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Zusammenfassung

Zusammenfassung

Die Kombination aus hohen flachenspezifischen Stickstofffrachten in Danemark, einem
Zwang zu Reduktion durch Gesetzgeber und einhergehendem Rickgang in den
Eintragen von Né&hrstoffen seit den 1980er Jahren, bilden die Grundlage dieser Studie.
Ziel der Arbeit ist eine Bewertung von Quellen und Senken von Stickstoff aus
landwirtschaftlich genutzten Flachen in den Kattegat mit Hilfe stabiler Isotope. Hierfiir
wurden zwei stark von landwirtschaftlicher Nutzung gepragte Untereinzugsgebiete der
in den Kattegat mundenden Fjorde, Randers Fjord und Limfjord, in Jutland/Danemark
von Mai bis September 2011 vergleichend untersucht. Es wurden Bodenwasser
verschiedener landwirtschaftlich genutzter Flachen und eines Waldgebietes, Grund- und
Drainagenwasser, sowie die abflielenden B&che im Sommer und Herbst beprobt. Die
mit Abstand héchsten Nitratkonzentrationen zeigten sich mit 100 — 5500 pmol L™ im
landwirtschaftlichen Bodenwasser im Gegensatz zu 20 - 300 pmol L™ im Waldgebiet.
Im Grundwasser scheint das Nitrat zu akkumulieren und hat Konzentrationen von 5 —
1700 pmol L*, was auf entweder junges Grundwasser oder Boden mit geringer
Kapazitat zur Entfernung von Stickstoff hinweist. Die groRen Spannbreiten spiegeln die
hohen saisonalen und rdumlichen Unterschiede wider.

Die Isotopenwerte des Bodenwassers unter den Feldern sind typisch fiir intensive
Landwirtschaft und unterschiedliche Diingepraktiken beider Gebiete. Die 8"°N-NOs
Werte von 8,3 * 1,1 %o bzw. 9,1 * 0,9 %o und 5"°0-NOz Werte von 1,9 * 1,4 %o bzw. 2,1
* 1,8 %o in den Abfliissen aus den Gebieten lassen auf einen Export von Nitrat aus den
untersuchten Gebieten schliel3en.

Fur eine vergleichende Einschdtzung von Prozessen und Verbleib von
Stickstoffkomponenten durch die Eintragspfade in die Ostsee wurden Bache, Flusse und
Fjorde im Verlauf bis zum Kattegat untersucht. Im Gebiet 1 findet eine starke Abnahme
der Nitratkonzentration Uber den kompletten Eintragsweg statt, die auf eine hohe
Nitratreduktion hindeuten, weshalb der Fluss Gudena wahrscheinlich eine
Stickstoffsenke darstellt. In Gebiet 2 ist von weiteren hohen Stickstoffquellen im
Verlauf des Flusses Lerkenfeld A auszugehen. Ein hoher Anteil der Stickstofffracht
scheint im inneren Bereich des Limfjord zu verbleiben.

Der Randers Fjord zeigt Mittelwerte von 8,8 * 0,7 %o fiir 8°N-NO3 und 2,0 * 1,5 %o fiir
5'80-NOs. Hohere Werte zeigen sich im Limfjord mit 9,5 * 1,2 %o fiir §°N-NOs und 6,5

* 1,5 %o fiir 8*®0-NOs. In beiden Fjorden kann neben Retention und Vermischung mit
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Zusammenfassung

nahrstoffarmerem Kattegatwasser auch von Denitrifizierung und Aufnahmeprozessen
ausgegangen werden.

Trotz intensiver Reduktion der Nahrstoffeintrdge in der Vergangenheit sind weitere
Anstrengungen, wie eine Verbesserung der N-Effizienz im Anbau, n6étig, um

Akkumulation in Grundwasser und den Stickstoffabfluss von Land zu verringern.
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1 Einleitung

1 Einleitung

Die Ostsee ist mit einer Flache von 412.560 km? nach dem Schwarzen Meer eines der
groRten Brackwassermeere der Erde. Das baltische Meer ist ein fast ganzlich von Land
umschlossenes Nebenmeer des Atlantiks. Eine Verbindung zur Nordsee gibt es tiber die
schmalen und flachen Belte und Sund, sowie den Kattegat, was einen geringen
Wasseraustausch zur Folge hat. Der Einstrom aus der Nordsee betragt etwa 470 km3 y™.
Die SiiBwasserzufuhr iiber die Fliisse weist eine Gesamtmenge von 480 km? y* auf.
Hiervon flieRen 380 km3 y™* in Bottenwiek, Bottensee und den Golf von Finnland. 225
km?® y! Niederschlag komplettieren die positive Wasserbilanz der Ostsee.
SuRwasserausstrom und Einstrom von schwererem, salzigerem Wasser fuihren zu einem
horizontalen, wie vertikalen Salinitatsgradienten. Geringer Wasseraustausch und die
Topographie mit einer ausgeprégten Becken- und Schwellenstruktur tragen zu einer
starken Stratifizierung der Wassersdule und hohen Residenzzeiten des Ostseewassers
bei. All dies macht die Ostsee sensitiv fur Schadstoff- und Néhrstoffverbleib (Nausch
2011; Voss et al. 2011).

Die Nahrstoffanreicherung in aquatischen Okosystemen verbunden mit erhéhter
biologischer Produktion wird als Eutrophierung bezeichnet (Zrtebjerg et al. 2003). In
Flachwassergebieten ist dies mit einer erhohten Primérproduktion von Phytoplankton
und kurzlebigen Makroalgen verkniipft. Eine Zunahme an Phytoplankton geht meist mit
einer Verringerung der Lichteindringtiefe einher, was die Ansiedlung von Seegras und
Makroalgen in der Tiefe begrenzen kann (HELCOM 2009). Kustenfern ist ebenso eine
gesteigerte biologische Produktion des Phytoplanktons zu beobachten. Auf diese folgt
die Sedimentation groRer Mengen von organischem Material. Der Abbau dieses
Materials verbraucht Sauerstoff und kann zu sauerstoffarmen oder sogar -freien
Gebieten fiilhren (HELCOM 2010). Aus diesen Grinden benennt die Helsinki-
Kommission (HELCOM) die Né&hrstoffanreicherung mit den Folgen der Eutrophierung
und dem Sauerstoffmangel als eines der Hauptprobleme der Ostsee (HELCOM 2011).

Laut HELCOM (HELCOM 2009) sind von 17 Bereichen der offenen Ostsee lediglich
die Bottenwiek und das nordostliche Kattegat in einem guten Zustand. Von 172
Kistengebieten sind 11 nicht von Eutrophierung betroffen. Alle 11 Kustengebiete
befinden sich in Bottensee oder —wiek. Jeder untersuchte danische Kistenbereich ist

eutrophiert (Andersen et al. 2010). Eine langanhaltende Verbesserung dieser Situation
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ist laut Conley et al. (Conley et al. 2009) nur durch eine Verringerung der
Né&hrstoffeintrdge erreichbar, da die Zufuhr von N&hrstoffen die Produktivitat eines
Okosystems erhoht (Galloway & Cowling 2002). In der Ostsee wird die
Primarproduktion im Wesentlichen durch die Verfugbarkeit von Licht und Stickstoff
oder Phosphat limitiert (HELCOM 2009). Die Bottensee und Bottenwiek weisen
geringere Produktionsraten auf und sind hauptsachlich phosphatlimitiert. In den von
Eutrophierung vorwiegend betroffenen Gebieten der sogenannten ,,Baltic Proper®,
einschlieBlich des Golfes von Finnland, der finnischen und schwedischen Kisten, ist die
Entwicklung der Phytoplanktonblite und die folgende Sedimentation organischen
Materials  stickstofflimitiert. Die dortigen  Stickstoffeintrage werden durch
stickstofffixierende Cyanobakterien dominiert. Ihr Wachstum ist durch die Menge an
Phosphat begrenzt (EImgren & Larsson 2001; Rabalais et al. 2002; Granélli & Granélli
2008).

Neben stickstofffixierenden Cyanobakterien kann der Eintrag von Stickstoff ins Meer
uber direkte Punktquellen, atmosphérische Deposition und Flusseintrdge aus dem
Einzugsgebiet geschehen (Abbildung 1). Punktquellen wie kommunale Klaranlagen,
Fischfarmen oder Industrieanlagen sind leicht zu identifizieren. Aufwendiger zu
lokalisieren sind diffuse Quellen wie Abflisse von landwirtschaftlich genutzten Flachen
und atmosphérische Deposition im Inland. Wahrend des Transportes von Quelle zu
Meer kann Retention von Stickstoff in Boden, Grundwasser, Seen und im
Wasserverlauf erfolgen, welche die Menge an Stickstoff die Uber Flisse ins Meer
gelangen reduziert (Seitzinger et al. 2005; HELCOM 2011; Nestler et al. 2011).

Diffuse Quellen Natiirlicher

Punktquellen & Hintergrundwert
\Aim- Deposmr:n/
Retention

Punktquellen Flusseintrage Atm. Deposition

\ Eintragin Ostsee /

Abbildung 1: Wege der Stickstoffeintrage in die Ostsee (nach HELCOM, 2011).
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Die Flusseintrége in die Ostsee machen insgesamt 641.000 Tonnen Stickstoff aus. Etwa
400.000 Tonnen gehen auf Stickstofffixierung durch Cyanobakterien zurlck.
Niederschldge tragen 196.000 Tonnen Stickstoff pro Jahr ein (Wasmund et al. 2005;
HELCOM 2011).

Die Konzentration an Nahrstoffen in den Flissen korreliert mit der Landnutzung und
der Bevolkerungszahl in den Anrainerstaaten (Grimvall & Stalnacke 2001). Als Folge
davon zeigen sich in den Kustengebieten der Ostsee erhebliche Unterschiede in den
Né&hrstoffeintrdgen (Voss et al. 2011). Der Grofteil der im Einzugsgebiet lebenden 85
Millionen Menschen findet sich im Siden der Ostsee. Einhergehend sind dort
hauptsachlich industrialisierte Regionen mit intensiver Landwirtschaft und hoher
Populationsdichte anzutreffen. Danemark als Beispiel hierfur, weist die hochsten
flachenspezifischen Stickstoffeintrdge im Einzugsgebiet der Ostsee auf (Paaby &
Mghlenberg 1996; Carstensen et al. 2006). Die am hé&ufigsten in Gewéasser
eingetragenen Stickstoffverbindungen sind Ammonium und Nitrat. Nach Mayer et al.
(Mayer et al. 2002) sind in Einzugsgebieten mit intensiver landwirtschaftlicher und
kommunaler Nutzung Niederschldge als Quellen zu vernachldssigen. Die Hauptquellen
fur Stickstoff aus landwirtschaftlicher Praxis sind intensive Landwirtschaft,

Ausbringung von Giille und mineralischen Dingemitteln (Laane et al. 2005).

Dingemittel enthalten meist Nitrat, Ammonium oder organische
Stickstoffverbindungen. Nitrat und Ammonium koénnen von Pflanzen direkt
aufgenommen werden. Der in organischer Form im Boden vorkommende Stickstoff
wird Uber Mineralisation und Nitrifikation in das stark wasserlosliche Nitrat
umgewandelt. Sofern Nitrat nicht von den Pflanzen aufgenommen wird, kann es mit
dem Bodenwasser unter die Wurzelzone dringen und infolgedessen in das Dran- oder
Grundwasser gelangen (Deutsch 2005; Abbildung 2). Je nach Beschaffenheit des
Bodens variiert die Aufenthaltszeit des Wassers im Boden. Sandbdden beispielsweise
weisen eine hohere Durchléssigkeit als Lehmbdden auf (Abbildung 2; Vagstad et al.
2004).
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Atmosphare

Organischer Dinger
Niederschlag N-Fixierung Mineraldiinger Reste von Pflanzen

N2 N20 “CUNOs f NHs
A LAY ol A
NO2 - ¥ < .
CNHz - Ammoniak-
“““ 1 1 verfliichtigung

NOs: NHs oOrg.N NHs

Denitrifikation

l Mineralisation

Nitrifikation
NO3 «— NOz2 +— NHs

NOz2NOsz

Boden

Nitratauswaschung

NO3

Abbildung 2: Vereinfachte Darstellung des landwirtschaftlichen N-Kreislaufes. N-Eintrage
sind blau, N-Austrige rot dargestellt. Der skizzierte Boden soll andeuten, dass
Nitratauswaschung auch vom Bodentyp abhangig ist. (nach Forster 1985; Deutsch 2005;
Schipper & Sparling 2010)

Von den ausgebrachten Dingern wird weniger als die Halfte der Stickstoffmenge von
Pflanzen aufgenommen (Galloway & Cowling 2002). Der nicht aufgenommene Teil
entweicht in die Umwelt, beispielsweise als Nitrat ber Grundwasser und
Oberflachenwasser, durch Verdunstung als Ammoniak oder mittels Denitrifikation als
Lachgas in die Atmosphére (Abbildung 2). Aufgrund der hohen Transformierbarkeit
wandert Stickstoff als N2, NHy, NOy, N,O durch verschiedene Bindungsformen und
akkumuliert ungleich in den einzelnen Okosystemen. Ein Stickstoffatom kann auf
diesem Weg zu unterschiedlichen Effekten in aquatischen und terrestrischen
Okosystemen, sowie der Atmosphare fiihren. Die Abfolge dieser Reaktionen benennt
Galloway et al. (Galloway et al. 2003) als Stickstoffkaskade.

Messungen der Konzentrationen von Stickstoffverbindungen in Abfliissen oder im
Niederschlag geben Auskunft Gber die Hohe der Stickstoffeintrage in die Ostsee. Sie
erlauben aber noch keine genauere Charakterisierung der Quellen. Dies ist durch die
Messung von stabilen Isotopenverhaltnissen in verschiedenen Komponenten des
Stickstoffkreislaufes moglich (Deutsch et al. 2006; Voss et al. 2006; Kendall et al.
2007). Durch die gleichzeitige Messung der stabilen Isotopenverhaltnisse von Stickstoff

12
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und Sauerstoff im Nitrat ist es moglich, verschiedene Nitratquellen wie Nitrat aus
atmosphérischer Deposition, nitrathaltigem Mineraldinger, Nitrat aus Nitrifikation in
Boden und Nitrat aus Abwassern und Gulle voneinander zu unterscheiden (Mayer et al.
2002; Deutsch et al. 2006; Kendall et al. 2007).

