeiten in den einzelnen Poren unterschiedlich.

Diese Geschwindigkeitsverteilung fuhrt zu einer Aufweitung scharfer Stofffron-
ten. Da die Geschwindigkeitsverteilung innerhalb einer Modellzelle nicht aufge-
I6st, sondern durch eine einzige mittlere Geschwindigkeit reprasentiert wird
(s.0.), erscheint die Aufweitung einer Stofffront in Form einer zusatzlich zur mo-
lekularen Diffusion wirksamen Vermischung. Diese wird korngeristbedingte Dis-
persion genannt. Die folgende Abbildung veranschaulicht die wesentlichen Ursa-
chen der korngerulstbedingten Dispersion.
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Was das Auseinanderziehen einer Ausbreitungsfront angeht, wird der Diffusions-
effekt im Allgemeinen durch den Beitrag der korngerlstbedingten Dispersion
Ubertroffen. Sie ist z.B. der wesentliche Vermischungsprozess in homogenen La-
borsaulen.

In einem voéllig homogenen Grundwasserleiter gabe es nur die korngerlstbeding-
te Dispersion. Naturliche Grundwasserleiter sind jedoch immer heterogen.
Dadurch kommt es auch auf Skalenebenen oberhalb des Porenbereichs zu einer
ungleichférmigen Geschwindigkeitsverteilung und damit zu einer Aufweitung von
Stofffronten.

Da die Ausdehnung der Heterogenitaten, die diese Geschwindigkeitsvariationen
hervorrufen (z.B. Ton-, Sand- oder Kieslinsen und Schichtung), groBtenteils
oberhalb der Auflésung des Rechengitters angesiedelt ist (d.h. die heterogenen
Strukturen erstrecken sich Uber mehr als eine Gitterzelle), kénnten sie im Trans-
portmodell prinzipiell direkt bericksichtigt werden. Dazu ware aber die detaillier-
te Kenntnis des Aquiferaufbaus notwendig, die im Allgemeinen nicht gegeben ist.

Die Vermischungseffekte, die durch die Nichtberlcksichtigung der Heterogeni-
tatsstruktur des Aquifers und damit der Geschwindigkeitsvariabilitaten oberhalb
der Porenebene hervorgerufen werden, mussen daher in aller Regel in Form der
sog. Makrodispersion parametrisiert werden.

Ein Beispiel flir solche Heterogenitaten zeigt die untenstehende Abbildung. Die
GroBe der Pfeile ist dort proportional zur Abstandsgeschwindigkeit. Helle Flachen
reprasentieren Zonen mit geringer Durchldssigkeit, dunklere Fldchen Zonen mit
hoher Durchlassigkeit. Die Durchlassigkeitsverteilung wurde statistisch erzeugt.
Die Makrodispersion wird meist zum dominanten Vermischungsprozess bei der
Simulation der Stoffausbreitung in Aquiferen.
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Es hat sich gezeigt, dass die Dispersionseffekte nach einer gewissen Transport-
strecke der Wasserinhaltsstoffe (nach Erreichen eines sogenannten asymptoti-

schen Zustands) analog zur molekularen Diffusion mit dem FICK “schen Gesetz

beschrieben werden kdnnen:

oc
‘]disp = -D 6_n

mit  Jusp = dispersiver Massenfluss M/L?%/T
D = Dispersionskoeffizient L*/T
aclon = Konzentrationsgradient M/L3/L

Wie die molekulare Diffusion ist auch die Dispersion ein irreversibler Prozess. Es
gibt jedoch einige wesentliche Unterschiede zwischen Diffusion und Dispersion:

e Der Dispersionskoeffizient ist typischerweise um viele GréBenordnungen gro-
Ber als der molekulare Diffusionskoeffizient.

e Die molekulare Diffusion wirkt isotrop (d.h. gleichmaBig in alle Raumrichtun-
gen), die Dispersion ist auch im isotrop aufgebauten idealen Medium bereits
gerichtet. Dabei ist die Dispersion in Stromungsrichtung (longitudinale Dis-
persion) immer groBer als quer dazu (transversale Dispersion).

e Der molekulare Diffusionskoeffizient ist unabhangig von der GréBe des be-
trachteten Gebiets, der Dispersionskoeffizient hingegen ist eine sog. skalie-
rende GrdBe, d. h. er wachst mit zunehmender Erstreckung des betrachteten
Gebiets.

10



Der Dispersionskoeffizient hangt von der Abstandsgeschwindigkeit des Grund-
wassers ab. Er kann mit Hilfe der sog. Dispersivitat oder Vermischungslange be-
rechnet werden. Flr ein gleichférmiges Stromungsfeld gilt:

D =cu
D; =a;u

mit D, = Koeffizient der Langsdispersion L%/T
D = Koeffizient der Querdispersion L*/T

o, = longitudinale Dispersivitat L
or = transversale Dispersivitat L

u = Abstandsgeschwindigkeit L/T

Die Dispersivitat kann als Mischungslange verstanden werden. Sie ist eine Eigen-
schaft des pordsen Mediums und hangt vom Grad der Ungleichférmigkeit (Hete-
rogenitat) des Aquiferaufbaus und von der Skala ab, auf der der Transport be-
trachtet wird.

Fir homogene Einkornsande liegt die Dispersivitat im Bereich des Korndurch-
messers, in natlrlichen Aquiferen wird die Dispersivitat sehr viel gréBer. Einen
empirischen Zusammenhang zwischen der GréBe des betrachteten Gebiets und
der Dispersivitat zeigt die folgende Abbildung. Die Dispersivitaten in dieser Ab-
bildung stammen entweder aus der Auswertung aktiver Tracertests (lUberwie-
gend flr kleinere Gebiete maéglich), aus der Interpretation von beobachteten
Schadstoffahnen (flr mittelgroBe und groBe Untersuchungsgebiete), oder aus
der Auswertung des Transportverhalten von sog. Umwelttracern wie atmosphari-
sches Tritium (fir groBe Untersuchungsraume).
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Die korrekte Anwendung des Dispersionskonzepts setzt voraus, dass die Aus-
dehnung der verursachenden Inhomogenitaten (z.B. Feinsandlinsen in einem
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ansonsten grobsandigen Aquifer) deutlich kleiner ist als das Modellgebiet. Der
Einfluss von Inhomogenitaten, deren Erstreckung so groBB3 wie oder grdBer als
das Modellgebiet ist, wie z.B. langgestreckte durchlassige Rinnenstrukturen,
kann mit dem Makrodispersionsansatz nur in grober Naherung beschrieben wer-
den.

Die Dispersion ist kein regelloser Prozess wie die "echte" Diffusion, sondern eine
differenzielle Advektion. Dies soll folgende Skizze verdeutlichen:

kdistribution contaminant distribution for t=0

direction of groundwater flow ——>

contaminant distribution for t=t,

Distance x

Erst die molekulare Diffusion schafft die tatsachliche Vermischung, wobei die
Dispersion jedoch die Gradienten im Aquifer verstarkt und so die molekulare Dif-
fusion fordert.

Die Dispersion ist quantitativ sehr viel bedeutender flr den Stofftransport im
Aquifer als die Diffusion, wie folgende Abschatzung zeigt: Flr den Stofftransport
im Bereich Uber mehrere hundert Meter kann eine Dispersivitat von ca. 10 m
angenommen werden. Bei einer mittleren Abstandsgeschwindigkeit von 1 m/d =
1.16x107° m/s ergibt sich der Dispersionskoeffizient zu 1.16x10™* m?/s. Er ist
damit um 5 GréBenordnungen grdBer als der molekulare Diffusionskoeffizient.
Letzterer wird daher in Transportmodellen meist vernachlassigt.

3.4 Reaktion

AuBer Advektion und Diffusion/Dispersion unterliegen die meisten Stoffe in
Grundwasserleitern noch chemischen oder biochemischen Reaktionen. Dazu zah-
len Adsorption/Desorption, Abbau/Zerfall, Lésung/Fallung usw. Auf einige einfa-
che Reaktionen wird spater eingegangen werden. Zunachst soll nur der Trans-
port konservativer, hydrodynamisch neutraler Wasserinhaltsstoffe behandelt

12



werden. Konservativ heiBt, dass der Stoff keinerlei Reaktionen eingeht, hydro-
dynamisch neutral bedeutet, dass die Stoffkonzentration so gering ist, dass der

Einfluss auf die Dichte des Wassers und damit auf die Wasserstromung vernach-
lassigt werden kann.

13



4 Losung der Transportgleichung

Zu l6sen ist die allgemeine Transportgleichung (dargestellt fir den nichtreakti-
ven Transport):

% =-V(uc)+V(D Vc)+o

mit ¢ = Stoffkonzentration M/L>
t=ZeitT
u = Abstandsgeschwindigkeit L/T
D = Diffusions-/Dispersionskoeffizient L%/T
V = Nabla-Operator in drei Dimensionen (0/0x,0/0y,0/0z)
o = Externer Quell/Senkenterm M/L3/T

Wie bei der Stromungsmodellierung ist es auch bei der Transportmodellierung
das Ziel, eine numerische Naherungslésung der Differenzialgleichung zu finden,
da deren exakte Losung nur flir einfache Sonderfalle bestimmt werden kann. Ein
wesentlicher Unterschied zwischen Stromungs- und Transportmodellierung be-
steht jedoch in den zugrundeliegenden Prozessen und damit in der Differenzial-
gleichung, die zur Prozessbeschreibung herangezogen wird.

Bei der Grundwasserstrémung handelt es sich letztlich um die Ausbreitung einer
Stérung (z.B. Wasserspiegelabsenkung durch Entnahme) in alle Raumrichtun-
gen. Die Strdémungsgleichung gehért zur Gruppe der parabolischen bzw. ellipti-
schen Differenzialgleichungen. Zur Lésung dieser Art von Differenzialgleichungen
sind die sog. Euler-Verfahren oder Gitterverfahren (z.B. Finite Differenzen, Finite
Elemente) sehr gut geeignet. Andere Diskretisierungsmethoden sind daher auch
nicht gebrauchlich.

Der Stofftransport im Grundwasser hingegen weist zwei unterschiedliche Aspekte
auf. Einmal gibt es die diffusiv/dispersive Stoffausbreitung, bei der es sich, wie
bei der Grundwasserstromung, um die Ausbreitung einer Stérung (z.B. Schad-
stoffeintrag) in alle Raumrichtungen handelt. Entsprechend kann der dif-
fusiv/dispersive Stofftransport auch wieder sehr gut auf der Basis eines Gitter-
verfahrens beschrieben werden. Der advektive Stofftransport hingegen bedeutet
die Ausbreitung einer Stérung entlang charakteristischer Bahnlinien, d.h. nur in
eine Raumrichtung. Die zugehdrige Differenzialgleichung ist von hyperbolischem
Typ. Diese Art Gleichungen lasst sich numerisch am besten mit sog. Lagrange-
oder Particle-Tracking-Verfahren lésen (z.B. Charakteristikenmethode, Random-
Walk-Verfahren), Gittermethoden sind hierflir grundsatzlich weniger gut geeig-
net.

Die duale Natur der Transportgleichung hat weitreichende Folgen. Zunachst ist

es so, dass es kein Diskretisierungsverfahren gibt, das fur beide Aspekte des

Stofftransports optimal geeignet ist. Stattdessen bieten viele Transportmodelle

mehrere alternative Diskretisierungsverfahren an. Dies wiederum erfordert vom

Bearbeiter, dass er das flr die gegebene Situation am besten geeignete Verfah-
14



ren erkennen und auswahlen muss. Letztlich wird eine Transportmodellierung
dadurch meist deutlich aufwandiger als eine Stromungsmodellierung, und es be-
steht die Gefahr, dass allein durch die Wahl eines ungeeigneten Diskretisie-
rungsverfahren ein fehlerhaftes Ergebnis produziert wird. Bei der Strémungsmo-
dellierung ist dies so nicht der Fall.

4.1 Gitterverfahren (Euler-Verfahren): Finite Differenzen

Zu den numerischen Lésungsverfahren, die auf der Diskretisierung der Differen-
zialgleichung auf Gittern beruhen, zahlt neben dem Finite-Elemente-Verfahren
(FE) das bereits fur die Stromungsmodellierung beschriebenen Finite-
Differenzen-Verfahren (FD).

Das Prinzip des FD-Verfahrens besteht darin, die Differenzialgleichung zur Be-
schreibung des Stofftransports durch Differenzenquotienten in Raum und Zeit
anzunahern:

R, 7 ——

—_— =

Die Unbekannte, nach der die Transportgleichung geldst wird, ist die Stoffkon-
zentration im Grundwasser. Die Verwendung von Differenzen anstelle von Diffe-
renzialen flhrt, wie bei der Stromungsmodellierung, dazu, dass das Modellgebiet
kein raumliches Kontinuum mehr darstellt, sondern dass es auf einem Modellgit-
ter diskretisiert werden muss. Die Konzentrationen werden daher nicht Uberall
im Modellgebiet berechnet, sondern nur an diskreten Gitterpunkten. Diese Git-
terpunkte werden auch Berechnungspunkte oder Knoten genannt.

Ebenso wird das zeitliche Kontinuum durch diskrete Zeitpunkte ersetzt, flr die
die neuen Konzentrationen berechnet werden. Beim expliziten Verfahren werden
in den Differenzentermen die Konzentrationen zum Anfangszeitpunkt t benutzt.
Deshalb kdnnen die Knotengleichungen unabhdangig voneinander gelést werden.
Die Vorteile des expliziten Verfahrens sind, dass es einfach zu programmieren ist
und nur einen geringen Speicherbedarf aufweist. Der Nachteil ist, dass humeri-
sche Stabilitatskriterien (s.u.) sehr streng zu befolgen sind und dass daraus
meist sehr kleine Zeitschrittweiten resultieren. Im Gegensatz zur Strémungsmo-
dellierung sind explizite Verfahren bei der Transportmodellierung durchaus ge-
brauchlich.

Beim impliziten Verfahren werden alle Konzentrationen in den raumlichen Diffe-
renzentermen zum neuen Zeitpunkt t + At angesetzt. Die neuen Konzentratio-
nen am Knoten selbst hangen damit auch von den neuen Konzentrationen an
den Nachbarknoten ab. Die Knotengleichungen kédnnen daher nicht mehr separat
geldst werden. Stattdessen muss fur n Knoten ein Gleichungssystem mit n Glei-
chungen fir n Unbekannte gel6ést werden.
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Die Anwendung eines Gitterverfahrens zur Diskretisierung der Transportglei-
chung fuhrt, wie im Fall der Strémungsgleichung, bei impliziter zeitlicher Diskre-
tisierung zu einem linearen Gleichungssystem. Allerdings sind die Koeffizienten-
matrizen beim Stofftransport im Gegensatz zu denen bei der Grundwasserstro-
mung nicht symmetrisch. Es kommen daher zwar zum Teil andere GleichungsIé-
ser zur Anwendung, die grundsatzliche Vorgehensweise ist jedoch dieselbe und
wird hier nicht mehr wiederholt.

Gitterverfahren sind relativ robuste Losungsverfahren, die deshalb auch zur Si-
mulation des Stofftransports weit verbreitet sind. Bei Einsatz eines Gitterverfah-
rens zur Transportsimulation muss das Gitter aus der Strémungsmodellierung
Ubernommen werden. Daher muss in diesem Fall bereits das Stromungsgitter
den Anforderungen der Transportmodellierung genigen (z.B. hinsichtlich der
raumlichen Auflésung). Das aktive Modellgebiet flir den Stofftransport kann je-
doch kleiner sein als das fur die Grundwasserstrémung.

Der Nachteil der Gitterverfahren besteht darin, dass die Diskretisierung des Ad-
vektionsterms auf einem Gitter zu ungenauen oder fehlerhaften Lésungen flhren
kann (numerische Dispersion und Oszillationen der Lésung). Dies wird im fol-
genden Kapitel eingehender diskutiert.

4.1.1 Numerische Kriterien fiir Gitterverfahren

Das Phanomen der numerischen Dispersion lasst sich anschaulich am Beispiel
einer scharfen Konzentrationsfront darstellen (s.u.). Diese verlasst zum Zeit-
punkt t den Knoten 1 durch advektiven Transport (oberes Bild). Nach dem Zeit-
schritt At erreicht die Front eine Position zwischen Knoten 1 und 2 (unteres Bild).

Die Diskretisierung auf dem Gitter verlangt jedoch, dass der Wasserinhaltsstoff
gleichmaBig Uber die gesamte Zelle 2 verteilt wird (die Gitterzelle ist die kleinste
raumliche Einheit des Modells). Aus Griinden der Massenerhaltung muss die re-
sultierende Konzentration in Zelle 2 daher kleiner sein als die urspringliche Kon-
zentration an der Stofffront. In der Folge wird die Stofffront aufgeweitet, was
einer zusatzlichen Vermischung entspricht. Dieser klnstliche Vermischungspro-
zess wird numerische Dispersion genannt.

1e 20 ~[ " 3e

16



Das Kriterium zur Bewertung der numerischen Dispersion ist die dimensionslose
Gitter-PeCLET-Zahl Pe,.

Pg=

clg

mit Ax = Gitterweite L

o, = Langsdispersivitat L

Die Gitter-PECLET-Zahl Peg sollte immer kleiner gleich 2 sein (Pegy <= 2).
Dadurch wird der parabolische Charakter der Differenzialgleichung hervorgeho-
ben. Die numerische Dispersion wird dann klein gegen die ,echte"™ physikalische
Dispersion. Bei gegebener Dispersivitat U, ergibt sich aus dem PECLET-Kriterium
ein Richtwert fur die Gitterweite, der nicht Uberschritten werden sollte.

Eine Besonderheit bei der Diskretisierung der Transportgleichung mit einem Git-
terverfahren ist die Bildung des advektiven Transportterms u-c (Produkt aus Ab-
standgeschwindigkeit und Konzentration). Weil beim FD-Verfahren die Ge-
schwindigkeiten zwischen den Zellen bekannt sind (sie werden aus den Gradi-
enten der berechneten Piezometerhdhen ermittelt), die Konzentrationen jedoch
in der Zellmitte, ist die Zuordnung von Geschwindigkeit und Konzentration fur
den Advektionsterm nicht eindeutig.

Viele Modelle bieten deshalb mehrere Kombinationsmdéglichkeiten an. Bei der
sog. upwind-Gewichtung (upstream weighting) wird die Konzentration in der
Zelle mit der Geschwindigkeit am oberstromigen Rand multipliziert, bei der sog.
zentralen Gewichtung (central-in-space weighting) mit dem arithmetischen
Mittelwert der beiden Geschwindigkeiten an den Zellrandern.

Grundsatzlich sind zentrale Schemata genauer als upwind-gewichtete Differen-
zen. Allerdings kann ihre Anwendung zu unphysikalischen Oszillationen in der
Lésung fiihren (sog. Uber- und Unterschwinger). Diese zeigen eine unzureichen-
de Diskretisierung zwar deutlicher auf als die numerische Dispersion, es ist aller-
dings zu bedenken, dass negative Konzentrationen beim Transport groBe nume-
rische Probleme verursachen kénnen, wenn zusatzlich chemische Reaktionen
berechnet werden sollen.

Die folgende Abbildung zeigt die Auswirkungen numerischer Dispersion und von
Oszillationen auf den Stofftransport flir eine einfache Situation. Berechnet wurde
der Transport eines nicht reaktiven Stoffes durch ein eindimensionales Gebiet.
Die Dispersion wurde zu Null gesetzt, d.h. ohne numerische Dispersion sollte
sich der Stoff in Form des dargestellten Rechteck-Pulses durch das Gebiet bewe-
gen. Die obere Abbildung zeigt die Ergebnisse zu einem gegebenen Zeitpunkt bei
Verwendung eines upwind-gewichteten Differenzen-Schemas. Deutlich wird die
starke kunstliche Vermischung infolge numerischer Dispersion.

Die untere Abbildung wurde mithilfe eines zentral gewichteten Differenzen-
Schemas erzeugt. Hier ist der Effekt der numerischen Dispersion geringer, daftr
entstehen Uber- und Unterschwinger der Lésung (Oszillationen).
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Eine weitere dimensionslose KenngrdBe zur Beschreibung der Diskretisierung in
Gitterverfahren ist die Courant-Zahl Co:

mit u = Abstandsgeschwindigkeit L/T
At = zeitliche Schrittweite T
AX = Gitterweite L

Die Courant-Zahl ist das Verhaltnis zwischen der Schrittweite des advektiven
Transports und der Gitterweite. Bei einer expliziten zeitlichen Diskretisierung
muss die Courant-Zahl immer kleiner 1 sein, d.h. beim advektiven Transport-
schritt darf keine Zelle tGbersprungen werden. Nichteinhaltung dieses Kriteriums
fihrt in diesem Fall zum Abbruch des Rechenprogramms.
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Eine implizite zeitliche Diskretisierung erlaubt zwar grundsatzlich gréBere
Courant-Zahlen, allerdings erhéhen diese die Auswirkungen der numerische Dis-
persion bzw. der Oszillationen.

In Analogie zur Gitter-Peclet-Zahl, mit deren Hilfe ein Richtwert flir die maximale
Gitterweite abgeleitet werden kann, ergibt sich aus der Einhaltung des Courant-
Kriteriums bei vorgegebener Gitterweite ein Richtwert flr die maximale zeitliche
Schrittweite. Der Modellanwender ist daher bei der Festlegung der raumlichen
und zeitlichen Diskretisierung starker eingeschrankt als bei der Stréomungsmo-
dellierung.

Als generelle Regel kann man festhalten, dass der Einfluss von numerischer Dis-
persion und Oszillationen gering gehalten werden kann, wenn das Gitter-PECLET-
Kriterium erftllt ist (Peg < 2). AuBerdem sollte auch in impliziten Schemata das
COURANT-Kriterium eingehalten werden (Co < 1). Dies ist in der Praxis nicht im-
mer mdglich. Man sollte sich aber des dadurch entstandenen Fehlers bewusst
sein. Beispielsweise werden steile Konzentrationsgradienten, wie sie z.B. an
Schadstofffronten auftreten kénnen, dann nicht immer befriedigend nachgebil-
det.

4.2 Charakteristiken-Verfahren (Lagrange-Verfahren)

Das zuvor dargestellte Finite-Differenzen-Verfahren ist, wie bereits erwahnt, als
Gitterverfahren relativ gut in der Lage, den Diffusions-/Dispersionsterm der
Transportgleichung wiederzugeben. Der Advektionsterm wird jedoch weniger gut
nachgebildet, was zu numerischer Dispersion bzw. zu Oszillationen fihren kann.

Charakteristiken-Verfahren hingegen zeichnen sich durch eine sehr gute Nach-
bildung des Advektionsterms aus, es kénnen sich jedoch Schwierigkeiten bei der
Simulation des Dispersionsterms ergeben.

Ein Beispiel fur ein Charakteristiken-Verfahren ist das MOC-Verfahren (Method of
Characteristics). Es verwendet eine sog. particle-tracking-Technik zur Lésung
des Advektionsterms. Dabei wird zu Beginn der Simulation eine gréBere Zahl
virtueller Partikel im Modellgebiet entweder zufallig oder mit einer festen Ord-
nung verteilt. Jedem dieser Partikel ist eine Position und eine Konzentration zu-
geordnet, d.h. ein Partikel reprasentiert die Schadstoffkonzentration in seiner
Umgebung. Die Bewegung der Partikel im Modellgebiet wird dann mithilfe der im
Rahmen der Stromungsmodellierung ermittelten Geschwindigkeitsverteilung be-
schrieben.

In der folgenden Abbildung wird beispielhaft dargestellt, wie sich eine Anzahl von
Partikeln in einem Zeitschritt im Modellgebiet bewegen. Die schwarzen Recht-
ecke symbolisieren die Startpositionen der Partikel zu Beginn des Zeitschritts,
die weiBen Rechtecke die Positionen am Ende des Zeitschritts.
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Nachdem die neuen Positionen aller Partikel am Ende des Zeitschritts bestimmt
wurden, wird flr jede Gitterzelle die Konzentration als Mittelwert aller in der Zel-
le befindlichen Partikel berechnet. Auf der Basis dieser Zellkonzentrationen wird
dann der dispersiv/diffusive Stofftransport auf dem Gitter des Stromungsmodells
berechnet (z.B. mit einem Finite-Differenzen-Verfahren). Die diffusiv/dispersiven
Konzentrationsanderungen werden schlieBlich den Konzentrationen der einzelnen
Partikel in der jeweiligen Zelle hinzugezahlt, bzw., bei negativen Konzentrations-
anderungen, von diesen abgezogen. Diese Vorgehensweise wird flr jeden Zeit-
schritt wiederholt.

Der Vorteil des MOC-Verfahrens ist, dass es frei von numerischer Dispersion ist.
Die Behandlung des advektiven Transports mit einem Partikelverfahren gewahr-
leistet beispielsweise, dass scharfe Konzentrationsfronten erhalten bleiben, un-
abhangig davon, an welcher Position des Stromungsgitters sie sich befinden. Al-
lerdings ist insbesondere in drei Raumdimensionen ein erheblicher Speicher- und
Verwaltungsaufwand flr die Partikel notwendig.