Isotope sind Atome eines Elements mit der gleichen Anzahl an Protonen, aber einer
unterschiedlichen Zahl an Neutronen. Sie werden in nicht-stabile (radioaktive) und
stabile, also nicht zerfallende Isotope unterschieden. Stickstoff weist mit **N und *N
zwei stabile Isotope auf und das leichte stabile Isotop ist deutlich haufiger vorhanden als
das schwere. Mit einem Vorkommen in der Atmosphére von 99,635 % des leichteren
Isotops N, im Vergleich zu 0,365% N, ist dies bei Stickstoff der Fall. Das Verhaltnis
von schweren zu leichten Isotopen einer Probe wird als &-Wert in Promille, relativ zu

einem Standard, bei Stickstoff N, in der Atmosphére, angegeben:

15N / 14N (Probe)
15N / 14N (Referenz)

515N [Yho]= i 1] 1000

Bei biologischen, also enzymatisch gesteuerten Reaktionen, wird immer das leichtere
Isotop bevorzugt aufgenommen. So wird das Reaktionsprodukt isotopisch gesehen
leichter, wogegen sich das schwerere Isotop im Substrat anreichert. Dieser Prozess, der
zu ungleichmaRiger Verteilung von Isotopen bei Reaktionen fuhrt, wird Fraktionierung
genannt (Fry 2006). Ein Beispiel fiir eine solch vorhersagbare Anderung der
Isotopenverhaltnisse ist die Denitrifikation, die bakterielle Reduktion von Nitrat zu
molekularem Stickstoff (2 NOs™ + 12 H* = N, + 6 H,0). Sie fiihrt zu einer Abnahme
der Nitratkonzentration und, da das leichtere Isotop bevorzugt aufgenommen wird, zu
einer Zunahme in den 8°N-NO; und &'80-NO; Werten im verbleibenden Nitrat
(Mariotti et al. 1981; Kendall et al. 2007). Ammoniakverfliichtigung sorgt fur eine
Anreicherung an 8“N-NH," im verbleibenden Ammonium. Eine weiterfiihrende
Nitrifizierung von Ammonium zu Nitrat kann zu einer Zunahme an S°N-NO;3 fiihren
(Kendall & McDonnell 1998). Die §®0-NO3; Werte sind stark durch die §'*0-H,0
Werte geprégt, da bei Nitrifizierung im Boden Bakterien zwei Sauerstoffatome aus dem
Bodenwasser und ein Sauerstoffatom aus der Atmosphére nutzen (Amberger & Schmidt
1987). Anthropogene Einfliisse erhéhen die 8N-Werte, da sie Denitrifizierung
(Sigman et al. 2009) oder Ammoniakverdunstung (Kendall & McDonnell 1998)

13
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beginstigen. So weist beispielsweise Nitrat aus Abwassern und Giille hohere §*°N-NO5"
Werte auf (Kendall et al. 2007).

Die Herkunft von Stickstoffeintréagen ist in Oberflachenabfllissen im Einzugsgebiet der
Ostsee hauptsachlich an anthropogene Aktivititen gekoppelt (Laane et al. 2005). Die
meisten Eintrdge stammen aus der Landwirtschaft (HELCOM 2011). Ein gutes Beispiel
dafur ist Danemark, dessen Flachen zu etwa zwei Drittel landwirtschaftlich genutzt
werden (Conley 2000; Grant et al. 2010).

Die Diplomarbeit ist im Rahmen des schwedisch-danischen Forschungsverbundes
Mafia angesiedelt (Integrated management of agriculture, fishery, environment and
economy), welches sich mit der Wechselwirkung zwischen Landnutzung,
Nahrstofftransporten und Auswirkungen auf aquatische Okosysteme beschiftigt. Die
vorliegende Arbeit ist eine Kollaboration zwischen der Universitat Aarhus (Danemark),
der Universitdt Stockholm (Schweden) und dem Institut fur Ostseeforschung

Warnemiinde.

Der Schwerpunkt dieser Diplomarbeit ist die Charakterisierung von Stickstoffeintrdgen
in die Ostsee mit Hilfe stabiler Isotope im Nitrat. Hierfir werden zwei Einzugsgebiete
in Jutland/Déanemark vergleichend untersucht. Es sollen die Herkunft der Nahrstoffe
und Unterschiede in den Eintrdgen durch verschiedene landwirtschaftliche Nutzung
beschrieben werden. Ein weiteres Ziel ist die vergleichende Einschatzung von
Prozessen und Verbleib von Stickstoffkomponenten durch die Eintragspfade in die
Ostsee.

14



2 Material und Methoden

2 Material und Methoden

2.1 Untersuchungsgebiet

Die zwei Untersuchungsgebiete befinden sich in Jutland/Danemark (Abbildung 3).
Gebiet 1 (G1) befindet sich in Mitteljltland, Gebiet 2 (G2) in Nordjitland. G1 und G2
mit Uberwiegend lehmigen bzw. sandigen Bereichen, représentieren die

vorherrschenden Bodentypen Danemarks.

57°N

56°N

55°N

Ocean Data View

54°N |
L

8°E 9°E 10°E 11°E 12°E

Abbildung 3: Ansicht Danemarks mit Lage der Untersuchungsgebiete. Schwarz eingerahmt:
Gebiet 1 bzw. 2. Die Einzugsgebiete von Gudend (G1) und Lerkenfeld A (G2) sind hell
hinterlegt. Randers Fjord (G1) und Limfjord (G2) blau gefirbt. Die Probenahmestandorte der
Flisse (G = Guden, L = Lerkenfeld A) und Fjorde (1-3) sind in weif (G1) und gelb (G2)
dargestellt.
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Einzugsgebiete

Die Abflusse beider Gebiete minden in den Kattegat. G1, mit einer Grofle von 5,46
km2, entwassert Uber den Ausfluss Horndrup Bak und im weiteren Verlauf durch den
Fluss Gudena. Dieser hat eine Lange von 176 km, bei einem Einzugsgebiet von 2643
km2 und fliel3t bei Randers in den Randers Fjord (Pedersen 2009).

G2 weist eine GroRe von 11,43 kmz2 auf. Es drainiert iber Odder Bak und Lerkenfeld A
(Lange 38 km, Einzugsgebiet 190 km2) bei Gedsted in den Limfjord.

G1 verfugt maBgeblich Gber lehmige (74 %) und sandige (14 %) Bdden. Entlang des
Horndrup Bak gibt es auch Boden mit hoherem Humusanteil. Ein Héhenunterschied
von 131 m von Sud nach Nord, zum Ausfluss hin, sorgt fiir einen relativ schnell durch
das Einzugsgebiet flieBenden Bach (Bastrup-Birk & Gundersen 2004). Getreide stellt in
Gl den groRten landwirtschaftlichen Anteil dar: Sommerweizen (50 %),
Frithlingsgetreide (21 %). Die Viehbesatzdichte ist angegeben mit 0,89 LU ha™ (1 LU 2
100 kg N), wobei die Schweinezucht 75 % des gehaltenen Viehbestandes ausmacht
(Tabelle 1, Ladekarl et al. 2009).

G2 besitzt mit 71 % grobem Sand und 16 % feinem Sand einen grobkoérnigeren Boden.
Am Ausfluss und zu Beginn des Bachlaufes ist auch Humusboden vorzufinden. Fast auf
der Halfte der landwirtschaftlichen Flache wird Viehfutter angebaut (Ackergraser, Mais;
49 %). 27% wird zum Anbau von Frihlings- und Wintergetreide genutzt. Die
Viehbesatzdichte betragt 1,36 LU ha™. 89 % des gehaltenen Tierbestandes gehen auf
Milchwirtschaft und Rinder zuruick (Tabelle 1, Blicher-Mathiesen et al. 2010).

Einen Riickgang an landwirtschaftlicher Nutzung ist in beiden Gebieten zu verzeichnen.
In einer Studie von 2004 (Vagstad et al. 2004) betrug der landwirtschaftlich genutzte
Anteil an der Gesamtflache 82 % in G1 und 98 % in G2. Nach Ladekarl et al. (Ladekarl
et al. 2009) und Blicher-Mathiesen et al. (Blicher-Mathiesen et al. 2010) sind es 72 %,
respektive 86 % (Abbildung 4).

Dessen ungeachtet stellen landwirtschaftliche Aktivitdten die Hauptlandnutzung und
groRte diffuse Quelle fur Stickstoffeintrage dar. Laut Blicher-Mathiesen (personl.
Mitteilung, 10.01.2012) betrug der gesamte landwirtschaftliche Stickstoffeintrag 2010
fir G1 230 kg N ha? y*, sowie 236 kg N ha® y™ fiir G2.
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Tabelle 1: Vergleich der Untersuchungsgebiete (nach Ladekarl et al. 2009; Blicher-Mathiesen
et al. 2010; Blicher-Mathiesen, persénl. Mitteilung, 10.01.2012).

Gebiet 1 Gebiet 2
GroRe Einzugsgebiet [km?] 5,46 11,43
Nlede.zrschlag [mm]" 883 887
(gemittelte Werte fur 1990-2007)
. 74 % Lehm 71 % grober Sand
B haffenh
odenbeschaffenheit 14 % Sand 16 % feiner Sand
Landnutzung
Landwirtschaft 72 % 86 %
Wald 19 % 5%
Straflen und Siedlung 6 % 8%
Gesamt N Eintrag [kg ha® y]
230 236
(2010)
Gesamt N in Bod i
esar_n in Bo erlwasser [umol L] 829 1150
(gemittelte Werte fur 2004-2009)
Anorganischer N in Bodenwasser
[umol L™ 743 1043
(gemittelte Werte fur 2004-2009)
etwa 50%

Landwirtschaft

hauptsachlich Getreide

Futterpflanzen

0 .
50% Weizen 27 % Getreide
89%
Intensivtierhaltung 75% Schweinehaltung | Milchwirtschaft und
Rinder

B ichte [LU ha] (2
esatzdichte [LU ha™] (2009) 0.89 131

(1 LU 2 100 kg N)
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O Landwirtschaft

m@ Laubwald

m Siedlung

m Nadelwald
@ Ausfluss

O Drainwasser
@ Bodenwasser
A Grundwasser

Gebiet 2

Gebiet 1

Abbildung 4: Gebiet 1 & 2 mit Landnutzung und Probenahmestandorten. Abbildung gedndert
nach Ladekarl et al. (Ladekarl et al.), Blicher-Mathiesen et al. (Blicher-Mathiesen et al. 2010).
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In Abbildung 5 (als Tabellenform im Anhang) ist das landwirtschaftliche N-Budget fiir
Gebiet 2 im Jahr 2011 dargestellt. Die Anwendung von Stickstoffdiingung erfolgte
durch Mineraldiinger, Gulle und N-Fixierung durch hierflir angesate Pflanzen. Werte fur
Niederschlag und Saatgut sind fur 2011 noch nicht bekannt. Fir Gebiet 1 ist fir 2011

kein landwirtschaftliches N-Budget verfiigbar.

500
400 -
B N-Fixierung
B Gule
w 200 | Mineraldunger
> — N-Bilanz
2 00 4 B Emte
100 - I

sie

e . e . \S . e . as
A W\O‘e‘geq‘_SSomme‘gegt ares ™G GO s K e it &

G\'\.\"\m

Abbildung 5: Landwirtschaftliches N-Budget fiir Gebiet 2 in 2011. Dargestellt sind die
Standorte Feld 1 — 6, mit jeweiligem Anbau, N-Eintrag und N-Entfernung durch Ernte. Die N-
Fixierung in Feld 1, 2, 4 und 6 betrigt 2 kg N ha™. Die N-Bilanz gibt die Differenz zwischen N-
Eintrag (ohne Niederschlag und Saatgut) und Ernte wieder (Blicher-Mathiesen, personl.
Mitteilung, 10.01.2012).

Fjorde

Der Randers Fjord, in den das Gebiet 1 entwéssert, ist 27 km lang, mit einer mittleren
Tiefe von 1,6 m und einer maximalen Tiefe von 7 m. Er beginnt bei der Stadt Randers
und flieBt bei Udbyhgj in das Kattegat. In seinem Verlauf zeigt sich ein
Salinitatsgradient von 0 bis 18. Die tiberwiegende Menge an SuRwasser wird durch den
Fluss Gudena eingetragen (Atkins & Burdon 2006). Das Wasservolumen des Fjords
betragt etwa 3 % des jéhrlichen StiBwassereintrages (Nielsen et al. 2001). Die mit 7 m
tiefste Stelle ist die Fahrrinne. Sie ist ein stets geschichteter Wasserkorper. Aber auch
Bereiche des Fjordes mit weniger als 2 m Tiefe weisen eine Schichtung auf (Nielsen et
al. 2003).
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Der Limfjord, in den Gebiet 2 entwassert, ist ein flacher Sund mit 180 km Lénge, einer
mittleren Tiefe von 4,5 m und einer maximalen Tiefe von 24 m. Durch Verbindungen
zu Nordsee und Kattegat besteht ein dauerhafter horizontaler Salinitatsgradient von 32 -
34 an der Westseite zu 19 — 25 an der Ostseite. Der Wasserhaushalt ist durch eine
Wechselwirkung aus Nordsee- und Flusswasser gepragt. Der Netto Wassertransport ist
von West nach Ost gerichtet und betragt 8,7 km? verglichen zu 7,1 km3 Wasservolumen.
Durch Flusse werden 2,4 km?® SuBwasser eingetragen (Riemann & Hoffmann 1991,
Hofmeister et al. 2009). Im Verlauf des Limfjord gibt es mehrere Verengungen, Inseln
und Becken. Lovns Bredning ist das Becken in welches Lerkenfeld A entwéssert. Es ist

ein stark geschichteter Wasserkdrper mit mittlerer Tiefe von 4,6 m (Maar et al. 2010).

2.2  Probenahme

Die Probenahme erfolgte von Mai bis September 2011. Bei beiden Einzugsgebieten
handelt es sich um langjédhrige Monitoringareale, in denen Boden-, Fluss- und
Grundwasser mit Hilfe von Mitarbeitern der danischen Umweltbehdrde entnommen
wurden (Abbildung 4). Jeder Bodenwasserstandort besteht aus 10 Saugkerzen, mit
denen, auf einer Flache von etwa 100 m? {iber den Standort verteilt, in einer Tiefe von

etwa einem Meter Probenwasser entnommen wurde.

An flinf Standorten wurde in G1 am 07. und 15. Juni, sowie am 21. September
Bodenwasser entnommen. Jeweils an drei landwirtschaftlich genutzten Feldern (Feld 1 -
3), einer Weide und einem uberwiegend 90-jahrigen Buchenmischwald. Die

entnommenen Volumina variieren je Saugkerze von 10 — 240 mL.

In G2 wurden am 23. Mai und 13. September Bodenwasser an sechs Standorten (Feld 1-
6) mit einem Volumen von 8 bis 100 mL entnommen. Grundwasserproben (500 mL bis
2 L) konnten mit Hilfe von Grundwasserlanzen am 31. Mai an 12 Standorten gewonnen
werden. Dranwasser (09. Juni und 14.September) konnte aus der Ablauféffnung eines

drainierten Feldes mit einem 5 L Kanister abgefullt werden.