AuBerdem garantiert das MOC-Verfahren keine lokale Massenerhaltung, denn
infolge der kinstlichen Aufspaltung des Transportschritts in einen advektiven
und in einen dispersiv/diffusiven Teilschritt und des standigen Wechsels zwi-
schen dem Partikelverfahren flr die Advektion und dem Gitterverfahren fur die
Diffusion und Dispersion kann es bei dieser Methode zeitweise zu Fehlern in der
Massenbilanz kommen.
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5 Ubungsaufgabe zum Transport mit PMWIN

5.1 Offnen eines bestehenden Modells (Untermenii File)

File i Open Model: Bitte verwenden Sie Ihr instationares Strémungsmodell.

5.2 Eingabe eines Schadensherds

Ein ehemaliger Baggersee im Anstrom der Wasserwerksbrunnen soll teilweise

mit schadstoffhaltigem Material verfillt worden sein. Dieser Verfiullungsbereich
(in der untenstehenden Abbildung rot markiert) stellt eine Altlast dar, aus der

ein Schadstoff ins Grundwasser gelangt.

b \C/ﬂ

Der Schadensherd beschrankt sich auf die oberste Modellschicht und ist in Form
von Festkonzentrationsknoten vorzugeben.
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Einschub: Simulation von Schadstoffquellen

Der Nachbildung des Schadstoffeintrags kommt eine zentrale Rolle bei der Er-
stellung des Transportmodells zu. Leider ist es aber so, dass in den allermeisten
Anwendungsfallen weder die Schadstoffmasse im Untergrund noch der Umfang
des Schadstoffiibergangs in das Grundwasser bekannt sind. Diese GréBen mus-
sen daher abgeschatzt und gegebenenfalls im Rahmen der Modellkalibrierung
angepasst werden.

Bei Altlasten erfolgt der Schadstoffeintrag an einem oder an mehreren eng um-
grenzten Orten, er wird daher oft vereinfachend als punktférmig betrachtet. In
industriell stark genutzten Gebieten kann es bei einer Vielzahl von Einzeleintra-
gen jedoch vorkommen, dass der Schadstoffeintrag flachenhaften Charakter an-
nimmt.

MT3DMS ist, wie viele Transportmodelle, auf die gesattigte Zone beschrankt.
Dies hat zur Folge, dass der Schadstoffeintrag in der ungesattigten Zone nur in-
direkt berlicksichtigt werden kann.

Bei fast allen Transportmodellen sind die folgenden Mdglichkeiten zur Implemen-
tierung eines Schadstoffeintrags ins Grundwasser vorgesehen:

Annahme einer oder mehrerer Zellen mit Festkonzentration: Hierbei
wird ein zeitlich konstanter Schadstoffeintrag simuliert. Die Festkonzentrati-
onszelle représentiert den Ort des Ubergangs von Schadstoff aus dem Boden
bzw. dem Aquifermaterial ins Grundwasser. Zu beachten ist, dass sich die
Schadstofffracht im Grundwasser (= Produkt aus Konzentration und Abfluss)
in Abhangigkeit von der Grundwasserstromung andert. Wenn beispielsweise
im Abstrom des Schadstoffeintrags ein Brunnen in Betrieb genommen wird,
erhoht sich die Schadstofffracht im Vergleich zur natlirlichen Stromung, da
die Grundwasserstromung durch den Brunnenbetrieb erhdéht wird und die
Konzentration gleich bleibt.

Vorgabe eines Schadstoffeintrags (Masse pro Zeit, englisch: , mass
loading rate™): Mit dieser Randbedingung wird ein Schadstoffeintrag mit
konstanter Fracht simuliert. Die Schadstoffkonzentration im Grundwasser
ergibt sich aus der Eintragsrate und der Strémungsgeschwindigkeit. Im Ge-
gensatz zur Festkonzentrationsbedingung andert sich die Fracht bei Variation
der Stromung nicht. Daher wirde sich bei Inbetriebnahme eines Sanierungs-
brunnens wie im obigen Beispiel die Schadstoffkonzentration verringern, um
bei der erh6éhten Grundwasserstromung die vorgegebene konstante Fracht zu
gewahrleisten.

Eintrag iiber die Grundwasserneubildung: Dem aus der Grundwasser-
neubildung zuflieBenden Sickerwasser wird die Konzentration des Schadstoffs
zugeordnet. Da der Schadstoffeintrag in der Realitat meist nur untergeordnet
Uber das Sickerwasser, sondern vielmehr aus dem direkten Kontakt zwischen
schadstoffbelasteten Aquifermaterial und Grundwasser erfolgt, ist diese Vari-
ante zur Nachbildung des gesamten Schadstoffeintrags eher ungeeignet.
Annahme eines Reservoirs: Ein Schadstoffherd in einer Modellzelle kann
naherungsweise auch dadurch simuliert werden, dass dieser Zelle ein sehr
groBer Adsorptionskoeffizient und eine entsprechende Schadstoffanfangskon-
zentration zugeordnet wird. Dieser Ansatz ahnelt einer Festkonzentrations-
randbedingung, allerdings mit zeitlich abnehmender Schadstoffkonzentration.
Der zeitliche Rickgang der Schadstoffkonzentration ist dabei vor allem vom
Adsorptionskoeffizienten abhangig.
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Unabhangig von der gewahlten Methode zur Simulation des Schadstoffeintrags
besteht grundsatzlich das Problem, dass der Schadstoffvorrat im Untergrund oft
nicht einmal ndaherungsweise bekannt ist und dass daher Aussagen zur langfris-
tigen Entwicklung des Schadstoffeintrags sehr unsicher sind.

5.2.1Grid - Cell Status - ICBUND:

Der oben angegeben Bereich des Baggersees mit der Altlast erhalt den Cell Sta-
tus -2, d.h. die dort eingegebene Anfangskonzentration (s.u.) wird wahrend der
gesamten Simulationszeit beibehalten. Die Kennung -2 ist analog zur Kennung
-1 = Festpotential aus der Stromungsmodellierung. Der Vorgabewert fur den Cell
Status im Transportmodell ist 1 (normale Transportzelle).

Mit dem Cell Status 0 kénnen Zellen markiert werden, flr die zwar die Strémung
berechnet wird, nicht jedoch der Transport. Mit dieser Option ist es mdglich, den
Berechnungsaufwand bei der Transportmodellierung zu reduzieren.

5.3 Eingabe der allgemeinen Transportparameter (Untermenii
Parameters)

In diesem Untermenl wurden die meisten Parameter bereits im Rahmen der
Stromungsmodellierung eingegeben. Jetzt werden nur noch die zeitliche Schritt-
weite flir die Transportberechnungen und die effektive Porositat verandert.

5.3.1Parameters - Time

Flr die zeitliche Diskretisierung und die Einteilung des Modellzeitraums in Perio-
den sollen die Werte aus dem instationdaren Strémungsmodell iGbernommen wer-
den. Als Zeitschritt weite fur den Transport (Transport Stepsize) soll 0 verwendet
werden (Erlduterung s.u.); Maximal 100000 Zeitschritte sollen berechnet wer-
den; Multiplikator flr die zeitliche Schrittweite des Transports = 1;

Einheit fur die Simulationszeit = Sekunden

Die Transportberechnung erfolgt immer instationar, dies muss nicht extra einge-
geben werden.

Einschub: Zeitliche Schrittweite

Wie im Kapitel 4.1.1 erldutert, ist es bei der Transportsimulation mit dem Finite-
Differenzen-Verfahren erforderlich oder zumindest sinnvoll, eine Courant-Zahl Co

<1 (Co= |%|) einzuhalten. Da die Stromungsgeschwindigkeiten u aus der

Strémungsmodellierung und die Gitterabstdande Ax aus dem Modellaufbau vor-
gegeben sind, bleibt hier nur noch die zeitliche Schrittweite der Transportbe-
rechnung (At), Uber die die Courant-Zahl beeinflusst werden kann. Bei Vorgabe
einer zeitlichen Schrittweite von 0 wird dem Programm signalisiert, dass es die
zeitliche Schrittweite intern so wahlen soll, dass die im Untermeni Models i
MT3DMS - Advection angegebene Courant-Zahl Gberall eingehalten wird.

Grundsatzlich kann die zeitliche Schrittweite auch direkt vorgegeben werden
(z.B. 10000 fur At = 10000 Sekunden), das Einhalten des Courant-Kriteriums
erfordert bei dieser Eingabeform jedoch eine aufwandige Kontrolle.
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5.3.2 Parameters - Effective Porosity

Flr die Stromungsberechnung war flir das gesamte Modellgebiet ein einheitlicher
Wert von 22 % gewahlt worden. Dieser Wert hat keinen Einfluss auf das Stro-
mungsergebnis, er beeinflusst lediglich den zeitlichen Verlauf von Bahnlinien.

Flr die Transportberechnung ist die effektive Porositat jedoch von groBer Bedeu-
tung.

Flr die Schicht 1 soll der Wert von 22 9% beibehalten werden. Fir die gering
durchlassige Schicht 2 soll ein Wert von 5 % gewahlt werden, und flr die
Schicht 3 ein Wert von 10 %.

Einschub: Effektive Porositat

Die effektive Porositat (haufig als ne abgekilrzt und in % des Gesamtvolumens
angegeben) verknupft die Filtergeschwindigkeiten, die im Rahmen der Stro-
mungsmodellierung ermittelt wurden, mit den im Transportmodell benétigten
Abstandsgeschwindigkeiten. Der Begriff effektive Porositat bedeutet, dass damit
derjenige Teil der Gesamtporositat des Untergrunds gemeint ist, der effektivam
Stofftransport beteiligt ist. Die effektive Porositat wird deshalb auch transport-
wirksame Porositat genannt. Sie kann gréBer oder kleiner sein als die speicher-
wirksame Porositat, d.h. desjenigen Anteils am Porenraum, der bei einer Grund-
wasserabsenkung entwdassert werden kann und der im Rahmen von Pumpver-
suchsauswertungen bestimmt werden kann. Dennoch wird, wenn keine anderen
Daten vorhanden sind, die speicherwirksame Porositat manchmal zur Abschat-
zung der transportwirksamen Porositat herangezogen.

Die effektive Porositat spielt insbesondere in instationdaren Situationen eine gro-
Be Rolle, weil sie den ZeitmaBstab der Ausbreitung steuert. Ein hoher Wert von

ne fihrt zu relativ langsamen Ausbreitungsgeschwindigkeiten, ein kleinerer Wert
entsprechend zu héheren Geschwindigkeiten. Die effektive Porositat wird immer
ein sensitiver Parameter sein, wenn eine oder mehrere der folgenden Bedingun-
gen erflllt sind:

e Die Schadstofffahne breitet sich aktuell aus bzw. die Ausbreitung ist durch
historische Konzentrationsmessungen dokumentiert und soll nachgebildet
werden

e Die Schadstofffahne wird aktuell kleiner, z.B. infolge hydraulischer Sanie-
rungsmaBnahmen

e Der Schadstoffeintrag ist zeitlich stark variabel

Bei der modellhaften Nachbildung nahezu stationarer Fahnen, wie sie sich bei-
spielsweise im Abstrom von seit Jahrzehnten aktiven Schadensherden ausbilden
kdnnen, ist der Wert von n. meist nur von untergeordneter Bedeutung.

Die Bestimmung der effektiven Porositat ist gerade bei groBraumigeren Model-
lanwendungen, wie sie bei der Altlastenbearbeitung auftreten kénnen, nicht ein-
fach. Wahrend flr Modellgebiete im Meter- oder Zehnermeterbereich die Mdg-
lichkeit besteht, die effektive Porositat direkt mithilfe eines Tracerexperiments zu
bestimmen, ist diese Vorgehensweise bei gréBerer Modellausdehnung nicht prak-
tikabel.

Die effektive Porositat ist auBerdem eine skalierende GréBe, d.h. ihr Wert ist
auch abhangig von der GroBe des betrachteten Gebiets. Daher ist es in der Re-
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gel auch nicht sinnvoll, einen Wert, der mithilfe eines kleinrdumigen Tracerexpe-
riments bestimmt wurde, auf ein groBraumiges Modell zu Ubertragen.

Typischerweise wird flr das gesamte Modellgebiet oder zumindest fir einzelne
hydrogeologische Einheiten nur ein einheitlicher Wert angesetzt, da Uber die
raumliche Variabilitét von n, meist sehr wenig bekannt ist.

Die effektive Porositat kann nattrlich nicht gréBer werden als die Gesamtporosi-
tat des Untergrunds. Wenn bei einer Modellanwendung effektive Porositaten von
mehr als 35 % bestimmt wurden, ist das Hinweis darauf, dass entweder die Fil-
tergeschwindigkeiten zu hoch sind (Fehler im Strémungsmodell) oder dass eine
Retardierung nicht bericksichtigt wurde.

5.4 Festlegung der Transportspezies (Untermenii Models -
MT3DMS - Simulation Settings)

MT3DMS bietet die Mdglichkeit, mehrere Modellspezies gleichzeitig zu transpor-
tieren. Allerdings sind deren Wechselwirkungen auf einige vorgegebene einfache
Reaktionen beschrankt (z.B. Zerfallsreihen radioaktiver Isotope oder Umwand-
lung von Tetrachlorethen zu Trichlorethen und Dichlorethen). Dadurch unter-
scheidet es sich von echten Multi-Spezies-Modellen, bei denen viel komplexere
Wechselwirkungen bertcksichtig werden kénnen.

Simulation mode: Constant Density Transport with MT3DMS
Type of Reaction: No kinetic reaction is simulated

1 Spezies (Schadstoff) soll aktiv sein; der Name kann frei gewahlt werden, aller-
dings wiederum ohne Umlaute, Leerzeichen o.a.

5.5 Eingabe der Anfangskonzentrationen (Untermenii Models -
MT3DMS - Initial Concentrations)

Der Vorgabewert fur das gesamte Modellgebiet ist 0. Dieser Wert soll auch tber-
all beibehalten werden auBer in den Zellen, die die Altlast darstellen und die im
Unterment Grid 7 Cell Status i ICBUND mit dem Cell Status -2 als Festkonzent-
rationen vorgegeben wurden. Fiir diese Zellen soll ein Wert von 1000 mg/m? =
1000 pg/l eingegeben werden. Diese Eingabe bedeutet, dass dem Grundwasser,
welches durch die mit -2 markierten Zellen strémt, wahrend der gesamten Si-
mulationszeit die Konzentration von 1000 mg/m? zugeordnet wird.

Einschub: Masseneinheiten

Wie schon die Langeneinheit ist auch die Einheit flir Stoffmassen in PMWIN nicht
vorgegeben. Im vorliegenden Fall wurde mg gewahlt, d.h. auch alle Massenbi-
lanzen werden in mg angegeben.

Wichtig ist, dass in jeder Simulation nur mit einer einzigen Masseneinheit gear-
beitet wird. Wenn die Masseneinheit verandert werden soll, missen auch samtli-
che zugehdrigen Zahlen geéndert werden (z.B. 1 g/m? statt 1000 mg/m?)
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5.6 Auswahl des numerischen Verfahrens fiir den advektiven
Transport (Untermenii Models - MT3DMS - Advection)

Wahrend MODFLOW mit dem Finite-Differenzen-Verfahren nur ein einziges Ver-
fahren zur Stromungssimulation anbietet, kann der Stofftransport in MT3DMS
mit unterschiedlichen Verfahren simuliert werden (vgl. Kap. 4). Fir das Ubungs-
beispiel soll zunachst das Finite-Differenzen-Verfahren ausgewahlt werden.

Solution Scheme : Finite Difference Method

Weighting Scheme : Upstream weighting bzw. Central-in-space weighting,
(bitte mit dem Nachbarn abwechseln).

Courant Number : 0.75

Die Bedeutung der raumlichen Gewichtung (weighting scheme ) und der Courant-
Zahl (Courant Number ) wurden im Kapitel 4.1.1 erlautert.

5.7 Eingabe der Dispersivitaten (Untermenii Models - MT3DMS -
Dispersion)

Da die Dispersion, im Gegensatz zur echten Diffusion, ein raumlich gerichteter
Prozess ist, wird flr die Dispersivitaten nicht nur ein Wert pro Zelle vorgegeben,
sondern drei: Die Langsdispersivitat, die Querdispersivitat in horizontaler Rich-
tung, und die Querdispersivitat in vertikaler Richtung (vgl. Kap. 3.3).

Dabei werden nur die Langsdispersivitaten lUber die Eingabemaske fir flachen-
haft verteilte Modellparameter vorgegeben. Die beiden Querdispersivitaten sind
mit zwei fur jeweils eine Modellschicht einheitlichen Verhaltniszahlen an die Wer-
te der Langsdispersivitaten gekoppelt. Diese Verhaltniszahlen missen zuerst
eingegeben werden:

Verhaltnis zwischen Horizontaler Querdispersivitat zur Langsdispersivitat
(TRPT): 0.1 (fur alle drei Schichten).

Verhaltnis zwischen Vertikaler Querdispersivitat zur Langsdispersivitat (TRPV):
0.01 (fur alle drei Schichten).

AuBerdem kann hier noch ein Wert flr die molekulare Diffusion eingeben wer-
den. Da die Diffusion im vorliegenden Fall klein ist gegenuber der Dispersion,
wird sie vernachlassigt (DMCOEF = 0).

Flr die Langsdispersivitat soll ein einheitlicher Wert von 20 m im gesamten Mo-
dellgebiet vorgegeben werden.

Ist das Peclet-Kriterium damit erfllt?
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Einschub: Der Dispersionstensor

Die Dispersion ist auch in einem ansonsten isotropen Medium anisotrop, daher
muss der Dispersionskoeffizient im mehrdimensionalen Modell immer als Tensor
geschrieben werden. Einfache Ausdriicke flir diesen Tensor gibt es nur fir Son-
derfalle der Strémung. Im isotropen dreidimensionalen Aquifer gibt es eine Dis-
persivitat in Langs- und eine in Querrichtung zur Stromung. Es gilt dann:

Dxx ny Dx.
D= Dyx Dyy Dyz
D2x Dzy Dz,

Die Elemente, die nicht auf der Hauptdiagonalen liegen, z. B. Dy, und Dy, sor-
gen daflr, dass es einen dispersiven Massenfluss in x-Richtung auch auf Grund
eines Konzentrationsgradienten in y- und z-Richtung gibt:

: oc oc oc
Jd,x =—Dx—/—— ny__ Dy —

oX oy 0z

Falls die x-Achse parallel zur Stromung ausgerichtet ist, sind die Elemente der
Nebendiagonalen Null:

De O O
D=| 0 p, O
0 0 D

5.8 Gleichungslosung (Untermenii Models - MT3DMS - Solver)

Zur Lésung der diskretisierten Transportgleichung mit dem Finite-Differenzen-
Verfahren steht nur ein einziges Verfahren zur Verfigung, namlich der Genera-
lized Conjugate Gradient Solver (GCG).

Als Methode zur Vorkonditionierung ist das Jacobi-Verfahren zu verwenden. Es
sollen 1 duBere Iteration und 50 innere Iterationen gewahlt werden, und der

Relaxationsfaktor betrage 1 (keine Relaxation). Als Konvergenzkriterium ist fur
die Anderungen der Konzentrationsidnderungen zwischen zwei Iterationen (Con-
centration Closure Criterion ) 107 vorzugeben, und der Wert fiir das Printout In-
terval betrage 0 (der Iterationsverlauf wird im Protokoll-File OUTPUT.MTM nicht
aufgeflihrt). Es soll der komplette Dispersionstensor verwendet werden (s.0.).
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Einschub: Iterationen

Der iterative GCG-Gleichungsléser 16st das lineare Gleichungssystem flr den
Stofftransport nicht exakt, sondern liefert lediglich eine Naherungslésung. Dabei
wird zunachst eine Konzentrationsverteilung geschatzt (Initial Concentrat ions)
und diese dann durch mehrfaches Wiederholen des Lésungsalgorithmus sukzes-
sive verbessert. Die einzelnen Teilschritte bei dieser Ndherungslésung nennt
man Iteration. Das Verfahren prift nach jeder Iteration, wie stark sich das Be-
rechnungsergebnis verandert hat.

Sobald diese Anderung geringer ist als der Wert, der im Konvergenzkriterium
(Concentration Closure Criterion ) vorgegeben ist, wird die Gleichungslésung ab-
geschlossen und das Ergebnis gespeichert. Grundsatzlich gilt, dass das Ergebnis
umso genauer wird, je kleiner das Konvergenzkriterium eingestellt wird. Aller-
dings wird nicht jede beliebig hohe Genauigkeit erreicht werden kénnen.

Die Vorgabe von mehreren auBeren Iterationen ist nur bei Verwendung nicht-
linearer Reaktionsterme (z.B. Freundlich-Isotherme) erforderlich. Ansonsten ge-
nlgt eine einzige auBere Iteration.

Bei groBen Modellen mit langen Rechenzeiten oder bei Konvergenzproblemen
kann es sich lohnen, die Methode zur Vorkonditionierung zu variieren, um den
Loser optimal einzustellen. Man kann hier eigentlich nichts falsch machen, denn
es gibt ja nur eine Lésung flr das Gleichungssystem, und diese sollte unabhan-
gig vom Losungsschema sein. Allerdings lasst sich die Rechendauer mit optima-
len Steuerparametern u.U. deutlich verklrzen.

5.9 Kontrolle der Ausgabe (Untermenii Models - MT3DMS - Out-
put Control)

Die Transportberechnung verlauft immer instationar, und haufig werden relativ
viele Zeitschritte bendtigt, um den gewiinschten Simulationszeitraum abzude-
cken. Falls zu jedem Zeitschritt alle berechneten Konzentrationen ausgegeben
wirden, wirde dies schnell zu sehr groBen Datenmengen fihren. Die Ausgabe in
MT3DMS wird daher extern gesteuert. Ohne weitere Eingabe werden die berech-
neten Konzentrationen nur am Ende einer Periode ausgegeben.

Um die zeitliche Entwicklung der Schadstoffausbreitung nachvollziehen zu kén-
nen, sollen die berechneten Konzentrationen auch zu weiteren Zeiten ausgege-
ben werden.

Unterment Output Terms:  Ubernahme der Voreinstellung

Untermeni Output Times:  Klicken mit der linken Maustaste auf das graue Feld
Output Time; danach 6ffnet sich ein Pop-up Fenster, fiir das die voreingestell-
ten Werte zu Gbernehmen sind: Minimum = 0; Maximum = 1.831e9 s (58 Jah-
re); Interval = 1.831e8 s (5,8 Jahre).

Untermeni Misc. : Ubernahme der Voreinstellung
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5.10 Berechnung der Konzentrationen mit dem FD-Verfahren

5.10.1 Models = MT3DMS - Run

Vor dem Beginn der eigentlichen Berechnung werden die Daten, die bisher nur
im bindren Format von PMWIN abgespeichert sind, in das ASCII-Format Uber-
fuhrt, das von MT3DMS bendtigt wird. Dabei erkennt PMWIN automatisch, wel-
che Dateien erzeugt werden mussen und welche bereits vorhanden sind.

Im unteren Teil des Run-Fensters kdnnen zwei Check-Boxen angeklickt werden:

e Regenerate all input files: Die MT3DMS-Dateien werden neu erzeugt, auch
wenn die entsprechenden Dateien schon existieren. Die Umsetzung dieser Op-
tion ist schlimmstenfalls Gberfllssig, sie erzeugt aber keinen Schaden.

e Generate input fil esT3US! Kalls ed Brobieme beli der Be- M
rechnung gibt, kénnen die MT3DMS-Dateien durch Aktivieren dieser Option
erzeugt und Uberprift werden, ohne dass die Modellrechnung startet.

Nach dem Start der Modellrechnungen 6ffnet sich automatisch ein DOS-Fenster,
auf dem der Verlauf der Gleichungslésung dargestellt wird.

Die Modellrechnungen sind jetzt abgeschlossen, und die Ergebnisse sind in ver-
schiedenen Dateien abgelegt. PMWIN bietet neben der bisher gezeigten Erleich-
terung der Dateneingabe auch die Mdglichkeit, die Berechnungsergebnisse dar-
zustellen. Einige der Darstellungsmdglichkeiten werden im Folgenden vorgestelit.

5.11 Verteilung der berechneten Konzentrationen (Untermenii
Tools — 2D - Visualization)

Wahlen Sie bitte unter MT3DMS als Result type Solute Concentration und als
Spezies ihre Transportspezies (Falls mehrere Spezies simuliert werden, kdn-
nen diese hier ausgewahlt werden).

Sie erhalten nun eine Darstellung der berechneten Konzentrationen fur die vor-
gegebenen Zeitpunkte (vgl. Kap. 5.9) und flr alle Schichten.

5.11.1 Anpassung der Darstellung: Options 1 Environment

Unter Appearance koénnen Sie entscheiden, welche Modellparameter in welcher
Farbe dargestellt werden.

Unter Contours lassen sich die Einstellungen fur die Darstellung der berechneten
Konzentrationen anpassen. Wenn Sie auf das graue Feld L e v e kliéken, kénnen
Sie den dargestellten Konzentrationsbereich und die Abstande zwischen den Iso-
linien wahlen (im vorliegenden Fall ist z.B. eine Darstellung zwischen 100 mg/m?
und 1000 mg/m? mit einem Abstand von 100 mg/m? sinnvoll). Unter Label Fo r-
mat koénnen Sie die Beschriftung der Isolinien verandern.
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Einschub: Konzentrationsdarstellung

Es ist grundsatzlich nicht sinnvoll, eine Isolinie flir die Konzentration 0 darzustel-
len, da Konzentrationen < 0 (negative Konzentrationen) in Wirklichkeit nicht
moglich sind. Bei der numerischen Berechnung hingegen kdnnen negative Kon-
zentrationen immer auftreten, auch wenn die negativen Zahlenwerte bei einem
geeigneten Lésungsschema sehr klein sind. Dennoch wilirde dann eine unphysi-
kalische Isolinie fur O dargestellt.