Wasser der Bache Horndrup Beaek (G1) und Odder Bak (G2) wurde am Ausfluss der
Einzugsgebiete mit einem 5 L Kanister an der Oberflaiche genommen (07.Juni bzw.
9.Juni und 14. September). Weiter wurde am Horndrup Baek durch einen permanenten

automatischen Probennehmer jede Stunde ein VVolumen von 75 mL genommen und pro
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Tag gesammelt. Im Zeitraum 27. Mai bis 22. Juni stand fur jeden zweiten Tag ein

Volumen von etwa 100 mL zur Verfugung.

Die Probenahme an den Fliissen Gudend und Lerkenfeld A, sowie an drei Standorten an
Randers Fjord und Limfjord fand am 13.September statt (Abbildung 3). 5 L Kanister

mit Fluss- und Fjordwasser wurden jeweils in 30 cm Tiefe gefiillt.

Zusammenfassend sind die Standorte der Probenahme in Abbildung 6 dargestellt.

| Gebiet 2:
6 Bodenwasserstandorte (S&H)
1 Drainagenstandort (S&H)

12 Grundwasserstandorte (S)
Ausfluss (S&H)

1 Flusswasserstandort(H)
3 Fjordstandorte (H)

Limfjord

feld A Randers Fjord

Gebiet 1:
5 Bodenwasserstandorte (S&H)
| Ausfluss (S&H)

1 Flusswasserstandort (H)
3 Fjordstandorte (H)

Abbildung 6: Zusammenfassende Darstellung der untersuchten Standorte. S und H zeigen
den Zeitpunkt der Probenahme an. S = Sommer, H = Herbst.

2.3 Analytische Methoden

Grund-, Drén- und Flusswasser wurden tber geglihte GF-F Filter (Whatman®, 4h bei
450°C, @ 25 mm) filtriert. Das filtrierte Volumen betrug 250 mL. Das Bodenwasser

wurde nicht filtriert.
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2.3.1 Nahrstoffbestimmung

Alle Proben wurden auf ihre Konzentration von Nitrat, Nitrit, Ammonium und Phosphat
untersucht. Bei ungenugenden Probenvolumina wird eben genannte Rangfolge
eingehalten und eventuell konnten die letztgenannten Analysen nicht durchgefiihrt

werden.

NO23

Die Bestimmung der NOy;3~ Konzentration der Proben erfolgte in Duplikaten mit Hilfe
der Spongy Cadmium Methode (Jones 1984). Hierfur wurde der Probe
Ammoniumchlorid-Puffer (pH ~8,5) und anschlieBend Spongy Cadmium zugeflgt.
Waéhrend darauffolgenden Schittelns stellte der Cadmium-Proben-Kontakt die
vollstdndige Reduktion von NOs; zu NO; sicher. Die Losung wurde mdglichst
cadmiumfrei Oberfahrt und ihr Farbreagenz B zugegeben. Hierdurch wurde eine des
Nitritgehaltes dquivalente Menge an rotem Azofarbstoff gebildet. Gegen Milli-Q als
Blindwert konnte die Messung der Extinktion photometrisch (Shimadzu UVmini-1240)
bei 543 nm erfolgen.

Proben mit NO,3 Konzentrationen groBer 30 pmol L™ wurden mit Milli-Q verdiinnt bis
ihre Extinktion im Bereich der Eichgerade anzutreffen war. Die Detektionsgrenze

betragt * 0,033 pmol L™ bei einer Messgenauigkeit von * 0,011 pmol L™.

Die Konzentration an Nitrit in der Probe wurde nach Grasshoff (1999) an nicht
reduzierten Proben bestimmt. Die Zugabe von Sulfanilsaureamid-hydrochlorid und N-
(1-napthyl)-ethylendiamindihydrochlorid fiihrte zur Bildung des roten Azofarbstoffes.
Konzentrationen bis 10 pmol L™ kénnen mit einer Genauigkeit von * 0,1 pmol L™

gemessen werden.

Um die Menge an Nitrat zu berechnen, wurde die Nitritkonzentration von der

Konzentration an NO,3 abgezogen.

Ammonium

Eine Doppelbestimmung der Ammoniumkonzentration erfolgte nach Koroleff
(Grasshoff & Kremling 1999). Bei Vorhandensein von Ammoniak wurde durch Zugabe

von Phenol und Trion in leicht alkalischer Losung Indophenolblau gebildet und bei 630
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nm gegen Milli-Q am Spektrometer (Shimadzu UWVmini-1240) gemessen. Die
Nachweisgrenze dieser Methode liegt bei 0,1 pmol L™, die Prézision bei * 0,1 umol L™,

Phosphat

Den Proben wurde nach Murphy et al. (Murphy & Riley 1962) eine Mischreagenz aus
Molybdat, Antimonyl-kalium-tartrat und 50 %iger Schwefelséure zugegeben. In saurem
Milieu reagierten Phosphationen mit Molybdat zu Heteropolymolybdénphosphorséure,
die mittels Askorbinsdure zu Molybdanblau reduziert wurden. Antimon-Ill-chlorid
forderte diese Reduktion. Der Farbstoff Molybdéanblau wurde photometrisch (Shimadzu
UVmini-1240) gegen Milli-Q bei 885 nm gemessen. Die Exaktheit dieser Methode liegt
bei * 0,2 pmol L™ mit einer Nachweisgrenze von 0,01 umol L™.

2.3.2 Messung von stabilen Isotopen

Bei der Massenspektrometrie von Isotopenverhéltnissen wird das Verhéltnis von
schwerem zu leichtem Isotop im Vergleich zu einer bekannten Referenzsubstanz
gemessen. Diese Verhéltnismessung ist exakter als die Unterschiede der absoluten
Abundanzen der Isotope. Die Angabe der Isotopenverhéltnisse erfolgt als 6-Wert in
Promille. Fir die im Rahmen dieser Diplomarbeit gemessenen Elemente Kohlenstoff,
Stickstoff und Sauerstoff lauten die Formeln:

[13C / 12C (probe)

J13C [Yoo]= T e——" 1] *1000

(15N / 14N (Probe)

615N [%0]: _15N / 14N (Referenz)

- 1] *1000

1180 / 160 (Probe)
3180 [Y%0]= %50 /70 gy 1] *1000

Um eine internationale Vergleichbarkeit zwischen den verschiedenen Isotopenlaboren
gewadhrleisten zu koénnen, werden alle Standardsubstanzen relativ zu internationalen
Standards oder Referenzen kalibriert. Die 5-Werte dieser Substanzen werden als
Nullwerte gesetzt. Fur Stickstoff ist dies atmosphdrischer N, (Mariotti 1983). Fir
Kohlenstoff ist der Bezugsstoff ein nicht mehr vorhandenes Kalksteinfossil aus der
Kreidezeit ,,Pee Dee Belemnit™ (Craig 1957) und Vienna Standard Mean Ocean Water
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(VSMOW) fir Sauerstoff (Craig 1961). Die in dieser Arbeit genutzten Standards sind
bei der jeweiligen Methode aufgefihrt.

2.3.3 8N/820 in N,O aus Nitrat

Fiir die Messung der &'°N- und §'®0-Werte im Nitrat wurde die Denitrifier-Methode
(Sigman et al. 2001; Casciotti et al. 2002) angewandt. Diese Methode basiert auf der
massenspektrometrischen Messung der Isotopenverhéltnisse von zu N,O reduziertem
Nitrat. Zur Reduktion von NOj3 zu N;O wurde das Bakterium Pseudomonas
aureofaciens genutzt, da es keine N,O-Reduktase besitzt und stets eine unvollstandige
Denitrifikation nur bis zu N,O durchfihrt.

Einzelne Kolonien des Bakteriums Pseudomonas aureofaciens wurden zum Anwachsen
in ein mit Kaliumnitrat und Ammoniumsulfat angereichertes Nahrmedium gegeben.
Nach erfolgter Inkubation wurde die Kultur zentrifugiert, die Uber den Zellpellets
verbliebene Flissigkeit dekantiert und zur Weiterverwendung 62 Milliliter (mL)
Medium ohne Stickstoffquelle zugegeben. Dies entsprach einer 10-fachen
Konzentration der Bakterienzellen. So wurde gewéhrleistet, dass NO3™ vollstandig zu
N.O umgesetzt wird. Je 2 mL der Lésung wurden auf insgesamt 31 20 mL Glasgefale
verteilt. Jedes Gefal3 stand dabei flr eine Analyse. Die GlasgefalRe wurden mit Septen
gasdicht verschlossen und zur Entfernung des aus Nahrmedium produzierten N,O und
restlichen O, mit Helium bzw. N, begast. Danach konnte die Wasserprobe als einzige
N-Quelle umgesetzt werden. Fir optimale Messungen wurde eine Nitratkonzentration
zwischen 10 und 30 nmol zugegeben. Dies entsprach einer finalen ProbengréfRRe von 5 —
20 nmol N»O und war somit gut detektierbar im Isotopenverhaltnis-Massenspektrometer
(IRMS). Zur vollstandigen Umwandlung des Nitrats zu N,O wurden die Proben Uber
Nacht inkubiert. Nach der Inkubation erfolgte eine Zugabe von 10N Natronlauge. Diese
fihrte zu einem pH-Wert Uber 12, wodurch die Bakterien lysieren und die Reaktion
abgebrochen wurde. Anschlielend konnte die Messung im IRMS (Delta Plus Finnigan)

erfolgen.

Die Probe wurde durch einen Autosampler entnommen und mit Helium als Tragergas
(25 mL/min) versetzt. Der Gasstrom gelangte zur Entfernung von Wasser bzw. CO2 in
einen Nafion-Trockner und eine chemische Falle fir CO, (Phosphorpentaoxid bzw.

Ascartit). Nachfolgend erreichte die Probe eine in flussigen Stickstoff getauchte
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Kihlfalle (-196 °C). Dort frieren das N,O, sowie das restliche CO, und Wasser. Die
nicht kondensierten Gase N, und Helium entwichen aus dem System. Ein separater
langsamerer Heliumstrom (3 mL/min) Uberfiihrte die Probe zur Aufkonzentration in
eine zweite Kihlmittelfalle mit kleinerem Volumen. Im nachfolgenden
Gaschromatographen (20°C) wurden N,O und CO; getrennt, durchliefen einen weiteren
Nafion-Trockner, bevor sie zur Messung ins IRMS gelangten. In der lonenquelle des
IRMS wurden die Gase ionisiert, beschleunigt und als Strahl gebindelt. Die
Molekdilionen passierten ein Magnetfeld und erfuhren abhédngig ihres Masse-zu-
Ladungs-Verhéltnisses eine unterschiedlich starke Ablenkung, wodurch sie getrennt
voneinander auf einen Kollektor trafen. Die detektierten lonen wurden zu elektrischen

Impulsen umgewandelt und verrechnet.

Alle Isotopenverhaltnisse wurden gegen ein N,O Referenzgas gemessen. Als Blindwert
diente ein gleich behandeltes Glasgefd? ohne Probenzugabe. Zur Korrektur der
Isotopenwerte wurden internationale Standards mitgemessen. Diese waren IAEA-N3:
8N = 4,69 %o * 0,09 gegen atmospharisches Ny; §**0 = 25,6 %o * 0,2 vs. VSMOW und
USGS 34: 8°N = -1,8 %o * 0,2 vs. atmosphérisches Ny; &0 = -27,9 %o * 0,6 vs.
VSMOW (Bohlke et al. 2003). Zur zusatzlichen Uberpriifung, ob der
Sauerstoffaustausch zwischen H,O und NOj unter finf Prozent liegt, wurde ein
Standard mit **0-angereichertem Wasser genutzt. Die Genauigkeit der Methode liegt
bei * 0,86 %o fur 5N und * 1,41 %o fiir 5'°0.

2.3.4 Partikularer organischer Kohlenstoff, partikularer organischer Stickstoff,
C/N-Gehalte und §'*C/5"°N-Werte

Fur jede Probe standen mindestens zwei Filter zur Analyse von POC und PON zur
Verfligung. Die eingefrorenen Filter wurden bei 60 °C getrocknet. Damit in den Proben
enthaltene Karbonate zu keiner falschen Berechnung des POC sowie dessen &*C-
Werten fuhrten, mussten vor weiteren Schritten die Karbonate aus den Proben entfernt
werden. Hierfir wurden die Filter Gber rauchender Salzséure in einem Exsikkator
geséuert, wodurch Karbonate zu Calciumchlorid und CO, umgesetzt wurden. Die Filter
wurden noch einmal bei 60 °C getrocknet, in Zinnschiffchen verpackt, zu Pellets
gepresst und in den Autosampler des Elementaranalysators (Carlo Erba EA 1108)

gegeben.
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Da die Messung der stabilen Isotopenverhéltnisse bei Gasen erfolgte, musste das
organische Material auf den Filtern in einen gasférmigen Zustand tberfuhrt werden.
Hierfur gelangte die Probe aus dem Autosampler in den auf 1020 °C erwdrmten
Oxidationsofen. Durch gleichzeitige Zufuhr von O, kam es zur sogenannten ,,Flash
Combustion* mit Temperaturen bis zu 1800 °C. Mittels dieses Brennverfahrens erfolgte
eine sofortige und vollstdndige Oxidation der Probe und Umwandlung aller organischen
und anorganischen Substanzen zu Kohlendioxid, Stickoxiden, Schwefeldioxid und
Wasser. Die Verbrennungsprodukte wurden durch einen als Tragergas fungierenden
Heliumstrom (80 ml/min) in einen Reduktionsofen mit elementarem Kupfer
weitergeleitet, in dem die Stickoxide zu N, reduziert wurden. Nachfolgend passierte der
Gasstrom Phosphorpentaoxid, welches das Wasser zuriickhielt. Die Gase N, und CO,
wurden in einer Gaschromatographiesaule aufgetrennt und eine Unterprobe der Gase in
das Massenspektrometer (Finnigan Delta S) transportiert. Die Messung der
lonenstrahlen erfolgte abhéngig ihres Masse-zu-Ladungs-Verhaltnisses wie bereits oben
beschrieben.

Eine Kalibrierung der C- und N-Gehalte der Proben wurde mit dem organischen
Standard Acetanilid (C¢HgNO), welcher aus 10,36 % N und 71,09 % C besteht,
durchgefuhrt. Zur Korrektur des Blindwerts wurden nicht benutzte Filter in
Zinnschiffchen verpackt und gemessen. Fur eine Kontrolle der Messgenauigkeit des
Gerates, sowie zur Erstellung eines Korrekturfaktors der 5-Werte der Proben, war jede
sechste Messung ein laborinterner Peptonstandard (5°C = -22,12 %o 8"°N = 5,75 %o).
Die laborinternen Referenzgase werden regelméBig gegen internationale Standards
kalibriert. Als Referenz fir die Bestimmung der &C/5'°N-Werte sind dies fiir
Stickstoff IAEA-N1: 8°N= 0,43 %o * 0,07; und -N2: 8N = 20,32 %o * 0,09 vs.
atmosphérisches N,. Fiir Kohlenstoff IAEA-C6: §"°C = -10,43 %o * 0,13; und NBS 22:
813C = -29,74 %o * 0,12 vs. Pee Dee Belemnit. Die Exaktheit der Methode betragt * 0,2
%o.