Ein sinnvoller Wert flr die niedrigste darzustellende Isolinie kann z.B. der Trink-
wasser-Grenzwert eines Schadstoffs sein.

5.11.2 Anwendung der Transportberechnung

Es ist davon auszugehen, dass die Schadstoffquelle bereits seit 1961 aktiv ist.
Sind heute schon Belastungen aus dem Schadensherd in einzelnen Wasser-
werksbrunnen zu erwarten?

Wie unterscheiden sich die Fahne in der 3. Schicht (d.h. im tieferen Aquifer) von
der in der 1. Schicht (d.h. im oberflachennagen Aquifer)?

Welche Unterschiede ergeben sich bei Konzentrationsverteilungen bei Verwen-
dung des upwind-Schemas und des zentralen Schemas. Was bedeute die unter-
schiedlichen Ergebnisse fiir die Bewertung der Modellergebnisse?

5.12 Abschadtzung des Einflusses der numerischen Dispersion

Gitterverfahren wie das zuvor verwendete Finite-Differenzen Verfahren erzeugen
immer eine gewisse numerische (,nicht echte”) Dispersion. Es lasst sich generell
nicht exakt abschatzen, wie hoch der Anteil der numerischen Dispersion auf die
gesamte berechnete Vermischung ist.

Eine Methode, um den Einfluss der Dispersion auf das Ergebnis insgesamt zu
untersuchen, besteht darin, zunachst die Dispersion bei den Berechnungen im
Modell auszuschalten. Dann ist es jedoch nicht mehr sinnvoll, die Berechnungen
mit dem Differenzen-Verfahren durchzufliihren, denn dieses erzeugt auch bei
ausgeschalteter Dispersion eine numerische Dispersion.

Stattdessen ist die Charakteristiken-Methode (vgl. Kap. 4.2) zu verwenden, denn
diese ist grundsatzlich frei von numerischer Dispersion.

5.12.1 Berechnung der Konzentration mit dem MOC-Verfahren (Unter-
menii Models - MT3DMS - Advection)

Die Steuerung dieses MOC-Verfahrens ist aufwendiger als beim FD-Verfahren
und erfordert daher auch eine umfangreichere Parameter-Eingabe. Die meisten
dieser Parameter dienen der Kopplung des advektiven Transportschritts mit dem
dispersiven Vermischungsschritt.
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Solution scheme: Method of Characteristics (MOC)

Particle Tracking Algorithm: Hybrid 1st order Euler and 4th order Runge-
Kutta

Simulation Parameters:

Max. number of tot  al moving particles (MXPART): 500000
Courant number (PERCEL): 2
Concentration weighting factor (WD): 0.5
Negligible relative concentration gradient (DCEPS): 0.001
Pattern for initial placement of particles (NPLANE): 4

No. of particles per cell in case of DCCELL<=DCEPS (NPL): 4

No. of particles per cell in case of DCCELL>DCEPS (NPH): 15
Minimum number of particles allowed per cell (NPMIN): 2
Maximum number of particles allowed per cell (NPMAX): 15

Einschub: Steuerparameter fiir das MOC-Verfahren

Zur Berechnung des advektiven Schrittes des MOC-Verfahrens ist es notwendig,
die Geschwindigkeit an jedem Punkt des Modellgebiets aus den von der Stré-
mungsberechnung her bekannten diskreten Geschwindigkeiten zwischen den
Knoten zu interpolieren.

Bei der linearen Interpolation werden die beiden bekannten Geschwindigkeiten
entsprechend ihres Abstandes zum betreffenden Punkt gewichtet:

qX(Xp7 Yoo Zp) = (1_ax)qi,j—1/2,k +a,q 2k
mit gy« = gesuchte Filtergeschwindigkeit in x-Richtung
Xps Ypr Zp = Position des Partikels in x, y, z-Richtung
Qij-1/2,ks Qij+1/2,x = bekannte Filtergeschwindigkeiten in x-Richtung
an der beiden Zellrandern
ax = Gewichtung in x-Richtung = (X, = Xj-1/2)/AX;
Ax; = Gitterweite in x-Richtung

Nach dem gleichen Schema wird in y- und z-Richtung vorgegangen. Anschlie-
Bend werden mittels Division der Filtergeschwindigkeiten durch die effektive Po-
rositat die fur den advektiven Transport maBgebliche Abstandsgeschwindigkeiten
Uy, Uy, U, bestimmt. Die resultierende advektive Bewegung eines Partikels ergibt
sich schlieBlich aus der Uberlagerung der Bewegung in die drei Raumrichtungen
AXp, AYp, Az, mit:
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AX, = Uy (X, Y, Z,)At

Ay, =U,(X,, Y, Z,)At
AZ, =U,(X,,Y,,Z,)At

Zur Berechnung der Partikelbewegung bietet MT3DMS neben dem zuvor gezeig-
ten linearen Schema auch ein aufwendigeres, aber genaueres Runge-Kutta
Schema 4. Ordnung an.

Am Ende eines advektiven Teilschritts wird die mittlere Konzentration in jeder
Zelle des Modells ausgerechnet. Im MOC-Verfahren, das in MT3DMS implemen-
tiert ist, wird dabei das arithmetische Mittel aus den Konzentrationen der einzel-
nen Partikel verwendet. Aus der neuen Konzentration am Ende des advektiven
Teilschritts, C,q, wird dann die Konzentration bestimmt, auf deren Basis der dis-
persive Transport mit dem FD-Verfahren berechnet wird:

C;d =wC,+(1-w)C(t)

Dabei ist w ein Gewichtungsfaktor (Concentration weighting factor WD), der
Werte zwischen 0.5 und 1 annehmen kann, und C(t) ist die Konzentration in der
Zelle zum alten Zeitschritt. Dieser zeitlichen Gewichtung liegt die Uberlegung
zugrunde, dass in Wirklichkeit Advektion und Dispersion simultan ablaufen, wah-
rend die beiden Prozesse im MOC-Verfahren klnstlich entkoppelt werden. Zur
Berechnung der Konzentrationsanderung aufgrund dispersiver Vermischung ACy;
wird daher eine Konzentration gewahlt, die zwischen der Konzentration am Ende
des advektiven Teilschritts C,4 und dem zeitlichen Mittelwert zwischen alter Kon-
zentration und C, liegt.

Die neue mittlere Konzentration in einer Zelle nach Advektion und Dispersion,
C(t+At), ergibt sich dann folgendermaBen:

Ct+At)=C_,+AC,,

Vor der Berechnung des nachsten advektiven Teilschritts missen nun auch noch
die Konzentrationen der einzelnen Partikel aktualisiert werden, d.h. die Konzent-
rationsanderung infolge Dispersion muss nun auf die Partikel verteilt werden.
Falls ACys positiv ist, wird die Konzentrationsanderung einfach zu den Konzentra-
tionen der einzelnen Partikel hinzu gezahlt:

Co(t+At) =C,(t) +AC,,

Wenn ACys jedoch negativ ist und in einer Zelle gleichzeitig Partikel mit hoher
und niedriger Konzentration vorliegen kann es passieren, dass die Konzentratio-
nen von Partikeln mit geringer Anfangskonzentration negativ werden. Dies ist
physikalische nicht sinnvoll und muss daher verhindert werden. Falls also die
Konzentrationen eines oder mehrerer Partikel negativ wirden, werden alle Parti-
kel durch einen Satz gleich vieler neuer Partikel ersetzt, denen dann allen ein-
heitlich die mittlere Zellkonzentration C(t+At) zugeordnet wird.

Fur die Anfangsverteilung der Partikel in einer Gitterzelle des Strémungsmodells
kdnnen unterschiedliche Muster gewahlt werden (NPLANE). Fir NPLANE = 0
werden die Partikel zufallig verteilt, und mit einer ganze Zahl NPLANE > 0 wird
vorgegeben, dass die Partikel gleichmaBig und in NPLANE vertikalen Lagen in-
nerhalb der Zelle verteilt werden.
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Um die Anzahl der Partikel und damit den Speicher- und Rechenaufwand zu be-
grenzen, wird in MT3DMS ein dynamischer Ansatz zur Verteilung der Partikel
gewahlt. Dies bedeutet, dass die Partikel nicht gleichmaBig auf dem Modellgitter
verteilt werden, sondern dass ihre raumliche Verteilung variabel ist, wobei sich
die dynamische Verteilung an den Erfordernissen des Transportproblems orien-
tiert. Als Kriterium dient in jeder Zelle der relative Konzentrationsgradient zu
den Nachbarzellen DCCELL y :

CMAX; ; « —CMIN, ;
CMAX -CMIN

Dabei ist CMAX;jx und CMIN;;x die maximale bzw. minimale Konzentration in der
Umgebung der Zelle mit dem Index i;x . CMAX und CMIN ist die maximale bzw.
minimale Konzentration im gesamten Modellgebiet.

DCCELL ,, =

Falls der relative Gradient DCCELL groBer ist als der vernachlassigbare relative
Konzentrationsgradient DCEPS, werden dort viele Partikel platziert, um die
Transporteffekte in diesem Bereich mdglichst genau nachbilden zu kénnen. Ent-
sprechend werden nur wenige Partikel dort gesetzt, wo der relative Konzentrati-
onsgradient kleiner als DCEPS ist, denn in diesen Bereichen genligt es, den ad-
vektiven Transport mit wenigen Partikeln aufzulésen. Fir den typischen Fall von
Schadstofffahnen in einem ansonsten unbelasteten Aquifer erlaubt der dynami-
sche Ansatz, die Partikel vor allen auf den schadstoffbelasteten Bereich zu kon-
zentrieren. Dadurch wird die Gesamtzahl der Partikel im Vergleich zur gleichma-
Bigen Verteilung reduziert, wahrend im Fahnenbereich weiterhin die gewlinschte
hohe Auslésung zur méglichst genauen Nachbildung des Transports gewahrleis-
tet ist.

Der dynamische Ansatz wird nicht nur bei der Anfangsverteilung der Partikel an-
gewandt, sondern er dient wahrend der ganzen Transportsimulation dazu, die
Partikelverteilung zu optimieren. Veranderungen der Partikelverteilung werden
beispielsweise in Zellen mit Quellen und Senken notwendig. Dabei wird darauf
geachtet, dass in Quellen (z.B. Zustromrander, Infiltrationsbrunnen) neue Parti-
kel gesetzt werden, damit eine gegebene Partikelzahl pro Zelle nicht unterschrit-
ten wird (minimum number of particles allowed per cell NPMIN), wéhrend
in Senken (z.B. Entnahmebrunnen) Partikel herausgenommen werden, um eine
vorgegebene maximale Partikelzahl pro Zelle (maximum number of particles
allowed per cell NPMAX) nicht zu Uberschreiten. Aber auch in Zellen ohne
Quell/Senken-Terme kann es aufgrund einer zeitlichen Veranderung des Kon-
zentrationsgradienten wahrend des Transports sinnvoll sein, Partikel hinzuzu-
nehmen oder zu entfernen.

Es gibt keine generellen Regeln flr die Wahl der Steuerparameter, und es liegt
daher am Modellbearbeiter, einen fur die gegebene Situation optimalen Parame-
tersatz durch Ausprobieren zu finden.

Deaktivieren Sie bitte zunachst das Dispersion package  (Untermenii Models -
MT3DMS - Dispersion Deactivate ) und fuhren Sie dann die rein advektiven
Transportberechnung mit dem MOC-Verfahren durch.

Welche Unterschiede ergeben sich im Vergleich zum FD-Verfahren? Wie sind die
Unterschiede zu bewerten?
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6 Fortsetzung der Ubungsaufgabe

Da die Altlast mdglicherweise eine Bedrohung flir das abstromig gelegene Was-
serwerk darstellt, soll eine hydraulische Sicherungs- und SanierungsmaBnahme
geplant werden. Die Anlage soll aus einem oder mehreren Brunnen bestehen,
die im Abstrom der Altlast im oberflachennahen Aquifer (Schicht 1) installiert
werden.

Das Modellgitter ist mit seiner Auflésung von 100 m x 100 m zwar eigentlich zu
grob, um die Sicherungs- und Sanierungsbrunnen zuverlassig auslegen zu kén-
nen. Fiir das Ubungsbeispiel soll das grobe Gitter dennoch geniigen. Bei einer
echten Modellanwendung sollte die Gitterweite im Bereich der Altlast h6chstens
10m x 10m betragen. In PMWIN ist ein Tool zur Gitterverfeinerung implemen-
tiert.

Einschub: Gitter-Verfeinerung

Das Modell mit dem lokal verfeinerten Gitter weist mehr Spalten und Zeilen auf
als das urspringliche Modell, d.h. der Rechenaufwand steigt mit zunehmender
Knotenzahl bei Verfeinerung des Netzes. Zudem verlangt das Courant-Kriterium
bei kleineren Zellen auch kleinere Zeitschritte. Ein direkter Austausch von Para-
metern zwischen dem urspriinglichen und dem verfeinerten Modell ist nicht mehr
maoglich.

Werden Zellen verfeinert, in denen sich Quellen oder Senken befinden, werden
diese gleichmaBig auf die verfeinerten Zellen verteilt (z.B. Brunnen oder Fest-
konzentrationen).

Da das verfeinerte Gitter eine hdhere Auflésung ermdglicht, kann es sinnvoll
sein, die Verteilung einzelner Parameter zu Uberarbeiten.

6.1 Erweiterung des Modellzeitraums
Die geplante Sicherungs- und SanierungsmaBnahme soll Gber einen Zeitraum

von 10 Jahren als Periode 6 an das bestehende Modell angehangt werden (Prog-
nosezeitraum):
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Eine alternative Vorgehensweise bestlinde darin, die Modellrechnungen zur Aus-
legung der MaBnahme erst 2018 beginnen zu lassen (und nicht schon 1961). In
diesem Fall musste die Anfangsverteilung der Schadstoffkonzentration aus der
vorangegangenen Berechnung Ubernommen werden. Mit der alternativen Vorge-
hensweise kdnnte die Rechenzeit deutlich reduziert werden, da bei einer Variati-
on des Sanierungsschemas der vorausgehende Modellzeitraum von 1961 - 2018
nicht erneut simuliert werden musste.

Einschub: Anfangsverteilung

Falls im Modellgebiet eine ausreichende Zahl von Messstellen vorhanden ist, wa-
re es grundsatzlich denkbar, die Anfangsverteilung des Schadstoffs auf der Basis
einer oder mehrerer Stichtagsmessungen zu interpolieren bzw. zu extrapolieren
und die Transportberechnungen am entsprechenden Stichtag beginnen zu las-
sen.

Bei Verwendung einer interpolierten Konzentrationsverteilung als Startbedingung
muss jedoch bertcksichtigt werden, dass diese Verteilung zundchst nicht exakt
zu den im Modell angenommenen Randbedingungen (beispielsweise hinsichtlich
der Schadstofffreisetzung) passen wird. Es kommt daher zu einer sog. numeri-
schen Einschwingphase, in der die modellinterne Anpassung zwischen Vorgabe-
werten und Randbedingungen stattfindet. Die berechneten Konzentrationen kén-
nen in diesem Zeitraum durch numerische Effekte verfalscht sein. Denkbar ist
beispielsweise, dass die aus der Interpolation resultierenden Bereiche mit den
héchsten Schadstoffkonzentrationen nicht exakt mit den im Modell angenomme-
nen Positionen der Schadstoffherde zusammenfallen.
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Alternativ dazu kann, wie im Ubungsbeispiel der Fall, der Beginn der Simulati-
onsrechnungen soweit in die Vergangenheit zurickverlegt, dass von einem noch
unbelasteten Aquifer als Startbedingungen ausgegangen werden kann (ab initio
Rechnung) oder dass zumindest die zuvor beschriebene numerische Einschwing-
phase zu Beginn des interessierenden Simulationszeitraums abgeschlossen ist.
Die Festlegung der Anfangsverteilung flir den eigentlich betrachteten Simulati-
onszeitraum erfolgt damit in einer vorlaufenden Modellrechnung und gehdrt zur
Modellkalibrierung, denn Ziel dieser Vorberechnungen ist es ja, dass die ge-
wiinschten Konzentrationsverteilung zu Beginn des anschlieBenden Simulations-
zeitraums nachgebildet wird.

Der Nachteil dieser letzteren Vorgehensweise ist, dass der gesamte Simulations-
zeitraum einschlieBlich der Vorberechnungen sehr lang werden kann (mehrere
Jahrzehnte sind mdglich), und dass fur diesen Zeitraum auch Informationen zur
Grundwasserstromung ermittelt werden miussen (beispielsweise zum langjahri-
gen Betrieb von Wasserfassungen). Eine Berechnung der Startkonzentrationen
durch eine vorgeschaltete Simulation wie zuvor dargestellt ist jedoch der direk-
ten Verwendung einer interpolierten Stichtagsmessung grundsatzlich vorzuzie-
hen, auch wenn dadurch der Aufwand zur Datenerhebung und der Rechenauf-
wand erhdht werden.

6.2 Abschatzung der erforderlichen Entnahmeraten

Um den Schadstoffaustrag aus der Altlast zuklnftig verhindern zu kénnen ist es
erforderlich, das abstromende schadstoffbelastete Grundwasser komplett zu er-
fassen, d.h. die Forderrate muss mindestens so hoch sein wie der Grundwasser-
abstrom aus dem Bereich der Altlast. Die H6he dieses Grundwasserabstroms
kann Uber die Wasserbilanz ermittelt werden, und zwar in dem der Abstrombe-
reich der Altlast als Teilzone (Subregion) der Wasserbilanz markiert wird
(Tools i Water Budget - Subregions ).

Teilzonen werden mittels ganzer Zahlen markiert, d.h. wenn Sie beispielsweise
eine Anzahl von Modellzellen als Teilzone (Subregion) durch Eingabe des Werts 1
markieren, wird zusatzlich zur Wasserbilanz flir das gesamte Modellgebiet auch
noch diejenige fir die Teilzone 1 ausgegeben. Die Voreinstellung ist 0, d.h. es
werden keine Teilzonen berechnet. Maximal kénnen 50 Teilzonen eingegeben
werden.

6.3 Hydraulische Auslegung mittels Bahnlinien (Untermenii Mo-
dels - PMPATH)

Der advektive Schadstoffabstrom soll zunachst mittels Bahnlinien simuliert wer-
den. Implementieren Sie den oder die geplanten Entnahmebrunnen bitte so,
dass keine Bahnlinie aus dem Altlastbereich mehr in den Abstrom gelangen
kann. Die Verteilung der Brunnen und die einzelnen Férderraten sind durch Aus-
probieren zu ermitteln.

Die Funktionsweise des Bahnlinienmodells ist im Skript zur Strémungsmodellie-
rung erlautert.
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Denken Sie bitte daran, dass nach jeder Anderung an der Brunnenkonfiguration
eine neue Stromungsberechnung durchzuflhren ist.

6.3.1Simulation des Stofftransports (Untermenii Models - MT3DMS -
Run)

Fur die im Rahmen der Bahnlinienbetrachtung ausgewahlte Brunnenkonfigurati-
on ist der Stofftransport zu berechnen.

Um den zeitlichen Verlauf der Schadstoffentwicklung auch im Prognosezeitraum
(2018 - 2028) nachvollziehen zu kénnen, sind im Untermenid Models i
MT3DMS i Output Control i Output Time die Ausgabezeitpunkte anzupas-
sen. Bitte verwenden sie folgende Ausgabesteuerung:

Minimum: O

Maximum: 2.147E+09

Interval: 3.15E+07 (= 1 Jahr)

Die Output Freq uency wird dann automatisch zu 70 (Jahre).

Bitte verwenden sie das Finite-Differenzen Verfahren mit upstream-Gewichtung
und aktivieren Sie das Dispersion Package wieder

Wie verhalt sich die Schadstofffahne im Prognose-Zeitraum?

Mit welchen Schadstoffkonzentrationen ist in einer Aufbereitungsanlage flr das
Férderwasser zu rechnen?

Welche Schadstofffracht wird am Ende des Prognosezeitraums (2028) aus dem
Aquifer entnommen?

6.3.2Implementierung von Messstellen

Vorhandene oder geplante Messstellen kdnnen im Unterment Models i1
MT3DMS i Concentration Observations  eingegeben werden:

¢ Im Feld Name bitte keine Leerzeichen, Umlaute oder Schragstriche (/) ver-
wenden.

e Der Namen kann aus maximal 8 Zeichen bestehen.
Im Feld Layer Proportions ist anzugeben, Gber welche Modellschichten die
Messstellen verfiltert sind.

¢ Bitte geben Sie mindestens 3 Messstellen im Fahnenbereich ein und stellen
Sie den zeitlichen Verlauf der Schadstoffentwicklung in diesen Messstellen im
Simulationszeitraum dar.

37



7 Transport und Reaktion

Bisher wurde nur der Transport konservativer Wasserinhaltsstoffe betrachtet.
Diese erfahren advektiven und dispersiv/diffusiven Transport, sie gehen aber
keinerlei chemische oder physikalisch-chemische Wechselwirkungen ein.

Flr viele Wasserinhaltsstoffe trifft diese Annahme nicht zu. Beispielsweise wer-
den organische Verbindungen im Grundwasser haufig mikrobiell abgebaut oder
sie sorbieren an das Aquifermaterial.

In MT3DMS kénnen u.a. ein Abbau 1. Ordnung und lineare und nichtlineare Re-
tardierung berlcksichtigt werden. Diese beiden Reaktionsprozesse werden im
Folgenden naher erldutert.

7.1 Abbau 1. Ordnung

Beim Abbau erster Ordnung ist die Konzentrationséanderung eines Stoffes pro
Zeiteinheit proportional zur eigenen Konzentration. Der Proportionalitatsfaktor
ist die Abbaurate:

dc

—=-AC
dt

mit ¢ = Konzentration [M/L?]
t = Zeit [T]
1 = Abbaurate [1/T]

Der radioaktive Zerfall folgt sehr genau obigem Gesetz erster Ordnung. Unter
bestimmten Randbedingungen kann ein Zerfallsgesetz 1. Ordnung aber auch fur
die Beschreibung des chemischen oder biochemischen Abbaus von organischen
Schadstoffen verwendet werden. Wenn z.B. die Abbaurate eines Schadstoffs al-
lein von der Konzentration des Schadstoffs selbst abhangt, wenn also die Kon-
zentrationen anderer Stoffe wie Oxidationsmittel keine Rolle spielen, kann der
Schadstoffabbau oft mittels einer Kinetik erster Ordnung bzgl. der Schadstoff-
konzentration beschrieben werden.

Im allgemeinen Fall sind die chemischen oder biochemischen Reaktionsraten ei-
ner Verbindung im Untergrund jedoch immer auch eine Funktion der Konzentra-
tionen weiterer Reaktionspartner. Solche Systeme miteinander wechselwirkender
Stoffe kdnnen dann nicht mehr adaquat mit einfachen Abbaumodellen nachge-
bildet werden, sondern verlangen den Einsatz von Multispezies-Modellen.

Ein Abbauterm erster Ordnung ist in fast allen Transportmodellen vorhanden. Er
kann immer dann eingesetzt werden, wenn entweder experimentelle Daten auf

einen Schadstoffabbau hinweisen, oder wenn Abbauprodukte im Aquifer festge-
stellt werden, oder wenn sich im Rahmen der Modellkalibrierung zeigt, dass das
Modell die Schadstoffkonzentration mit zunehmendem Abstand vom Schadstoff-
herd Uberschatzt, d.h. wenn die berechneten Konzentrationen mit zunehmender
FlieBstrecke systematisch hoher werden als die Messwerte.

Die Abbaukonstanten flr organische Schadstoffe sind jedoch oft a priori nicht
bekannt und von Fall zu Fall sehr unterschiedlich, da beispielsweise die jeweili-
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gen Redoxverhaltnisse die mikrobielle Dynamik stark beeinflussen. Haufig kdon-
nen sie nur im Nachhinein aus einer Massenbilanz abgeschatzt werden. Fir viele
organische Verbindungen sind aber auch so genannte Halbwertszeiten in der Li-
teratur dokumentiert'2. Diese Werte wurden in Laborversuchen oder unter Feld-
bedingungen ermittelt oder abgeleitet und sind ein grobes MaB fir die Abbau-
barkeit einer Verbindung bei gegebenen Milieuparametern (z.B. unter aeroben
oder anaeroben Bedingungen in typischen Aquifermaterialien). Beispiele flr
Halbwertszeiten sind in der folgenden Tabelle aufgelistet.