2.35 8%0/8'°0- und D/H-H,0

Die Analyse von §'20/5'°0- und D/H-H,0O wurde am ,,Stable Isotope Laboratory, SIL
des Institutes fur Geowissenschaften der Universitdt Stockholm (Schweden)

durchgefihrt. Die Messungen erfolgten mittels Laserspektroskopie an einem Los Gatos
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,Liquid Water Isotope Analyzer* (LWIA DLT-100). Zunéchst transportierte eine
Pumpe einen getrockneten Luftstrom durch das LWIA, welche das Analysegeréat
reinigte und in ihm ein geringes Vakuum hinterlie. Die Probe wurde in einen auf 100
°C erhitzten Injektor eingespritzt und als Gas durch das vorherrschende Vakuum in das
LWIA transportiert. Ein Laser, dessen effektiver Weg durch reflektierende Spiegel stark
verlangert ist, bestimmte die Absorption der Probe. Diese wurde mit Gastemperatur,
Druck und Wegstrecke des Lasers verrechnet und ergab ein Absorptionsspektrum fir:
HBO™H, *H* 0 und 2H'®OH. Fir jede Probe wurden acht Parallelen durchgefiihrt.
Um eine Kontamination durch vorherige Proben zu verhindern, wurden die ersten drei
Injektionen verworfen und aus Parallele vier bis acht ein Mittelwert gebildet. Zur
Prifung der Exaktheit der Werte erfolgte nach jeder flinften Probe die Messung von
Standards. Im SIL der Universitat Stockholm sind dies Eiswasser V4 (6D= -326,82 %o;
8'80= -41,45 %), Leitungswasser KV3 (8D= -6527 %o; &°0= -8,25 %), sowie
Leitungswasser KV5 (8D= -67,99 %o; 5'°0= -8,34 %o). Alle laborinternen Standards
sind gegen VSMOW Kalibriert. Anhand der Abweichungen der Standards wurde eine
Korrektur der 5-Werte der Proben durchgefuhrt. Die Prézision der Methode liegt bei
0,1%o fuir 8**0 und 0,7 %o fiir 3D.
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3  Ergebnisse

3.1 Bodenwasser

Die gemessenen Konzentrationen von Nitrat, Nitrit, Ammonium und Phosphat flr beide
Gebiete sind im Anhang in Tabelle 6 und Tabelle 7 dargestellt. In Gebiet 1 wurde die
niedrigste Nitratkonzentration von 20 pmol L™ im Wald, die hochste mit 1718 pmol L™
in Feld 1 festgestellt. Sowohl die Nitrat-, als auch die Nitritkonzentrationen sind zu
allen Probenahmezeitpunkten im Bodenwasser aller 3 Felder hoher als bei Weide und
Wald. Nitrit weist Anfang Juni mit 19,98 und 39,56 umol L™ fiir Feld 1 und 2 sehr hohe
Konzentrationen auf. Auch flir Ammonium zeigen die Felder hohere Konzentrationen.
Allerdings gibt es eine starke Variabilitat zwischen den einzelnen Feldern. Mit 0,7 pumol
LY wurde die niedrigste Ammoniumkonzentration im Wald gemessen. Die
Phosphatkonzentrationen schwanken zwischen den Standorten von 1,63 bis 14,09 pmol
L. Bei allen Nahrstoffen ist in den Mittelwerten eine Abnahme der Konzentrationen im
Bodenwasser von Juni zu September zu erkennen. Die Nitratkonzentration sinkt von
843 * 645 Mitte Juni auf 548 * 679 umol L™ im September. Innerhalb von G1 zeigen
sich eine rdumliche und zeitliche Variabilitat der Nitratkonzentrationen (Abbildung 7).
In Feld 1 steigt die Konzentration von Juni zu September. Bei den anderen Standorten

in G1 nimmt die Konzentration von Sommer zu Herbst ab.

Auch die Isotopenwerte weisen eine hohe Variabilitat auf (Abbildung 7). Die beiden
8"°N-NO; Werte im Sommer sind mit -2,5 %o und -0,01 %o im Wald am geringsten. In
Feld 3 sind zu allen Zeitpunkten die héchsten 5®N-NO; Werte. An allen Standorten
sind die 8"°N-NO; Werte im Herbst hoher als im Sommer. Die §**0-NO; Werte sind
ebenfalls standortiibergreifend im Herbst hoher als im Sommer. Der Wald weist mit 7,7
%o, 9,7 %o und 19,9 %o die hochsten 520-NO; Werte und den hochsten Anstieg auf. Auf
allen drei Feldern sind die 8'®0-NO; Werte geringer als in Weide oder Wald. Insgesamt
zeigen sich, auch im Vergleich zu Weide und Wald, ahnliche 8"°N- und 8®0-NO;
Werte auf den Feldern. Die §'0-H,O Werte schwanken gering zwischen -8 und -9,2
%0. Mit Werten von -9,1 %o bis -9,2 %o sind sie im Wald etwas geringer als an den
anderen Stationen. Auch Deuterium (D) weist mit -61 %o bis -65 %0 im Wald die
niedrigsten Werte auf. In Weide und Wald sinken die D-H,O Werte von Sommer zu
Herbst. Im Gegensatz dazu steigen sie im selben Zeitraum auf den drei Feldern.
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Abbildung 7: Charakterisierung des Bodenwassers in Gebiet 1 im Sommer und Herbst 2011.
Dargestellt sind die Nitratkonzentration (A), §°N-NO; und 3'®0-NO; Werte (B), sowie D-H,0
und 8'®0-H,0 Werte (C) jeweils als Mittelwerte mit Standardabweichung.
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Abbildung 8: Charakterisierung des Bodenwassers in Gebiet 2 im Sommer und Herbst 2011.
Dargestellt sind die Nitratkonzentration (A), §°N-NO; und 3'0-NO; Werte (B), sowie D-H,0
und §'0-H,0 Werte (C) jeweils als Mittelwerte mit Standardabweichung. Die Ordinate ist in
(A) und (B) im Vergleich zu Abbildung 7 unterschiedlich skaliert.
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Auch in Gebiet 2 zeigten sich eine rdumliche und zeitliche Variabilitdt in den
Néahrstoffkonzentrationen im Bodenwasser (Tabelle 7). Fur Feld 1 stehen keine Daten
fir September zur Verfligung. Die geringsten Nitratkonzentrationen im Bodenwasser
sind mit 289 pmol L™ im Mai und 104 pmol L™ im September in Feld 5. Die héchste
Konzentration findet sich mit 5517 umol L™ im September in Feld 4. In Feld 4 und 6
war die Differenz der Konzentration von Mai zu September grol} (Abbildung 8). Im
Herbst betrégt die Konzentration an Nitrat in Feld 4 mehr als das Funf-, in Feld 6 mehr
als das Dreifache als im Sommer. In Feld 2, 3 und 5 wird die Nitratkonzentration von
Sommer zu Herbst geringer. Gemittelt flir das gesamte Bodenwasser in G2 findet eine
Erh6hung der Nitratkonzentrationen von 1275 * 672 im Sommer auf 2147 * 2219 umol
L™ im Herbst statt. Sie liegen damit deutlich tiber den Bodenwasserkonzentrationen in
G1 (Sommer: G1 763 * 470 pmol L™, Herbst: G1 548 * 679 pmol L™%). Die
Nitritkonzentrationen sind im Vergleich zu G1 an allen Standorten gering und fir
Sommer und Herbst kleiner als in G1. Auch flr Phosphat ist die Konzentration tiber den
Zeitraum in G2 geringer. Die Konzentrationen an Ammonium sind in G1 im Sommer,

in G2 im Herbst am hdchsten.

Die 8°N-NO3; Werte variieren zwischen 1,9 %o und 7.8%. (Abbildung 8). Die
niedrigsten Werte weist Feld 6 mit 2 %o bzw. 1,9 %o, die hochsten Feld 3 mit 6,3 %o
bzw. 7,8 %o auf. Von Sommer auf Herbst sinken die 5>N-NO3; Werte in Feld 2, 5 und 6,
und steigen in Feld 3 und 4. Im Vergleich zu G1 ist die Variabilitat der §°N-NO3 der
ackerbaulich genutzten Flachen etwa gleich, aber geringer in Bezug zu Weide und
Wald. Die 5®0-NO; Werte schwanken zwischen -7 %o und 3,2 %o. Sie sinken von
Sommer zu Herbst in Feld 5 und steigen in Feld 2, 3, 4 und 6. Der starkste Anstieg, mit
jeweils 7 %o, ist in Feld 4 und 6 zu erkennen. In G1 findet nur im Wald ein starkerer
Anstieg statt. In den Feldern 4 und 6 in G2 befinden sich im Sommer auch die
insgesamt niedrigsten, gemessenen 20-NO; Werte. Der geringste Einzelwert in Feld 4
betragt -14,8 %o und — 17,1 %o in Feld 6. Die §'80-H,0 Werte in G2 reichen von -9,8 %o
bis -7,13 %o. Sie steigen in allen Feldern von Sommer zu Herbst an. Die D-H,0 Werte
steigen ebenfalls an allen Standorten mit der Zeit an. Die geringsten Werte zeigen sich
im Sommer in Feld mit -68 %o. Die hochsten im Herbst in Feld 2 -48 %o. In Feld 2, 4

und 6 steigen die Werte starker als an den anderen Stationen.
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Zusétzlich wurde fur Standorte die von der ersten Probenahme im Sommer (Fir G1
wurde die erste Probenahme im Sommer ausgewahlt, da sie zeitlich n&her an der
Probenahme in G2 liegt) zu September hin einen Abfall der Nitratkonzentration und
einen Anstieg in den Isotopenwerten im Nitrat zeigen, der Anreicherungsfaktor ¢ fur

8™N- und §*30-NO3 nach folgender Formel berechnet (nach Mariotti et al. 1988):

€= (8s—dsp) / In (s / s0)

Os = delta Wert im Substrat in %o im Herbst

dso = delta Anfangswert im Substrat in %o im Sommer

S = Konzentration im Substrat in umol im Herbst

So = Anfangskonzentration im Substrat in pmol Sommer

Die Anreicherungsfaktoren in Tabelle 2 zeigen eine starke Variabilitdt zwischen den
einzelnen Standorten. Die hochsten Anreicherungsfaktoren sind in G2 Feld 3 mit -8,9
%o filr 8*°N und -17,18 %o fiir 5'0 zu sehen. Die niedrigsten Werte weist G1 Feld 2 mit
1,98 %o fir 8N und -4,92 % fir 80 auf. Im Wald betragen die
Anreicherungsfaktoren -3,69 %o fiir 8°N und -4,54 % fiir §°0.

Tabelle 2: Anreicherungsfaktor ¢ fiir Bodenwasserstandorte in Gebiet 1 und 2.

Standort | §°N-NO; [%o] | 8*20-NO; [%o]
G1 | Feld 2 -1,98 -4,92
Feld 3 -8,53 -9,07
Weide -6,00 -9,68
Wald -3,69 -4,54
G2 | Feld 3 -8,90 -17,18
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Unterschiede zwischen den Probenahmezeitpunkten fiir §*°N-NO; gegen §*20-NO;

In Abbildung 9 und Abbildung 10 sind fur die einzelnen Bodenwasserstandorte die
8N-NO; und 80-NO; Werte gegeneinander aufgetragen dargestellt. Fiir jeden
Standort ist die lineare Regression der &°N-NO; und &®0-NO; Werte und das
BestimmtheitsmaR r?, der Anteil der durch Regression erklarten Varianz, dargestellt.
Ein hohes r? zeigt sich nur fiir den Wald. An allen anderen Standorten ist kein linearer
Zusammenhang zwischen den Isotopenwerten von &°N-NOs; und &™®0-NO;

festzustellen.

Weiter wurde fur jeden Standort mittels t-test untersucht, ob es fir die §®N-NO; und
8'80-NO; Werte signifikante Unterschiede zwischen den Probenahmezeitpunkten gibt
(Tabelle 3). Laut Nullhypothese unterscheiden sich die 8"°N-NO3 und §'¥0-NO; Werte
an einem Standort im Sommer (fir G1: 07.06.2011; fur G2: 23.05.2011) und Herbst
nicht signifikant voneinander. Das Signifikanzniveau wurde auf 5 % festgesetzt, somit
kann die Nullhypothese bei einem p Wert geringer als 0,05 verworfen werden. Fur G1
wurde die erste Probenahme im Sommer ausgewahlt, da sie zeitlich néher an der

Probenahme in G2 liegt.

8"N-NOs und 5'°0-NO; Werte sind in G1 in Feld 1, 3 und dem Wald in Sommer und
Herbst signifikant verschieden. In Feld 2 zeigt sich ein signifikanter Unterschied in den
8'80-NO;, aber nicht in den 8°N-NOs; Werten. Die Weide weist keine signifikanten
Unterschiede auf. Im Wald ist die starkste Erhéhung der 8°N-NOs und §'0-NO; Werte
festzustellen. Weiter, ist im Wald die hochste Variabilitat zwischen den Jahreszeiten in

S®N-NO; und §80-NO; Werten zu erkennen.

In G2 zeigen sich an keinem Standort signifikante Unterschiede in den §°N-NO;

Werten. Feld 3, 4 und 6 weisen im Herbst signifikant hohere §'0-NO; Werte auf.

Im Wald sind, als einzigem Standort, zu keiner Zeit §'®0-NOz; Werte kleiner als Null
vorzufinden. In G2 gibt es keinen Standort mit §"°N-NOs; Werten kleiner Null. In G1
gibt es diese Werte bei Feld 2, Weide und Wald.
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Abbildung 9: Unterschiede zwischen den &”N-NO; und §'0-NO; Werten fiir die
Bodenwasserstandorte in G1. Die verschiedenen Probenahmezeitpunkte sind 07.06. (Kreuz),

15.06. (Dreieck) und 21.09. (Quadrat).
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Tabelle 3: Resultate des t-Tests fiir §°N-NO; und §'*0-NO; Werte fiir Bodenwasserstandorte
in G1 und G2. Freiheitsgrade (df), t-Statistik und die Wahrscheinlichkeit der Annahme der
Nullhypothese (p) sind dargestellt. Fiir p < 0,05 (fett dargestellt) unterscheiden sich die &-
Werte in Sommer und Herbst signifikant voneinander. G2 Feld 1 ist nicht dargestellt, da
keine Herbstwerte dafiir vorliegen.

8°N-NO3 8%0-NO;
Standort
df t p df t p
Gebiet1 | Feld 1 13| -2,82 0,01 13 -2,81 0,01
Feld 2 14 -1,1 0,29 14 -3,2 <0,01
Feld 3 12 3,2 <0,01 12 -3,51 <0,01
Weide 13| -1,62 0,13 13 -1,9 0,08
Wald 11| -2,62 0,02 11 -3,02 0,01
Gebiet2 | Feld 2 13| 0,85 0,41 13 -0,35 0,73
Feld 3 10| -0,89 0,39 10 -2,62 0,03
Feld 4 14| -2,09 0,06 14 -3,9 <0,01
Feld 5 12| 052 0,61 12 0,86 0,41
Feld 6 13| 0,36 0,73 13 -4,78 <0,01

3.2 Drainagenwasser

Die Nitratkonzentration im Drainagenwasser von G2 sinkt von 239 umol L™ im
Sommer auf 104 pmol L™ im Herbst (Tabelle 7). Zu beiden Jahreszeiten liegt die
Ammoniumkonzentration etwa gleichbleibend bei 13 pmol L™. Phosphat im
Drainwasser erhoht sich von 0,81 auf 7,19 pmol L. Die Ammonium- und
Phosphatkonzentrationen ~ sind  im  Drainwasser  hoher als an allen
Bodenwasserstandorten in G2. Die §°N-NOs und §'®0-NO; Werte sind im Mittel bei
10,06 * 0,75 %o bzw. 1,58 * 1,06 %o.

3.3 Grundwasser

Die im Mai 2011 an zwolf Grundwasserstandorten in G2 gemessenen
Nitratkonzentrationen zeigen hohen Schwankungen zwischen den einzelnen
Grundwasserstandorten (Abbildung 11). Im Mittel betragt die Nitratkonzentration 687 *
608 pmol L™ (Tabelle 7).
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Abbildung 11: Darstellung der Grundwasserstandorte in Gebiet 2. Abgebildet sind die
Nitratkonzentrationen, 8°N-NO; und §'®0-NO; Werte fiir die einzelnen Standorte. Alle
Werte sind vom 31.05.2011. Die Lage der einzelnen Grundwasserstandorte findet sich in
Abbildung 4. An Standort 12 liegen die 8"N-NO; und 8'®0-NO; Werte iibereinander.

An Standort 12 zeigt sich mit 5,4 pmol L™ die niedrigste Konzentration an Nitrat in
Grundwasser. Die héchste findet sich mit 1713 umol L™* NO; an Standort 1. Die
Nitritkonzentration liegt gemittelt (iber alle Standorte bei 1,13 * 2,84 pmol L™
Ammonium schwankt zwischen den Standorten von 1,76 bis 11,44 pmol L. Am
hochsten liegt der Wert an Standort 12 (nicht abgebildet). Die mittlere
Ammoniumkonzentration betragt 3,3 * 2,63 umol L™. Fiir Phosphat liegt sie bei 7,04 *
7,54 umol L™ Am niedrigsten an Standort 6 mit 2,5 pmol L™ und am héchsten an

Standort 5 mit 29 pmol L™.

Die 8"°N-NO; Werte im Grundwasser (Abbildung 11) liegen im Mittel bei 8 * 7,8 %o.
Mit 1,3 %o am niedrigsten an Standort 8 und mit 30 %. am hdchsten an Standort 4. Die
5'80-NO; Werte sind mit -4 %o und 18 %o ebenfalls am geringsten an Standort 8 und am
hdchsten an Standort 4. Der Mittelwert liegt bei 1,7 * 6,6 %o.
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3.4 Ausfluss Gebiet 1 und 2

Zwischen dem 27.05. und 22.06.2012 variieren die Nitratkonzentrationen im Ausfluss
aus G1 Horndrup Bak zwischen 75 pmol L™ und 134 umol L™ (Abbildung 12). Am
09.06.2012, etwa in der Mitte dieses Zeitraumes, fiihrt der Ausfluss aus G2 142 pumol
NOs L. Die Konzentration aus G1 ist zu jedem Zeitpunkt geringer als der Einzelwert
aus G2.
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Abbildung 12: Ausfluss aus Gebiet 1 und 2 im Juni 2012. Dargestellt sind NO;’, N:P und PO,
(A), 8'°N-NO; und 3'®0-NO; (B), sowie NO, und NH," (C). Fiir G1 (Horndrup Bak) ist eine
Zeitspanne von 27.05. bis 22.06.2012, fiir G2 (Odder Bxk) ein Einzelwert vom 09.06.2012
dargestellt. Das N:P Verhaltnis errechnet sich aus DIN:PO,>.

Das N:P-Verhdltnis in G1 schwankt zwischen 25 und 122. Die kurzfristigen
Schwankungen sind hauptséchlich durch die Phosphatkonzentration verursacht. Am

héchsten liegt die Konzentration am 10.06. mit 4,85 pmol L™, am geringsten am 07.06.
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mit 0,95 pmol L. Der Ausfluss aus G2 liegt mit 2,4 pmol PO, L™ und einem N:P von
66 zwischen den niedrigsten und hochsten Werten aus der Zeitserie von G1. Die
Ammoniumkonzentrationen in G1 sind mit 1,7 pmol L™ bis 6,6 umol L™ deutlich unter
der Konzentration in G2 von 16,5 pmol L™ Nitrit liegt mit 3,3 pmol L™ in G2 in der
Schwankungsbreite von 0,8 pmol L™ bis 4,5 pmol L™ der Werte in G1.

Die §"°N-NO3z Werte im Horndrup Bak steigen im Verlauf von Ende Mai zu Ende Juni
von 5,9 %o auf 9,2 %o an. Hoher ist der Wert im Odder Ba&k mit 9,7 %o. Der 580-NO;
Wert fiir G2 betrdgt 3,3 %o. Fiir G1 variieren die 5180-NO; Werte zwischen -0,2 %o und
5,2 %o. Wogegen die 8°N-NO; Werte im Verlauf ansteigen, bleiben die 8*0-NO;
Werte zu Anfang und Ende der Zeitserie annéhernd gleich. Allerdings steigen sie von
30.05. bis 03.06. um mehr als 4 %o und sinken von 14.06. auf 16.06. um 2%e..

Die Nitratkonzentration im Ausfluss aus G1 Horndrup Bak zeigt von Juni zu
September eine Erhéhung auf 189 pumol L™ (Tabelle 6). Die Phosphatkonzentration ist
mit 546 umol L™ ebenfalls hoher im  September.  Nitrit-  und
Ammoniumkonzentrationen sind im Herbst geringer als im Sommer. Die
Nitratkonzentration ist im Sommer und Herbst deutlich geringer als der Mittelwert im
Bodenwasser. Phosphat dagegen besitzt im Ausfluss hohere Konzentrationen als im
Bodenwasser. Im Odder Beak hat sich die Nitratkonzentration von 142 im Juni auf 198
umol L™ im September erhéht (Tabelle 7). Die Ammoniumkonzentration sinkt von 16
auf 9 pmol L. Beide Werte sind héher als das gemessene Bodenwasser. Im Juni ist die
Ammoniumkonzentration im Odder Bak hoher als im Drainagenwasser. Die
Konzentration an Phosphat steigt von 2,45 auf 3,62 umol L™. Zu beiden Zeitpunkten ist
die Phosphatkonzentration im Odder Bak geringer als im Horndrup Beaek (G1). Fur
Nitrat und Ammonium ist die Konzentration im Odder Bak hoher als im Horndrup
Beek.

3.5 Verlauf Ausfluss Einzugsgebiet bis Fjord

In beiden Gebieten findet im Verlauf vom Ausfluss des kleinskaligen Areals hin zum
Fjord eine deutliche Abnahme in der Nitratkonzentration statt (Abbildung 13). In G1
erfolgt die hochste Abnahme von Bach zu Fluss. Bei G2 dagegen steigt die
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Konzentration von Bach zu Fluss. Etwa 1 % der Flusskonzentration wurde im Limfjord

gemessen.
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Abbildung 13: Verlauf Ausfluss Einzugsgebiet bis Ausfluss Fjord. Dargestellt sind fiir Gebiet 1
und 2 Nitrat und N:P (A), 3*°N-NO; und §'®0-NO; (B), §*C-POC und 5°N-PON (C), sowie POC
und PON (D). NO;” Konzentrationen im Limfjord betragen im Verlauf 2,0, 0,5 und 0,9. Das N:P
Verhiltnis errechnet sich aus DIN:PO,*.

Das N:P Verhaltnis sinkt in beiden Gebieten im Verlauf zum Fjord, wobei G2 in Bach
und Fluss mit 58 und 32 ein deutlich hoheres N:P Verhdltnis aufweist. Alle
Nahrstoffkonzentration im Lerkenfeld A sind héher als im Gudend (Tabelle 6, Tabelle
7). Nitrat, Nitrit und Ammonium sinken von Limfjord 1 zu Limfjord 3. An allen drei
Standorten im Limfjord ist die Phosphatkonzentration héher als die Nitratkonzentration.
Im Randers Fjord ist an allen Standorten die Konzentration an Nitrat hoher als an
Phosphat. Ammonium ist am ersten Standort in beiden Fjorden mit 5 pmol L™ etwa
gleich. Zu den Standorten Fjord 2 und 3 findet im Limfjord eine starkere Abnahme an

Ammonium statt.
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In beiden Gebieten sinken die 8"°N-NO;z; Werte von Bach zu Fluss und steigen zum
Fjord hin an. Die 8'%0-NO3z; Werte steigen, fiir Limfjord starker als fir Randers Fjord,

ebenfalls zum Fjord hin an.

In G1 bleiben die PON und POC Konzentrationen im Verlauf in etwa gleich. Im
Gegensatz zum Randers Fjord, findet fir den Limfjord eine Zunahme in PON und POC
statt. 8*3C-POC steigt in beiden Gebieten an. Die 8'°N-PON Werte zeigen ihren
starksten Anstieg von Bach zu Fluss in G1. Insgesamt ist aber in beiden Gebieten ein

Ansteigen zum Fjord zu verzeichnen.

Zusammenfassend sind die Mittelwerte aller Proben firr ">°N-NO; geplottet gegen §°0-
NOs in Abbildung 14 dargestellt. Das Bodenwasser in G1 zeigt héhere §°N-NOs; Werte
und niedrigere 8**0-NO3; Werte ohne die Daten aus dem Waldgebiet. Die §°N-NO;
Werte sind im Bodenwasser in G1 leicht hoher als in G2. Die §*0-NO5; Werte sind
deutlich niedriger in G2. In beiden Gebieten weist das Bodenwasser die geringsten im

Verlauf gemessenen &°N-NO3 Werte auf.

Den groRten Bereich der Isotopenwerte aller Wasserarten zeigt das Grundwasser. Die
Mittelwerte betragen 8,0 * 7,8 %o fiir °N-NOs und 1,7 * 6,6 %o fiir 5'*0-NO;. Die

hochsten 8"°N-NO3z wurden mit 10,1 * 0,8 %o im Drainagenwasser gemessen.

Die §™°N-NO; Werte sind im Ausfluss aus G2 leicht hoher als in G1. In beiden Gebieten
sind die 8°N-NO;z; Werte in den Ausfliissen hoher als im nachfolgenden Fluss, aber

geringer als an den Fjordstandorten.

Der Randers Fjord zeigt Mittelwerte von 8,8 * 0,7 %o fiir 8°N-NO3 und 2,0 * 1,5 %o fiir
5'80-NOs. Hohere Werte zeigen sich im Limfjord mit 9,5 * 1,2 %o fiir 5°N-NO5 und 6,5
* 1,5 %o fiir 5°0-NOs.
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Abbildung 14: §'°N-NO; geplottet gegen §'®0-NO; fiir Gebiet 1 (A) und 2 (B). Dargestellt sind
die Mittelwerte aller Proben fiir Bodenwasser (Quadrat), Bodenwasser ohne Wald (fettes
Quadrat), Grundwasser (Kreuz), Drainwasser (Raute), Ausfluss (Dreieck) und Fjord (Kreuz).
Bei Gudend und Lerkenfeld A (Kreis) handelt es sich um Einzelwerte. In grau sind die
Spannbreiten zweier moglicher Quellen abgebildet (nach Kendall et al. 2007; Nestler et al.
2011).
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3.6 Salzgehalte der Fjordstandorte

Der Salzgehalt steigt in beiden Fjorden im Verlauf der Standorte an. Im Randers Fjord
von 12,6 auf 17,9. Im Limfjord steigt die Salinitat von 9,6 auf 24,6.

Tabelle 4: Salzgehalt der Fjordstandorte

Salinitat Salinitat
Randers Fjord 1 12,6 | Limfjord 1 9,6
Randers Fjord 2 17,3 | Limfjord 2 23,4
Randers Fjord 3 17,9 | Limfjord 3 24,6

3.7 Niederschlag

Daten aus Niederschldgen stehen fiir den Untersuchungszeitraum 2011 nicht zur
Verfligung (Thomas Ellermann, Danish Centre for Environment and Energy,
Universitat Aarhus, personl. Mitteilung, 04.01.2012).
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4 Diskussion

4.1  Kurze Historie in der Veranderung der Landnutzung in Danemark

Verschiedene Studien haben Isotopensignaturen genutzt, um Stickstoffeintrage zu
charakterisieren. Sie zeigen eine positive Korrelation zwischen §°N-NO3 und 8'®0-NO;
Werten in Flissen und dem prozentualen Anteil landwirtschaftlicher Nutzung in dessen
Einzugsgebiet (Mayer et al. 2002; Voss et al. 2006; Kendall et al. 2007). Vor einer
Einordnung der heutigen Situation anhand der in dieser Diplomarbeit gewonnenen
Daten, erfolgt ein kurzer Ruckblick auf die Veranderungen in der Landnutzung in

Déanemark in den vergangenen Jahren.

Die dénische Landnutzung ist von landwirtschaftlichen Aktivitaten gepragt. Ihr
prozentualer Anteil betrug von 2002 bis 2006 landesweit ca. 64 %. (Carstensen et al.
2006; HELCOM 2011). Mit 76 % im Jahr 1896 ist die Landwirtschaft der dominierende
Faktor der Landnutzung der letzten 100 Jahre (Conley 2000). Ostseeweit zeigt nur
Deutschland eine ahnlich intensive landwirtschaftliche Nutzung mit ebenfalls 64 %
(HELCOM 2011). Innerhalb Déanemarks variiert die Nutzung der Flache. Im 6stlichen
Teil des Landes wird eher Getreide produziert, wogegen im Westen Tierhaltung
dominiert (Conley 2000). Im Jahr 1995 wurden 11 Millionen Schweine, 2010 13
Millionen Schweine in Danemark produziert (Conley 2000; HELCOM 2011). Im
Einzugsgebiet der Ostsee werden nur in Polen, jedoch auf einer zehnmal gréReren
Flache, mehr Schweine gehalten (HELCOM 2011). Hauptverursacht durch die
Schweinehaltung, hatte Danemark mit 2400 kg N km™ (1989 - 1995) die hdchsten
flachenspezifischen N-Frachten in Europa (Paaby & Mghlenberg 1996; Conley 2000).
Im Jahr 2006 waren es laut Helcom (HELCOM 2011) 1700 kg N km™. Trotz dieser
Abnahme weist Danemark damit die hdchsten flachenspezifischen N-Frachten aller
Ostseeanrainer auf. In Deutschland bzw. Polen waren es 750 kg N km, respektive 450
kg N km? (HELCOM 2011).