Mittlere Halbwertszeit [d] | Aerobe Bedingun- |Anaerobe Bedingungen / re-
gen duktive Dechlorierung

Benzol 2 87

Toluol 3 3

m-Xylol 4 11

o-Xylol 8 46

Tetrachlorethen (PER) 693 10

Trichlorethen (TRI) 139

Vinylchlorid 8

Aus der Halbwertszeit t,/; lasst sich die in Modellen Ublicherweise benétigte Ab-
baurate bestimmen:

a=In2

tyo

Die in obiger Tabelle gezeigten Halbwertszeiten sind jeweils Mittelwerte aus
stark streuenden Einzelergebnissen. Sie sind daher nicht als feste Konstanten zu
verstehen, die unmittelbar in ein Grundwassermodell Gbernommen werden kon-
nen, sondern vielmehr Richtwerte, die eine generelle Tendenz zeigen. Beispiels-
weise erkennt man die relative gute Abbaubarkeit der BTX-Verbindungen (Ben-
zol, Toluol, Xylol) in aeroben Aquiferen, wahrend Benzol unter anaeroben Bedin-
gungen bestandiger ist. Deutlich wird auch die geringe Abbaubarkeit von PER
und TRI und aeroben Bedingungen, wahrend die Dechlorierung in anaeroben
Aquiferen relativ schnell ablaufen kann.

Auf der Homepage der Bund/Lander-Arbeitsgemeinschaft Bodenschutz (LABO)
sind u.a. Informationen zum Schadstofftransport im Untergrund zu finden
(http://www.labo-deutschland.de/).

! Suarez, M.P., Rifai, S. (1999): Biodegradation rates for fuel hydrocarbons and chlorin-
ated solvents in groundwater. - Bioremediation Journal 3(4): 337 - 362.

2 Wabbels, D., Teutsch, G. (2008): Leitfaden Natiirliche Schadstoffminderungsprozesse
bei mineraldlkontaminierten Standorten - Methoden, Empfehlungen und Hinweise zur
Untersuchung und Beurteilung. - 222 S.; Zentrum fir Angewandte Geowissenschaften,
TUbingen.

39


http://www.labo-deutschland.de/

Wenn Abbauparameter aus Literatur Ubernommen werden ist darauf zu achten,
dass die hydrochemischen Bedingungen im Aquifer mit denen Ubereinstimmen,
fur die die Koeffizienten in der Literatur bestimmt wurden (z.B. aerobe oder an-
aerobe Bedingungen). Die Ubernahme von Literaturdaten kann insbesondere fiir
Szenarienberechnungen sinnvoll sein, z.B. zum Vergleich einer Situation ohne
Abbau mit einer mit typischerweise zu erwartendem Abbau.

In vielen Anwendungsfallen werden die Abbauparameter jedoch nicht vor vorn-
herein festgelegt, sondern im Rahmen der Modellkalibrierung angepasst. Die
zentrale Schwierigkeit bei dieser Anpassung besteht darin, die Auswirkung von
Verdinnungs- bzw. Umstromungsprozessen von denen maglicher Abbauprozes-
se zu unterscheiden. Deshalb ist es erforderlich, dass klar dokumentiert wird,
wieso die Simulation mit Abbau plausibler ist als eine ohne Abbau.

7.2 Retardierung (Sorption/Desorption)

Die Retardierung eines Wasserinhaltsstoffes kommt durch dessen Wechselwir-
kung mit dem Aquifermaterial zustande. Verschiedene Arten von Wechselwir-
kungen werden haufig unter dem Begriff Sorption zusammengefasst.

Bei der linearen Sorption wird der Zusammenhang zwischen geldster und adsor-
bierter Konzentration Uber eine lineare Isotherme beschrieben:

Ca = kd Cg
mit c,= Konzentration des Stoffes am Aquifermaterial M/M
¢y = geldste Konzentration des Stoffes M/L3

ks = Adsorptionskoeffizient oder Verteilungskoeffizient L3/M

Fur den linearen Fall Iasst sich ein Retardierungsfaktor R definieren:

R:(l'i‘ pmatnmatkd]
Ne

mit R = Retardierungsfaktor -
pma = Dichte des Feststoffes M/L3
Nmat = relativer Anteil der Feststoffmatrix am Gesamtvolumen -
ne = effektive (transportwirksame) Porositat -

Haufig findet man pna Nmat ZUr Schittdichte (,bulk density™) p, zusammengefasst.

Anschaulich bedeutet der Retardierungsfaktor, dass der Transport eines retar-
dierten Stoffes beziglich des Wassertransports um den Faktor R verzdgert ist.

Einige Grundwassermodelle verlangen die Eingabe des Verteilungskoeffizienten
ks und berechnen daraus intern den Retardierungsfaktor R, bei anderen Modellen
muss R direkt eingegeben werden.
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Organische Verbindungen weisen immer eine mehr oder weniger stark ausge-
pragte Retardierung auf. Flr viele organische Schadstoffe wurden empirische
Beziehungen zwischen physikalisch-chemischen Stoffeigenschaften und Vertei-
lungskoeffizienten bzw. Retardierungsfaktoren im Aquifer aufgestellt.

Beispielsweise gibt es aus Laborversuchen abgeleitete Abschatzungen fur den
Verteilungskoeffizienten koc eines organischen Schadstoffs zwischen den organi-
schen Bestandteilen des Aquifermaterials (z.B. Humus) und Wasser. Die koc-
Werte sind auf den Gehalt an natirlichem organischem Kohlenstoff im Aquifer
bezogen. Man erhélt daraus den Verteilungskoeffizienten k;, wenn man den koc-
Wert mit dem Gehalt des Bodens an organischem Kohlenstoff foc multipliziert:

Ko = foc koc

Diese Naherung ist nur fir Kohlenstoffgehalte von mehr als 0,1% gultig. Bei ge-
ringerem Gehalt des Aquifers an organischem Material werden Wechselwirkun-
gen der organischen Wasserinhaltsstoffe mit der mineralischen Matrix, insbeson-
dere mit Tonmineralien, maBgebend.

In der folgenden Tabelle sind die Retardierungsfaktoren ausgewahlter Schadstof-
fe fir einen hypothetischen Aquifer mit n. = 0,3, Nma = 0,7, pna = 2,65 kg It und
foc = 0,1% dargestellt. Die koc-Werte sind aus MONTGOMERY & WELKOM? entnom-
men:

Stoff Herkunft / Ver- Sum- Koc R [-]
wendung fr;'lr?:él [l kg1

Tetrachlorethen (PER) Losemittel C.Cly 250 2,55

Vinylchlorid Abbauprodukt C,HsCl 2,5 1,02

Benzol Treibstoffzusatz CeHe 60 1,37

o-Xylol Loésemittel CgH1o 130 1,8

Monochlorbenzol Pestizidproduktion CsHeCl 310 2,9

1,2,4-Trichlorbenzol Pestizidproduktion | CgHeCls 1600 10,9

Naphthalin Kokerei CioHs 1300 9,0

Anthracen Kokerei Ci4H10 20000 125

In einigen Grundwassermodellen kénnen neben der linearen Sorption auch nicht-
lineare Adsorptionsprozesse simuliert werden. Dabei kommt beispielweise die
FREUNDLICH-Isotherme zur Verwendung:

ca=Kg

mit k = Freundlich-Konstante (Dimension abhangig von n), n = Freundlich-
Exponent

3 Montgomery, J.H., Welkom, L.M. (1990): Groundwater chemicals desk reference. - 640
S.; Chelsea, MI (Lewis Publishers).
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Fir n = 1 wird die FREUNDLICH-Isotherme zur linearen Isotherme. Fir n < 1 wer-
den die kleineren Konzentrationen starker adsorbiert, es ergibt sich eine soge-
nannte konvexe Isotherme. Fir n > 1 werden die groBeren Konzentrationen
starker adsorbiert, es ergibt sich eine konkave Isotherme.

Eine weitere nichtlineare Beschreibung der Adsorption liefert die LANGMUIR-
Isotherme:

— Camax kL Cg
1+ kL Cg

a

mit k. = Langmuir-Konstante L3 M-1
Camax = Maximale adsorbierte Konzentration (Sattigungskonz.) M M-1

Die LANGMUIR-Isotherme ist eine sogenannte Sattigungs-Isotherme. Fir kleine
geléste Konzentrationen ¢, ist der Nenner naherungsweise 1, und es ergibt sich
ein lineares Verhalten. Fur groBe Konzentrationen ¢, ndhert sich die adsorbierte
Konzentration c, der maximal méglichen Konzentration c,maxa@n, und die Retardie-
rung wird geringer.

Die untenstehende Abbildung veranschaulicht die Wirkungsweise unterschiedli-
cher Isothermen auf den Stofftransport. Alle Konzentrationsverteilungen wurden
fir den gleichen Zeitpunkt dargestellt. Abbildung (a) zeigt die Stoffausbreitung
ohne Retardierung. Darunter (Abbildung b) sieht man die Auswirkung einer line-
aren Retardierung auf den Stofftransport mit einem Retardierungsfaktor von 2.
Die Abbildung (c) veranschaulicht die Auswirkung einer Freundlich-Isotherme
mit einem Exponent von 0,8 (konvexe Isotherme), und (d) zeigt die Verteilung
bei Annahme einer Freundlich-Isotherme mit einem Exponent von 1,3 (konkave
Isotherme). Die geringere Maximalkonzentration in der Abbildung (a) (ohne Re-
tardierung) wird dadurch verursacht, dass hier der Wasserinhaltsstoff schon wei-
ter gelaufen ist als in den Ubrigen drei Fallen und dass sich deshalb die Dispersi-
on bereits starker entfalten konnte.
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In MT3DMS wird schlieBlich folgende Differenzialgleichung des reaktiven Trans-
ports gelost:

R@=—ch+V(DVc)+E+ﬂ(CZ—c)—Ac
ot Ne Ne

bzw.

oc u 1 o2 w A
—=—-—Vc+=V(DVe)+—+—(cy—C)——=C¢C
~ =g Ve V(Ovo (c:=0) -7

e ne

Dies bedeutet, dass die Gleichungslésung véllig analog zum nicht-reaktiven Fall
verlauft, wobei jedoch ein zusatzlicher linearer Abbauterm hinzukommt und alle
Terme auf der rechten Seite durch R dividiert werden.

7.3 Abschluss der Ubungsaufgabe
Es soll simuliert werden, wie sich selbst ein geringer Abbau auf den Schad-
stofftransport auswirkt.

Als Verfahren flir den advektiven Transport ist wieder das upwind-gewichtete
FD-Verfahren mit einer Courant-Zahl von 0.75 zu wahlen, die Dispersion soll
bertcksichtigt werden.

7.3.1Festlegung der Reaktion (Untermenii Models -MT3DMS - Simulati-
on Settings)

Der Abbau ist als Reaktion erster Ordnung vorzugeben.

Type of reaction:  First-order irreversible reaction

7.3.2Eingabe der Reaktionsparameter (Untermenii Models - MT3DMS -
Chemical Reaction)

Die Halbwertszeit des Schadstoffs soll in allen drei Schichten 10 Jahre betragen.
Dies entspricht einer Abbaurate von 2.2e-9 s™.

7.3.3Berechnung der Schadstoffausbreitung (Untermenii Models -
MT3DMS - Run)

Berechnen Sie zunachst den Schadstofftransport ohne Abbau von 1961 - 2018
und speichern Sie die Konzentrationsverteilungen am Ende des Simulationszeit-
raums grafisch ab.
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Fihren Sie die Berechnung dann unter den o.g. Abbau-Bedingungen durch und
vergleichen Sie das Ergebnis mit der Situation ohne Abbau.
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8 Kalibrierung und Anwendung von Transportmo-
dellen

Ziel der Transportkalibrierung ist es, die Modellparameter innerhalb plausibler
Grenzen so zu variieren, bis die in den Messstellen beobachteten Stoffkonzentra-
tionen oder Konzentrationsverlaufe im Modell nachgebildet werden kénnen. Dies
ist ganz analog zur Vorgehensweise bei der Strémungsmodellierung, bei der es
um die Nachbildung gemessener Wasserstande oder Zeitreihen der Wasserstan-
de geht.

Variiert werden kénnen dabei zundchst die Rand- und Anfangsbedingungen des
Stofftransports und die Transportparameter. Es kann jedoch auch vorkommen,

dass sich bei der Transportkalibrierung die Notwendigkeit zur Uberarbeitung des
Stromungsmodells ergibt.

8.1 Anpassung der Transportparameter

Durch die Variation der effektiven Porositat und des Retardierungskoeffizienten
lasst sich die Ausbreitungsgeschwindigkeit eines Schadstoffs steuern. Selbstver-
standlich miUssen die Werte innerhalb plausibler Grenzen gewahlt werden. So
ware eine effektive Porositat von mehr als 40 % oder eine starke Retardierung
fur eine polare Verbindung wie Vinylchlorid kein akzeptables Ergebnis einer Mo-
dellkalibrierung. Da beide Parameter auf zeitliche Effekte der Stoffausbreitung
wirken, kénnen sie auch nur bei Vorliegen von Konzentrationszeitreihen und un-
ter deutlich instationdren Bedingungen (Ausbreitung oder Schrumpfen einer
Fahne) angepasst werden.