Die Verabschiedung des ersten danischen Aktionsplans mit Bezug zu
Néahrstoffabfliissen (NPo (Stickstoff, Phosphat und organisches Material) Action Plan)
aus der Landwirtschaft fand im Jahr 1985 statt. Der wachsende Sauerstoffmangel in der
danischen Beltsee (Conley et al. 2002; Carstensen et al. 2006) und die grof3flachige
Anoxie im Mariager Fjord 1997 (Fallesen et al. 2000), sorgten flr eine landesweite

Diskussion des Themas und fuhrten zu der Verabschiedung weiterer danischer
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Aktionspléne zur Reduktion der Nahrstoffabflisse. Es wurden MalRnahmenpakete zur
Reduktion der N-Frachten auf den Weg gebracht, die eine Umsetzung der EU
Verordnungen wie der Nitrat- (Directive 91/676/EEC  1991) wund der
Wasserrahmenrichtlinie (Directive 2000/60/EC 2000) zum Ziel hatten. Laut Bewertung
des zweiten Aktionsplans wurde in Danemark zwischen 1985 und 2003 eine

Verringerung der Nitratauswaschung um 48 % erreicht (Directive 2008/664/EC 2008)

Die Verordnungen der EU und Danemarks Regierung sorgten und sorgen fur
Anderungen der landwirtschaftlichen Praxis (Conley 2000). Betrachtet man die N-
Budgets in beiden Untersuchungsgebieten innerhalb der letzten 20 Jahre, ist eine

Abnahme des landwirtschaftlichen N-Eintrages zu erkennen (Abbildung 15).
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Abbildung 15: N-Budget fiir Gebiet 1 (A) und 2 (B) in den Jahren 1991 - 2010. Die
unterschiedlichen N-Eintrdge sind als Saulen dargestellt. Die N-Bilanz gibt die Differenz
zwischen N-Eintrag und N-Entfernung durch Ernte wieder (Blicher-Mathiesen, personl.
Mitteilung, 10.01.2012).

Bei der Verwendung von Giille ist in beiden Gebieten keine Anderung der Diingepraxis
erkennbar. Die Reduktion der N-Eintrdge ist hauptsachlich auf eine Verringerung des

Einsatzes an Mineraldinger zurlickzufiihren, wobei Unterschiede zwischen den
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Gebieten festzustellen sind. In G2 erfolgte eine kontinuierliche Abnahme bis 2006, in
G1 von 1997 bis 1998 ein Ruckgang von 30 %. Seitdem ist die genutzte Menge
gleichbleibend. Zusammenfassend gab es im Untersuchungsgebiet eine Reduktion der
N-Bilanz, welche in den letzten Jahren allerdings eine Stagnation, wenn nicht sogar

einen leichten Anstieg aufweist.

4.2 Einfluss der Landnutzung auf das Bodenwasser

Nach der Hohe der N-Bilanz im Jahr 2010 (Abbildung 15), mit 124 kg N ha™ fiir G1
und 107 kg N ha® fur G2, kann nicht von einem signifikant hoher mit Stickstoff
belasteteren Gebiet gesprochen werden. Auch in den Jahren zuvor war die N-Bilanz
beider Gebiete ahnlich. Trotzdem zeigen sich sehr unterschiedliche Konzentrationen im
Bodenwasser zwischen G1 und G2. Die niedrigsten Konzentrationen wurden fur G1 im
Sommer, fur G2 im Herbst gemessen. Fir G1 zeigte sich eine leichte Reduktion, in G2
ein deutliches Ansteigen der Nitratkonzentration von Sommer zu Herbst. Weiter ist die
Nitratkonzentration in G2 zu jedem Zeitpunkt hoher als in G1. Aufgrund der Tatsache,
dass nur im Jahr 2011 Untersuchungen durchgefiihrt wurden, ist es schwierig zu sagen,
ob diese Gegensatzlichkeit zwischen den Gebieten jedes Jahr auftritt. Da es sich um
Bodenwasser aus landwirtschaftlichen Flachen handelt, missen die Anderungen in den
Konzentrationen mit einer Verknlipfung von landwirtschaftlicher Nutzung,

Dingeranwendung, Beschaffenheit der Boden und Bodenprozessen zusammenhéngen.

Sandige Boden besitzen eine hohere Durchléssigkeit als lehnmige Bdden (Vagstad et al.
2004), was nicht die saisonalen Anderungen, aber die héheren Nitratkonzentrationen in
den Proben aus 1 m Tiefe im grobkornigeren Boden von G2 (87 % Sand) im Vergleich
zu G1 (74 % Lehm) erklaren kann, wenn Nitrat von den angebauten Pflanzen nicht
aufgenommen wird und mit dem Bodenwasser unter die Wurzelzone vordringt (Deutsch
2005).

Fir die beiden landwirtschaftlich genutzten Gebiete waren die grofiten Stickstoffquellen
in der Vergangenheit Gulle und Mineraldiinger (Abbildung 15, Blicher-Mathiesen,
personl. Mitteilung, 10.01.2012). Wobei in G2 das Verhaltnis von Gille zu
Mineraldinger mit 2,2:1 hoher war als in G1 mit 1,2:1 (Mittelwerte fur 2008-2010,
Abbildung 15). Nitrat in Form von Mineraldliinger ist auch weltweit nicht die

Hauptform genutzten Dungers, sondern organischer Diinger (Bohlke 2002). Dies liegt
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vor allem an den niedrigen Produktionskosten, wenn Viehzucht in rdumlicher Néhe
stattfindet (Deutsch 2005). Weiter wird organischer Diinger im Boden kontinuierlich
von Mikroorganismen zu Ammonium umgesetzt. Abhangig vom C:N Verhaltnis wird
Ammonium aus organischer Quelle von Pflanzen oder Mikroorganismen aufgenommen
oder freigesetzt und nitrifiziert. Bei einem C:N Verhdltnis kleiner 20 wird Ammonium
mineralisiert, bei C:N grofRer 25 durch Aufnahme entfernt (Schipper & Sparling 2010).
Landwirtschaftlich genutzte Boden haben meist organisches Material mit einem C:N
Verhaltnis von 10-12, was fur Nitrat aus der Oxidation von Ammonium spricht
(Schipper & Sparling 2010). Kendall et al. (Kendall et al. 2007) zeigen §°N-NOs und
5'80-NO; Werte fiir Nitrat aus Nitrifizierung von -10 bis 5 %o bzw. -15 bis 15 %o. Die
8"°N-NO3 von 5,3 * 3,6 %o fiir G1 und 4,5 * 2,3 fiir G2, sowie 5'*0-NO; von 0,8 + 5,3
%o fur G1 und -3,6 + 4,4 fir G2 liegen innerhalb dieser Spannbreite.

N-Fixierung durch das Enzym Nitrogenase sorgt fir 8°N Werte in organischem
Material von etwa 0 %o (Kendall et al. 2007), da keine Fraktionierung stattfindet und die
atmospharischen 8"°N Werte abgebildet werden. In den letzten 20 Jahren war die N-
Fixierung in G2 in jedem Jahr hoher als in G1, was zu den geringeren 8°N-NO3z Werten
in G2 beitragen kann. Die hoheren 5'%0-NO5; Werte in G1 konnen auf den héheren
Anteil an angewandtem Nitrat aus Mineraldiingern zuriickzufiihren sein, welches §'°0
Werte von 23,5 %o aufweist. Aber die 5'30-NO; Werte werden wahrscheinlich durch
§'80-NO; Werte aus Nitrifizierung tiberlagert (Mengis et al. 2001; Deutsch 2005).

Innerhalb der Gebiete zeigt sich eine starke Variabilitat in den Nahrstoffkonzentrationen
und Isotopensignaturen, die nur schwierig auBeren Einflissen zuzuordnen sind. Daher
werde ich mich im weiteren Verlauf auf die Bodenwasserstandorte beider Gebiete mit
den meisten verfligbaren Daten konzentrieren. In Gebiet 2 steigt im Mittel die
Nitratkonzentration von Sommer zu Herbst an. VVon den finf untersuchten Feldern zeigt
sich dies besonders bei Feld 4 und 6. In Feld 4 steigt die Konzentration um mehr als 500
%, in Feld 6 um mehr als 300 %. Die Felder 4 und 6 sind die Flachen mit dem
geringsten N-Eintrag und niedrigsten N-Uberschuss in 2011, weisen aber gleichzeitig
die hochsten Nitratkonzentrationen im Bodenwasser auf. Dies scheint paradox, da
Studien in Ddnemark gezeigt haben, dass die Menge an Nitrat die ein Feld verl&sst, sich
mit steigender N-Bilanz erhoht (Simmelsgaard 1998). Das meiste im Boden

verbleibende Nitrat aus Mineralisation und anschliellender Nitrifizierung entsteht nach

46



4 Diskussion

der Ernte (Kirchmann et al. 2002). Feld 4 und 6 wurden aber erst nach Entnahme des
Bodenwassers im Herbst abgeerntet. Auf beiden Feldern wurde Mais angebaut, in Feld
6 ab Juni zusatzlich Gras als Untersaat. Dieser Unterschied im Anbau begriundet
wahrscheinlich die geringere Nitratkonzentration im Herbst in Feld 6 im Vergleich zu
Feld 4.

Fur Feld 4 und 6 sind Uber den Zeitraum der Beprobung kaum Unterschiede in den
8*°N-NO; Werten, aber ein Ansteigen der §'*0-NO; Werte um 7 %o zu erkennen. Dies
spricht fur eine vergleichbare Dlngung beider Flachen im Verhdltnis von Gille zu
Mineraldiinger von 10:1 (Abbildung 5). Da keine Fraktionierung in den 8*°N-NO;
Werten zu sehen ist, kann von einer konstanten Freisetzung von Ammonium und
anschlieBender Nitrifizierung ausgegangen werden (Kendall et al. 2007). Bei
Nitrifizierung im Boden nutzen Bakterien zwei Sauerstoffatome aus dem Bodenwasser
und ein Sauerstoffatom aus der Atmosphédre (Amberger & Schmidt 1987). Aus den
gemessenen §180-H,0 Werten berechnete theoretische 5'30-NOz; Werte in Feld 4 und 6
zeigen dieses 2:1 Verhéltnis nicht. In landwirtschaftlichen Boden durchgefiihrte
Experimente mit markierten §*30-H,0 zeigten fiir §'®*0-NO3 aus Nitrifizierung hohere
Anteile an Sauerstoffatomen aus dem Bodenwasser (Snider et al. 2010). In einer Studie
von Casciotti et al. (Casciotti et al. 2010) wird gezeigt, dass bei identischen §'®0-H,0
Werten die 5'°0-NO, Werte abhiingig von genutzten Bakterien um bis zu 10 %o
abweichen. Aufgrund der steigenden Nitratkonzentrationen, gleichbleibenden §°N-NO;
Werten und den signifikant unterschiedlichen &®0-NO; Werten, ist von
Remineralisierung mit anschlieRender Nitrifizierung auszugehen. Die Anderung der
5180-NO3; Werte muss durch ein Abweichen vom 2:1 Verhltnis bei der Nitrifizierung

und dem Ansteigen der §20-H,0 Werte zusammenhangen.

Méglichkeiten fiir die Anderungen der D- und §'®0-H,O Werte im Bodenwasser sind
vielfaltig, zum Beispiel durch die Verdunstung von Bodenwasser. Da leichtere Isotope
zuerst verdunsten konnte eine Fraktionierung stattfinden und dies die hoheren Werte im
Herbst erklaren (Barnes & Allison 1983). Verdunstung sollte einen héheren Effekt auf
Felder als Waldgebiete aufweisen. Dies ist der Fall, doch im kompletten Gebiet 1 sowie
in G2 Feld 3 und 5 zeigt sich kein Ansteigen in den §'%0-H,O Werten. Bewasserung der
Felder, beispielsweise mit Wasser aus Speicherseen, konnte fir die lokalen
Unterschiede in den Isotopenwerten des Wassers sorgen. Aufgrund der hohen
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Niederschlage im Sommer 2011 war aber sehr wahrscheinlich keine Bewadsserung notig.
Durch die Kombination einer langen Trockenphase und starkem nachfolgendem
Niederschlag kann es eventuell zu Stauhaltung im Boden, Grundwasserzutritten und
Anderungen in der Isotopensignatur des Wassers gekommen sein. AbschlieRend kann
diese Frage und eine standortgerechte Diingeranwendung in Feld 4 und 6 nicht

beantwortet werden.

Die hochsten N-Eintrage erfolgten auf Feld 3 und 5 in G2. Da sie auch die hochste
Ernte aufweisen, ist die N-Bilanz nur leicht hoher als bei anderen Standorten. Auf
beiden Feldern wurde Gras zusammen mit Klee angebaut. Klee gehort zu den
Leguminosen und kann in Symbiose mit Rhizobien vorkommen. Die Rhizobien
induzieren die Bildung von Wurzelknollchen, in denen Stickstoff fixiert werden kann
(Madigan & Martinko 2006). Uber 40 % des Stickstoffes in den Feldern 3 und 5 wird
durch N-Fixierung eingetragen (Abbildung 5; Blicher-Mathiesen, persénl. Mitteilung,
10.01.2012). Eine Studie von Ochsner et al. (Ochsner et al. 2010) zeigt, dass der
zusatzliche Anbau von Klee, bei ansonsten gleich behandelten Maisfeldern, die
Nitratkonzentration im Boden in 1 m Tiefe um 31 bis 74 % reduziert, was in dieser
Arbeit anhand geringer Nitratkonzentrationen in Feld 5, nicht jedoch in Feld 3, zu
vermuten ist. Im Vergleich mit der Monokultur Mais auf Feld 4 und 6, weisen Feld 3

und 5 geringere Nitratkonzentration im September auf.

In Gebiet 1 steigen die §"°N-NOs und 8'®0-NO; Werte in den drei Feldern und der
Weide von Sommer zu Herbst an. Die Nitratkonzentration nimmt, auRer in Feld 1, im
selben Zeitraum ab. Eine Studie mit verschieden genutzten Boden zeigt niedrigere 8"°N-
NO3z; Werte im Fruhjahr aufgrund von Mineralisation von organischem Material und
hohere §°N-NO; Werte am Ende des Sommers durch Denitrifikation (Ostrom et al.
1998; Kendall et al. 2007). Da die Probenahmen im spéten Frihjahr und frihen Herbst
stattfanden, sind diese Prozesse in G1 zu vermuten, wobei der Anstieg der
Isotopenwerte deutlich geringer ist als theoretisch zu erwarten. Dies kann durch parallel
ablaufende Prozesse wie Nitrifikation verursacht worden sein, aufgrund des

vorhandenen Datensatzes ist es jedoch schwierig dies nachzuvollziehen.

Im Vergleich mit allen Standorten weist der Wald die geringsten Konzentrationen an
Nitrat im Bodenwasser auf. Das ist typisch, da in Waldgebieten N-Eintrage
uberwiegend durch Niederschldge stattfinden (Callesen et al. 1999; Kendall et al. 2007).
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Dies ist auch an den hohen 8*0-NO; Werten zu erkennen, die nur deshalb als Signatur
erhalten bleiben, weil andere Stickstoffquellen vergleichsweise gering sind (Mayer et al.
2002). In Niederschlagen schwanken sie zwischen 30 und 70 %o (Kendall & McDonnell
1998; Mayer et al. 2002). Der Eintrag von organischen N-Verbindungen als
Hauptquelle kann ausgeschlossen werden. Wenn diese zu NOjz  oxidiert werden,
verursachen sie geringe 8'®0-NO; Werte im Bodenwasser (Bohlke 2002). Im Wald
waren jedoch die &0-NO; Werte zu jedem Zeitpunkt hoher als an den
landwirtschaftlichen Standorten. Auch die aus gemessenen &®0-H,O Werten

kalkulierten 8*0-NO5; Werte lassen nicht auf Nitrifizierung riickschliessen.

Von Sommer zu Herbst ist im Wald das starkste Ansteigen von §°N-NOs und §'%0-
NO3z; Werten im Untersuchungsgebiet zu sehen. In Waldgebieten kann ein Anstieg der
Isotopenwerte im Nitrat auch durch einen Zustrom an Nitrat von Wasser aus
landwirtschaftlichen Flachen zusammenhéngen (Mayer et al. 2002; Kendall et al. 2007).
Da aber die Konzentration von Nitrat im Wald im zeitlichen Verlauf stark abnimmt und
gleichzeitig die 5°N- und 5'0-NOs ansteigen, ist von Denitrifizierung auszugehen. Die
S°N- und §%0-NO; stiegen um 10 %o und 12 %o, einem Verhéltnis von 0,8:1. Ein
ghnliches Bild zeigen die Anreicherungsfaktoren mit -3,69 %o fiir °N und -4,54 %o fiir
8'80. Das typische Verhaltnis, indem sich die §°N- und 8'®0-NO; Werte andern ist fiir
Denitrifizierung 2:1 bis 1,5:1 (Kendall & McDonnell 1998; Nestler et al. 2011). Das fur
den Wald gemessene Verhiltnis zeigt eine deutliche Ahnlichkeit mit Werten fir
Nitratassimilation, wie sie beispielsweise in der Elbe von 0,89:1 gefunden wurden
(Deutsch et al. 2009). Auch die typischen C:N Verhaltnisse in organischem Material in
Waldboden von groBer 15-20, weisen auf pflanzliche oder mikrobielle Aufnahme hin
(Schipper & Sparling 2010).

Offenkundig liegen die geringeren Nitratkonzentrationen im Wald an den niedrigeren
N-Eintragen, aber der Wald scheint im Vergleich zu den meisten landwirtschaftlichen
Bdden zu effizienter N-Entfernung befahigt (Schipper & Sparling 2010). Ob durch
Denitrifizierung oder Assimilation, beide Prozesse konnen den Riickgang der
Nitratkonzentration von Sommer zu Herbst erklaren. Im Gegensatz zum Waldgebiet
sind die landwirtschaftlichen Béden nicht mehr in der Lage Stickstoff effektiv zu

reduzieren, was die hohen N&hrstoffkonzentrationen im Bodenwasser zeigen. Da
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vermutlich viele mikrobielle Prozesse parallel ablaufen, sind diese anhand der

Isotopenwerte flr landwirtschaftliche Boden schwierig nachzuvollziehen.

4.3 Effekte der Landnutzung auf den Ausfluss aus den kleinskaligen
Gebieten

Bevor Stickstoff in das Oberflachenwasser tritt, hat es normalerweise verschiedene
Prozesse im Boden durchlaufen. Mit prozentualem Anteil landwirtschaftlicher Nutzung
im Einzugsgebiet eines Flusses steigen die 8°N-NO; Werte an (Mengis et al. 1999;
Mayer et al. 2002). Die §°N-NO; Werte von 8,3 * 1,1 %o bzw. 9,1 * 0,9 %o, und &'%0-
NO3z; Werte von 1,9 * 1,4 %o bzw. 2,1 * 1,8 %o in den Abfliissen aus G1 (Horndrup Bak)
bzw. G2 (Odder Baxk) lassen auf intensive Landwirtschaft und einen Export von

Stickstoff aus Dlingern aus den untersuchten Gebieten schlielRen.

Die Konzentrationen im Ausfluss eines Gebietes sind abhéngig von Landnutzung,
einhergehenden Nahrstoffeintrdgen, Bodenbeschaffenheiten und hydrologischen
Gegebenheiten (Kirchmann et al. 2002). Beide Ausflisse aus den kleinskaligen
Gebieten (Horndrup Bazk aus G1 und Odder Baek aus G2) zeigen rédumliche und
saisonale Unterschiede in ihren Nahrstoffkonzentrationen und Isotopenwerten. Wahrend
die Nitratkonzentration steigt, sinkt die Ammoniumkonzentration in beiden Gebieten
von Sommer zu Herbst. Dies passt zu der Erkenntnis, dass das meiste im Boden
verbleibende Nitrat aus Mineralisation und anschlieender Nitrifizierung in Bdden nach
der Ernte entsteht (Kirchmann et al. 2002). AuRer den Maisfeldern waren alle
Bodenwasserstandorte im Herbst abgeerntet. Im Bodenwasser ist nur in G1 eine
Abnahme der Ammoniumkonzentration zu sehen. Ammoniumkonzentrationen in
Drainagenwasser zeigen keinen Unterschied zwischen Sommer und Herbst. Folglich

bieten sie keinen Hinweis auf einen saisonalen Unterschied.

Im Sommer und Herbst sind die Nitrat- und Ammoniumkonzentrationen im Odder Bak
(G2) hoher als im Horndrup Bak (G1). Lehmige Bdden wie in G1, sind weniger
permeabel, besitzen einen langsameren Wassertransport und ermdéglichen so hohere
Verluste durch Denitrifizierung in Grundwasser. Sandbdden (G2) transportieren Wasser
schneller und ein hoherer Anteil der Nahrstoffe wird in den Bach transportiert (\Vagstad
et al. 2004). Eine Studie von Grant et al (Grant et al. 1997) dagegen zeigt, dass N-

Verluste zwischen der Wurzelzone der angebauten Pflanzen und dem Ausfluss des
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Einzugsgebietes, in Sandbdden hoher sind als in Lehmbdden. Der Grund hierfir ist der
hohere Anteil an Drainagen in den weniger durchlassigen Lehmbdden, die einen
raschen Abfluss von Wasser erlauben. Ob auch in Untersuchungsgebiet G1 ein hoher
Drainagenanteil im Vergleich zu G2 vorherrscht, ist nicht bekannt. Die geringeren
Nitratkonzentrationen deuten aber nicht darauf hin. Nichtsdestotrotz konnen die hdheren
Konzentrationen im Odder Beaek durch die N-Eintrage und die hohen Konzentrationen
im Bodenwasser von G2 begrindet sein. Dennoch ist der Verlust an durch
landwirtschaftliche Prozesse eingetragenen Stickstoffes meist deutlich héher, als die am

Ausfluss gemessene Konzentration (Andersen et al. 1999; Vagstad et al. 2004).

Im zeitlichen Verlauf Uber einen Monat im Sommer schwanken die
Nitratkonzentrationen im Ausfluss aus G1 um 100 pmol L™, aber die §°N-NO; Werte
steigen an (Abbildung 12). Voss et al. (Voss et al. 2006) zeigten in einer Studie in
verschiedenen Ostseezufliissen steigende 8°N-NO3z Werte von Friihjahr zu Sommer, die
sie u.a. mit Assimilation erklaren. Ob die steigenden S°N-NO; Werte im Ausfluss aus
G1 mit Nitrataufnahme gekoppelt sind, ist nicht sicher, da die §®0-NO3; Werte keine
aquivalente Steigerung aufweisen. Das kurzzeitige Ansteigen der §*°0-NO; Werte um 4
%o Anfang Juni, lasst zu diesem Zeitpunkt auf weitere Quellen, wie eventuell Nitrat aus
Mineraldiinger, schlieBen. Dass keine Anderung in den Nahrstoffkonzentrationen im
Sommer stattfindet, bedeutet nicht, dass es keine jahreszeitlichen Unterschiede gibt. Ein

Monat ist ein zu kurzer Zeitraum um dariiber eine Aussage zu treffen.

In Abflussdaten beider Gebiete zeigten sich in der Vergangenheit N&hrstoffpulse und
héhere Néhrstoffkonzentrationen im Winter (Abbildung 20, Abbildung 21). Saisonale
Unterschiede in Nahrstoffkonzentrationen und héhere N-Frachten am Ende des Winters,
verursacht durch die Abflussmengen und Unterschiede in den Bodenprozessen, sind fiir
verschiedene Flisse im Ostseeraum belegt (Voss et al. 2006). Jedoch ist es ohne
Kenntnis der Abflussmengen und Niederschlagsdaten schwierig, die in dieser Arbeit
gewonnenen Konzentrationen mit vergangenen zu vergleichen. Betrachtet man nur die
Nitratkonzentrationen, ist in den Sommerwerten fur beide Ausfliisse keine Verénderung
zu den Jahren 2010 und 2009 erkennbar. In den Konzentrationen im September aus G1
zeigt sich wie in 2010, aber nicht in 2009, ein Peak an Nitrat. In der Vergangenheit, wie

in dieser Studie, sind die Nitratkonzentrationen im Ausfluss aus G2 hoher als in G1.
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Im Ausfluss aus G2 fand von Beginn der 1990er Jahre bis etwa 2003 eine Abnahme der
Nahrstoffkonzentrationen statt. Seitdem zeigen die Konzentrationen keine Zu- oder
Abnahme (Abbildung 21). Ostseeweit wurden zwischen 2000 bis 2006 Reduktionen in
den Nahrstoffeintragen durch Flusse gefunden. Dies wurde durch MalRnahmen in den
jeweiligen Anrainerstaaten und durch klimatische Verdnderungen und niedrigere
Niederschlagsmengen verursacht (Wulff et al. 2009). Im Untersuchungsgebiet dieser
Arbeit weist die Zeitspanne 2000-2006 keine geringeren Niederschldge als in den
1990er Jahren auf (Blicher-Mathiesen et al. 2010), was die Stagnation in
Néhrstoffeintrdgen im Vergleich zur ostseeweiten Reduktion erklaren kann. Klimatische
Faktoren und die Niederschlagsmenge sind ein Hauptgrund fur geringere
Nahrstofffrachten, nicht nur Anderungen in anthropogenen N-Austragen (Wulff et al.
2009; Voss et al. 2011).

Anhand des starken Rickgangs von 10 % landwirtschaftlicher Flache in beiden
Gebieten, konnte der Ruckschluss gezogen werden, dass die Abnahme der
Né&hrstoffkonzentrationen in den Flissen auch damit begriindet werden kann. Vagstad et
al. (Vagstad et al. 2004) zéahlt in seiner Studie Uber diffuse Stickstoffverluste aus
Landwirtschaft auch Wiesen und Weiden zu landwirtschaftlich genutzten Flachen. In
den Monitoringberichten findet dies nur zum Teil Beriicksichtigung, was den Rickgang
an prozentuellem landwirtschaftlichem Anteil vermutlich auf die Weise der Definition

minimiert.

Der Rickgang der Nahrstoffkonzentrationen in den Ausflussen beider Gebiete hangt
vermutlich teilweise mit Umsetzungen der nationalen Aktionsplane zusammen, die vor
allem zu Reduktionen von Punktquellen gefiihrt haben (Carstensen et al. 2006). Die
Abnahme landwirtschaftlicher N-Eintrage bis 2004 kann aber ebenso eine Rolle gespielt
haben (Abbildung 15).

4.4 Charakterisierung von Stickstoff im Verlauf vom Ausfluss des

Einzugsgebietes bis zum Kattegat

Im weiteren Verlauf vom Ausfluss des Einzugsgebietes G1 hin zum Flussstandort
Guden4, zeigt sich eine Abnahme der Nitratkonzentration von 189 umol L™ auf 22
umol L. Ahnliche Abnahmen der Nitratkonzentration im Verlauf zeigen sich in den
letzten Jahren (Abbildung 20, Abbildung 22). Nielsen et al. (Nielsen et al. 2003)
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begriindet die Abnahme der Nitratkonzentration in Richtung Randers Fjord durch
Retention in zahlreichen Seen im Verlauf des Gudena. Es wird angenommen, dass etwa
40 % des N und P zurlickgehalten wird (Nielsen et al. 2003).

In G2 steigt die Nitratkonzentration vom Ausfluss des Gebietes zum Ausfluss des
Lerkenfeld A in den Limfjord von 198 pmol L™ auf 250 pmol L™ an. In den zur
Verfligung stehenden Daten von 2004 bis 2008 zeigen sich die Nitratkonzentrationen im
Lerkenfeld A recht konstant bei mindestens 300 pmol L™ und damit von Friihjahr bis
Herbst hoher als im Ausfluss aus G2. Ende des Winters gemessene Stickstoffpeaks im
Ausfluss des kleinskaligen Gebietes sind jedoch hoher als die Konzentrationen zu
diesem Zeitpunkt im Lerkenfeld A (Abbildung 21, Abbildung 23).