Die Veranderung der Dispersivitaten erlaubt die Verdinnung des Schadstoffs zu
steuern. Bei mehr oder weniger stationdaren Fahnen ist es dann vor allem die
Querdispersivitat, die als sensitiver Parameter wirkt.

Die Berlcksichtigung eines Schadstoffabbaus oder —umbaus und die Anpassung
des entsprechenden Abbaukoeffizienten wurden bereits im Kap. 7.1 diskutiert.

8.2 Riickkopplung mit dem Stromungsmodell

Die zuvor genannten MaBnahmen zur Kalibrierung des Transportmodells betref-
fen ausschlieBlich die Transportberechnungen, d.h. das Stromungsmodell bleibt
unverandert. Es kann jedoch erforderlich werden, im Zuge der Kalibrierung des
Transportmodells auch das Strémungsmodell anzupassen.

Eine solche Situation kann sich ergeben, wenn beispielsweise die beobachtete
Ausbreitungsgeschwindigkeit des Schadstoffs bei Annahme plausibler Porositaten
und Retardierungskoeffizienten nicht mehr nachgebildet werden kann. Dann
kdnnte es auch sein, dass die hydraulische Durchlassigkeit nicht korrekt abge-
schatzt war und dass deshalb bereits die Filtergeschwindigkeiten aus dem Stro-
mungsmodell nicht korrekt sind.
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Eine weitere typische Situation, die den Ruckgriff auf das Strémungsmodell er-
fordert, entsteht bei der Transportmodellierung, wenn die simulierte Ausbrei-
tungsrichtung nicht mit der beobachteten Ubereinstimmt. Die Ausbreitungsrich-
tung kann im Transportmodell allein gar nicht angepasst werden, d.h. hier ist
immer das Stromungsmodell zu verandern, z.B. durch Anpassung der raumli-
chen Verteilung der hydraulischen Durchlassigkeiten oder der Zu- und Abflisse.

Die Kalibrierung des Transportmodells unter Rickgriff auf das Stromungsmodell
ist relativ aufwandig, denn es muss gewahrleistet sein, dass bei einer Verande-
rung des Stromungsmodells nicht nur das Ergebnis der Transportmodellierung
verbessert wird, sondern dass auch das Ergebnis der Strémungsmodellierung
(d.h. die Nachbildung der beobachteten Piezometerhdhen) nicht wesentlich
schlechter wird.

8.3 Qualitatskriterien der Transportkalibrierung

Bei der Strémungskalibrierung kann die Qualitat des Ergebnisses grafisch an-
hand eines Streudiagramms veranschaulicht werden bzw. es kann gezeigt wer-
den, dass die Abweichung zwischen gemessenen und berechneten Wasserstan-
den minimiert wurde.

Diese Vorgehensweise kann nicht unverandert flir die Transportkalibrierung
Ubernommen werden. Dies liegt vor allem an der Natur der zugrundeliegenden
Prozesse. Die Grundwasserstromung beschreibt letztlich eine Ausbreitung von
Druck, die relativ gleichmaBig in allen Raumrichtungen erfolgt. Der dispersive
Teil der Schadstoffausbreitung geschieht auch in dieser Form, die in aller Regel
dominierende advektive Ausbreitung erfolgt jedoch nicht gleichmaBig, sondern
sie ist immer raumlich gerichtet.

Daher gibt es im typischen Fall der Abstromfahne eines Schadstoffherds oder
einer Altlast immer relativ viele Messstellen, in denen kein oder sehr wenig
Schadstoff gemessen wird, weil sie auBerhalb oder am Rand der Fahne liegen.
Die Messstellen im zentralen Bereich der Fahne kédnnen dagegen extrem hoch
belastet sein. Die Spanne zwischen den Messwerten ist beim Stofftransport da-
her sehr viel gréBer als bei der Grundwasserstrémung und die Messwerte sind
auch meist viel ungleichmaBiger verteilt. Ein Streudiagramm bzw. eine formale
Berechnung der mittleren Abweichung sind daher haufig nicht sehr aussagekraf-
tig.

Stattdessen muss mehr Dokumentationsaufwand in die kritische Erlauterung und
Diskussion der Ergebnisse investiert werden. So kann es flr die Modellkalibrie-
rung schon ausreichend sein, wenn zumindest der Trend der Schadstoffausbrei-
tung oder charakteristische Eigenschaften richtig erfasst wurden. Dies kann bei-
spielsweise durch den grafischen Vergleich zwischen der aus Messwerten inter-
polierten und der berechneten Schadstofffahne dokumentiert werden.

Eine besondere Bedeutung bei der Kalibrierung kommt aktiven Férderbrunnen
zu, da diese eine gewisse raumliche Mittelung der Schadstoffverteilung leisten.
Daher sind die dort gemessenen Konzentrationen aussagekraftiger als Konzent-
rationsmessungen in passiven Messstellen, die sehr viel starker von lokalen Zu-
falligkeiten beeinflusst sind. Dies ist anders als im Fall der Strémungskalibrie-
rung, bei der Wasserstande aus aktiven Brunnen u.a. wegen Brunneneffekten flr
die Modellkalibrierung haufig nur bedingt verwendet werden kénnen.
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Hilfreich flr die Kalibrierung des Transportmodells kénnen auch gemessene Kon-
zentrationsganglinien an Messstellen sein, wenn sich an diesen Messstellen die
hydraulische Situation, z.B. aufgrund eines beginnenden Sanierungsbetriebs,
deutlich andert.

8.4 Modell-Test

Bei einem Modell-Test (friher Validierung genannt) soll untersucht werden, ob
es gelingt, mit dem flr einen bestimmten Stichtag oder fiir einen ausgewahlten
Zeitraum kalibrierten Modell auch die gemessenen Konzentrationen aus einem
anderen Zeitraum oder fUr veranderte Randbedingungen nachzubilden. Zeitlich
variable EingangsgréBen wie Grundwasserneubildung, Randzuflisse oder Schad-
stoffeintrage werden dabei entsprechend angepasst.

Eine weitere Moglichkeit des Modell-Tests besteht darin, beispielsweise Abbaura-
ten oder Sorptionskoeffizienten zunachst anhand der beobachteten Konzentrati-
onsverteilung anzupassen und danach die daraus ermittelten Parameterwerte
mit solchen aus unabhangigen Feld- oder Laboruntersuchungen zu vergleichen.

Gelingt die Nachbildung flir den neuen Zeitraum nicht oder weichen die im Mo-
dell ermittelten Werte von denen der unabhangigen Messungen deutlich ab, wird
eine Uberpriifung und Anpassung der Modellparameter erforderlich. Der Model-
Test ist damit letztlich eine Fortfihrung der Modellkalibrierung.

8.5 Anwendung des Transportmodells

8.5.1 Darstellung des Ist-Zustands

Das kalibrierte Transportmodell gibt zunachst Auskunft tber die Schadstoffmas-
sen und deren raumlich-zeitliche Veranderung fir das gesamt Modellgebiet oder
fir ausgewahlte Teilbereiche. Die Schadstofffracht als Kombination von Konzent-
ration und Abfluss erlaubt eine genauere Beurteilung der Schadstoffsituation als
die Betrachtung der Konzentration allein. Es ist beispielsweise mdglich, dass in
einem Teilbereich des Aquifers zwar hohe Schadstoffkonzentrationen festgestellt
werden, dass dort aber der Wasserumsatz so gering ist, dass die in diesem Be-
reich auftretende Schadstofffracht wiederum gering ist.

Eine weitere unmittelbare Anwendung des Transportmodells kann darin beste-
hen, Schadstofffahnen im Modellgebiet potenziellen Verursachern zuzuordnen
(denn jede Schadstofffahne im Modell hat ja einen genau definierten Ursprung).
Bei mehreren Schadensherden kann im Modell deren jeweilige relative Bedeu-
tung fur die im Abstrom gemessenen Schadstoffkonzentrationen ermittelt wer-
den. Das Transportmodell kann hier einen sehr wichtigen Beitrag zur Unterstit-
zung der weiteren Erkundung des Modellgebiets leisten.

Um Missverstandnisse zwischen Auftraggebern und Modellierer zu vermeiden, ist
es wichtig, dass die Aufgabenstellung flir das Transportmodell bereits im Vorfeld
klar definiert wird, d.h. es muss deutlich werden, zu welchen Aspekten des
Schadstofftransports im Rahmen der Darstellung des Ist-Zustands Aussagen er-
wartet werden.
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8.5.2 Prognoseberechnungen

Die Vorhersage von Absolutwerten der Schadstoffkonzentrationen mit dem
Transportmodell fir einen bestimmten Zeitpunkt in der Zukunft ist sehr unsi-
cher. Einmal liegt das an der meist sehr begrenzten Kenntnis des Untergrunds
hinsichtlich der Strémungs- und Transportparameter, zum anderen aber auch an
der Unkenntnis der zukilnftigen hydraulisch-hydrologischen Situation (z.B. Ent-
wicklung der Grundwasserneubildung und der Grundwasserférderung im Modell-
gebiet).

Die Starken der Transportmodellierung liegen vielmehr in der Prognose relativer
Entwicklung, d.h. wie verandert sich die Schadstoffsituation in der Zukunft bei
Veranderung hydraulischer oder hydrochemischer Randbedingungen. Flr derar-
tige Aussagen ist speziell die Szenarientechnik geeignet.

Dabei wird meist ein sog. Basislauf festgelegt, und danach werden die Ergebnis-
se unterschiedlicher Szenarien mit dem Ergebnis des Basislaufs verglichen. Typi-
sche Szenarien sind unterschiedlicher Betriebsweisen von Sanierungsbrunnen,
Variation von Abbauprozessen, Berucksichtigung der Auswirkungen verschiede-
ner Sicherungs- oder Sanierungsvarianten, usw. Auch wenn im Rahmen der
Szenarientechnik nicht auf die Prognose von Absolut-Konzentrationen gezielt
wird, so ist sie dennoch ein sehr hilfreiches Werkzeug, um Entscheidungsfindun-
gen im Altlastenbereich zu unterstltzen.

Eine sehr groBe Unsicherheit besteht bei Prognoseberechnungen fast immer hin-
sichtlich des mobilisierbaren Schadstoffvorrats im Untergrund. Aufgrund der ty-
pischerweise stark heterogenen Schadstoffverteilung wird in vielen Modellen von
einem praktisch unbegrenzten Schadstoffvorrat ausgegangen (worst-case An-
nahme). Eine zuverlassige Prognose zum Rest-Dauer der Schadstoff-Freisetzung
im Untergrund ist in der Regel nicht mdglich.

Auch fur die Randbedingungen des Stromungsmodells miissen bei der Prognose
des Schadstofftransports Annahmen getroffen werden, beispielsweise hinsichtlich
der zukUnftigen Betriebsweise von Sanierungsbrunnen.

48



Ubungsaufgabe zur Transportmodellierung

Die umseitige Abbildung zeigt skizzenhaft das Modellgebiet. Es stellt einen Aus-
schnitt aus einem hypothetischen Talaquifer dar, der in der Vertikalen folgen-
dermaBen aufgebaut sein soll:

Gelandeoberkante

100 m U NN
gS, ke = 2x103 m/s

90 m 0 NN
fS, ke = 10* m/s

88 m U NN
mS, ki = 5x10™* m/s
Ez S S ZZ1 68 m U NN

Aquiferbasis

Der Aquifer kann als isotrop angenommen werden, die Grundwasseroberflache
sei ungespannt. Die effektive Porositat betrage 25%, die Grundwasserneubil-
dung 200 mm/a (6,3x10° m/s). Der Fluss sei 20 m breit und 4 m tief. Der Was-
serstand im Fluss betrage im gesamten Modellgebiet h = 97 m i NN

An der bezeichneten Stelle soll ein Wasserwerksbrunnen mit einer Férderleistung
von 10 I/s abgeteuft werden. Der Brunnen soll nur im unteren, mittelsandigen
Aquiferbereich verfiltert sein.

Auf der anderen Seite des Flusses befindet sich eine Kontaminationsstelle, an
der organische Losemittel ins Grundwasser gelangen. Die Schadensstelle sei et-
wa 20 m x 20 m groB. Im oberen, grobsandigen Aquiferbereich wurden dort ma-
ximale Schadstoffkonzentrationen im Grundwasser von 50 mg/l gemessen. Der
Schadensherd beschrankt sich auf den oberen Aquifer.

Mithilfe von MODFLOW und MT3DMS soll un tersucht werden, wie grol3 das Ei n-

zugsgebiet des geplanten Forderbrunnens sein wird. Vor allem soll geprtift we r-
den, ob eine Kontamination des Brunnenwassers durch Schadstoff aus dem g e-
genlberliegenden Schadensherd mdglich ist und wenn ja, mit welchen Scha d-

stoffkonzentrationen im Brunnen zu rechnen ist.
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