Im Gudena sind lediglich bei Peaks &hnliche Stickstoffkonzentrationen wie im
Lerkenfeld A zu sehen. Neben dem untersuchten Gebiet G2 muss es aufgrund der
permanent hohen Konzentrationen weitere Stickstoffquellen im Einzugsgebiet des
Lerkenfeld A geben. Solche Mdglichkeiten fiir weitere anthropogene Quellen sind
gegeben. Beispielweise entfallen etwa 75 % von den 13 Millionen in Danemark
gehaltenen Schweinen auf Jitland (Conley 2000; www.agricultureandfood.de). Welcher
Anteil der entstandenen Schweinegulle vor Ort weiter verwendet wird, ist nicht bekannt.
Die Nitratrichtlinie begrenzt die Ausbringung von organischem Dinger EU weit auf
170 kg N ha* y*. Danemark wurde bis 2012 eine Ausbringung von bis zu 230 kg N ha™
y'! gestattet (Directive 2008/664/EC 2008). Griinde fiir die Ausnahmeregelungen der
EU sind, immer in der Annahme der Einhaltung der vorgegeben N-Reduktionsziele,
zum Beispiel: hoher Niederschlag, Pflanzen mit hohem Stickstoffbedarf oder langen
Wachstumsphasen, sowie Béden mit einem hohen Denitrifikationsvermdgen (Directive
91/676/EEC 1991). Auch diese zusatzliche Menge ausgebrachten Diingers, kann ein
Grund firr weitere N-Eintrage im Verlauf des Lerkenfeld A sein.

Trotzdem zeigen die Nitratkonzentrationen eine Abnahme von den Flissen zu den
Fjordstandorten. Die Konzentrationen sinken von 22 auf 15 umol NOz™ L™ und von 250
auf 2 pmol NO5™ L™ filr G1, respektive G2. In G1 fallt die Abnahme geringer aus, was
an der bereits erwahnten Riickhaltung der Nahrstoffe im Verlauf des Gudena liegt. In
G2 ist eine deutliche Abnahme in der Konzentration zu sehen. Weniger als 1 % der
Flusskonzentration wurde im Limfjord gemessen. Alle drei untersuchten Standorte

liegen weit Ostlich im Limfjord. Lovns Bredning, der Teil des Limfjord in welcher
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Lerkenfeld A flieRt, ist durch Nahrstoffe aus der Landwirtschaft stark eutrophiert (Maar
et al. 2010). Das Nebenbecken Skive Fjord weist jeden Sommer Hypoxia-Ereignisse auf
(Carstensen &  Henriksen ~ 2009). Die  Kombination aus  geringen
Sauerstoffkonzentrationen,  Nitrateintrdgen und einem  Elektronendonor  wie
organischem Material, kann Denitrifizierung zur Folge haben (Seitzinger 1988;
Mehranfar 2003). Es ist davon auszugehen, dass ein groRBer Teil der Nahrstoffe des
Lerkenfeld A in den stark geschichteten inneren Becken des Limfjord zuriickgehalten

wird und diese Senken fiir Nahrstoffe darstellen.

Diese Aussage wird gestiitzt durch die im Eintragsverlauf héheren 8"°N-NOz; Werte in
den Fjorden. Da die kleinskaligen Gebiete stark landwirtschaftlich genutzt werden und
trotzdem geringere 8"°N-NO; Werte als die Fjorde aufweisen, kann an den bereits
erwéhnten weiteren anthropogenen Quellen im Einzugsgebiet der Fjorde, wie Tierzucht
und intensivem Dingereinsatz, liegen. Da aber die Nitratkonzentrationen sinken, ist
neben Retention und Vermischung mit nahrstoffarmerem Kattegatwasser auch von
Aufnahmeprozessen oder Denitrifizierung auszugehen. Isotopisch gesehen leichteres
Nitrat wird von Phytoplankton oder Bakterien bevorzugt aufgenommen und die §'°N
und 8*30 Werte im Nitrat miissten demzufolge ansteigen (Kendall & McDonnell 1998).
Dies wiirde die Zunahme der §°N-NOz; Werte von Fluss zu Fjord zum Teil erklaren.
Die 5"°N und 5'®0 Werte stiegen in einem Verhaltnis von 0,76:1 im Randers Fjord und
0,52:1 im Limfjord. Das typische Verhaltnis bei Denitrifizierung liegt bei 2:1 bis 1,5:1
(Kendall & McDonnell 1998; Nestler et al. 2011). Die in dieser Studie gemessenen
Verhaltnisse liegen naher an flr die Elbe festgestellten Assimilationswerten von 0,89:1
(Deutsch et al. 2009) und passen so generell zu dem Trend, der auf Aufnahmeprozesse

rickschliessen lasst.

Die Konzentration an PON steigt in G2 (ber den kompletten Verlauf der
Gewaéssertypen an, zeigt aber keine Zusammenhange mit den Isotopenwerten. Fir G1
ist kein Ansteigen in den PON Konzentrationen und ebenso wie in G2, keine Beziehung
zu den 8*°N-PON Werten zu sehen. Dies spricht fiir ein Vorkommen verschiedener N-
Quellen und zu gleicher Zeit stattfindender Assimilation und Dissimilation (Kendall et
al. 2001; Voss et al. 2006).

Die Konzentration an Ammonium steigt von den Flissen zum ersten Fjordstandort an.

Rickschlisse auf dissimilatorische Nitratreduktion zu Ammonium sind schwierig, da
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die Proben aus Oberflachenwasser stammen und dieses ausreichend mit Sauerstoff
versorgt ist. Im weiteren Verlauf der beiden Fjorde finden eine Abnahme der
Nitratkonzentration und keine Anreicherung an Ammonium statt. Dies kann an
Aufnahmeprozessen liegen, weil Ammonium eine reduzierte Stickstoffverbindung ist
und im Vergleich zu Nitrat bevorzugt aufgenommen wird (Dortch et al. 1991; Veuger et
al. 2004).

Da photoautotrophe Organismen im Meer Stickstoff und Phosphor in einem Verhéltnis
von 16:1 aufnehmen, kdnnte das abnehmende N:P Verhaltnis von Ausfluss bis Fjord ein
Hinweis auf Aufnahme von Stickstoff sein, bis Phosphat die Aufnahme limitiert. Im
Gegensatz zu Stickstoff wird Phosphat von keinen mikrobiellen Prozessen entfernt und
akkumuliert (Voss et al. 2011). Auch Ablagerung von Phosphat im Sediment findet im
inneren Bereich beider Fjorde im Sommer aufgrund Sauerstoffmangel nicht statt
(Conley 2000; Nielsen et al. 2003; Carstensen & Henriksen 2009). In Limfjord zeigt
sich ein N:P Verhéltnis von 2 bis 0,3, so dass an allen Standorten hohere
Konzentrationen an Phosphat als Nitrat vorliegen. Daher ist das Wachstum von
Phytoplankton im Limfjord im Sommer durch die Verfugbarkeit von Stickstoff limitiert
(Riemann & Hoffmann 1991). Im Randers Fjord reicht das N:P Verhaltnis von 7 bis 2.
Chlorophyll a (als Proxy fur Phytoplanktonbiomasse) und Nahrstoffkonzentrationen
nehmen vom inneren Bereich des Fjordes zur Miindung hin ab. Die Primarproduktion
im Randers Fjord ist nur im Mundungsbereich in das Kattegat N-limitiert. Die
Verfugbarkeit von Phosphat kann das Wachstum im inneren und &ufReren Bereich des
Fjordes limitieren. Begriindet wird es mit hoheren Reduktionen in P- als N-Eintragen.
GroRte P-Quellen sind Abwasser und im Sommer Freisetzung von Phosphat aus dem
Sediment (Conley 2000; Nielsen et al. 2003). Trotz Nahrstoffreduktion von 1989 bis
2000 zeigten sich keine Verdnderungen in den Chlorophyll a Konzentrationen im
Randers Fjord (Nielsen et al. 2003).

4.5 Konsequenzen hoher Nahrstoffeintrage flr Fjorde und Kattegat

Fur die Ostsee scheint es von Vorteil, dass die Ausflisse aus den Feldern und Béchen in
die Fjorde und nicht direkt in den Kattegat flieBen. Déanische Astuare und Fjorde wirken
als Nahrstofffilter und halten Né&hrstoffe zurtick (Conley 2000). Durch die hohen
Né&hrstofffrachten sind in beiden Fjorden Eutrophierungszustdnde wie erhohte

biologische Produktion, Verringerung der Lichteindringtiefe und Gebiete mit Hypoxia
55




4 Diskussion

vorzufinden. Die Phytoplanktonbiomasse in den Fjorden wird neben den verfigbaren
Né&hrstoffen (bottom-up) auch durch filtrierende Organismen des Benthos (top down)
kontrolliert. Hypoxische Bedingungen fiihren zu einem Absterben der benthischen
Filtrierer und einem Ausfallen des Fradrucks auf das Phytoplankton. Im Limfjord sind
vor allem die inneren Bereichen Skive Fjord und Lovns Bredning stark eutrophiert und
weisen jeden Sommer Sauerstoffmangelereignisse auf (Carstensen & Henriksen 2009;
Maar et al. 2010). Durch die hohe Phytoplanktondichte dringt das Licht nur wenig ein,
was die Ansiedlung von Makroalgen und Seegras in der Tiefe begrenzen kann. Im
Randers Fjord kommt Seegras als Indikator fur die Lichteindringtiefe trotz geringer
mittlerer Tiefe von 1,6 m nur im Mindungsbereich zum Kattegat vor. Ungeachtet der
Verringerung der Néahrstoffeintrage zeigt sich kein Wiedervordringen des Seegrases in
innere Bereiche des Fjords (Nielsen et al. 2003; Atkins & Burdon 2006).

Seitzinger et al. (Seitzinger 1988) gibt an, das etwa 50 % der Néahrstoffe durch Astuare
zurlickgehalten werden. Der wichtigste Prozess zur N-Entfernung in dénischen Fjorden
sollte die Denitrifizierung sein (Conley 2000), aber aus den Daten dieser Studie ergeben
sich keine Ruckschlisse daraufthin. Da alle Fluss- und Fjordproben aus
Oberflachenwasser stammen ist es schwer mdglich auf Denitrifizierung im Sediment
oder in tieferen, eventuell sauerstoffarmen, Wasserschichten rickzuschliessen.
Trotzdem muss angenommen werden, dass etwa 60 % des im Randers Fjord
verbleibenden Stickstoffs denitrifiziert wird. Insgesamt sollen etwa 90 % von dem
durch Flusswasser in den Randers Fjord eingetragenen Stickstoff in den Kattegat
exportiert werden (Nielsen et al. 2001). Neben Randers Fjord und Limfjord sind die
meisten Astuare und Kistengebiete Danemarks durch kurze Residenzzeiten des
Wassers und hohe Nahrstofffrachten gekennzeichnet (Conley 2000; Carstensen &
Henriksen 2009). Mehr als 95 % der N-Eintrége in das Kattegat stammen aus diffusen
Quellen (Morth et al. 2007). Da die sommerliche Priméarproduktion in dénischen
Kustengewéssern aufgrund Vermischung mit phosphatreichen Wasser aus offeneren
Gebieten durch Stickstoff limitiert ist (Carstensen & Henriksen 2009), sollte eine
Reduktion von landwirtschaftlichen N-Eintragen zu geringerer Biomasse sommerlichen
Phytoplanktons flihren. Die Chlorophyll a Konzentrationen im Kattegat zeigten jedoch
trotz Nahrstoffreduktion von 1989 bis 2000 keine Veranderung (Nielsen et al. 2003).

Ein Grund hierfir sind die sehr langen Rickhaltezeiten von Nahrstoffen im Boden.

Néahrstoffe werden an Bodenpartikel gebunden und nach und nach an das Grundwasser

56



4 Diskussion

abgegeben und so Uber lange Zeit in die Flisse und Richtung Meer transportiert. Es ist
davon auszugehen, dass landwirtschaftliche N-Reduktionen erst mit einer
Zeitverzogerung von 20 bis 30 Jahren zu einer Reduktion der Eintrdge in

Oberflachengewasser fiihren werden (Laéne et al. 2002).

4.6 Auswirkungen hoher Stickstofffrachten auf andere Okosysteme
Atmosphare

Der Verbleib von landwirtschaftlichen N-Eintrdgen in der Ernte liegt bei etwa 50 %
(Galloway & Cowling 2002). Der restliche Teil akkumuliert in Boden oder wird in die
Atmosphéare, Grundwasser oder Oberflachenabflusse transportiert, was in der Literatur
als Stickstoff-Kaskade bezeichnet wird (Galloway et al. 2003). Die Problematik der
Akkumulation im Boden und Verbleib in Oberflachenabfliissen wurde bereits erwéhnt.
Die Verfluchtigung von Ammoniak stellt lediglich eine lokale N-Entfernung dar, da es
durch atmosphérische Deposition in der Nahe zu den Emissionsorten niederregnet und
zur Bodenversauerung beitragt (van Breemen & Wright 2004). Global hat sich die
Ammoniakverfliichtigung von 1970 bis 1995 auf 34 T g N y™ verdoppelt (Eickhout et
al. 2006).

N.O kann bei Nitrifizierung und Denitrifizierung entstehen. Intensive N-Zugabe in
landwirtschaftlichen Flachen fiihrt zu steigenden Lachgasemissionen (Galloway et al.
2003). N,O ist ein 300-mal potenteres Treibhausgas als CO, und fihrt zu einer
Erwéarmung der Atmosphére und einem Ansteigen der durchschnittlichen bodennahen
Lufttemperatur (Solomon et al. 2007). Bei Ubertritt in die Stratosphare tragt N,O zum
Ozonabbau und Erh6éhung der UV-Strahlung bei (Galloway et al. 2003; WBGU 2011).
Im Jahr 2005 war die N,O Konzentration mit 319 ppb um 18 % hoher als Werte vor
1800 (Solomon et al. 2007). Heute stammen 84% der globalen N,O-Emissionen aus der
Landwirtschaft (Smith et al. 2008).

Grundwasser

Grundwasser wird regelmaRig untersucht, da es eine groRe Bedeutung in der
Trinkwassergewinnung in Europa und Dé&nemark einnimmt (Grizzetti et al. 2011).

Nitrat an sich ist nicht toxisch, wird aber im menschlichen Verdauungsstrakt zu Nitrit
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reduziert. Nitrit wiederum reduziert Hdmoglobin, welches dadurch nicht mehr in der

Lage ist Sauerstoff zu transportieren (Di & Cameron 2002; Townsend et al. 2003).

Die Konzentrationen an Nitrat im Grundwasser in G2 sind am 31.05.2011 im Mittel bei
687 £ 608 umol L. Die Richtwerte fiir Nitrat in Grundwasser betragen 50 mg L™ bzw.
806 pmol L™ (World Health Organisation 1984). Vier der zwolf untersuchten
Grundwasserstandorte weisen eine hohere Nitratkonzentration auf. EU-weit zeigen 15
% der permanent getesteten Grundwasserstandorte eine Nitratkonzentration von mehr
als 50 mg L™ (Grizzetti et al. 2011). Im Untersuchungsgebiet liegt die Belastung mit 30
% doppelt so hoch.

Eine Anreicherung an Nitrat im Grundwasser kann geogen oder anthropogen verursacht
sein. Eine Unterscheidung ist nicht immer mdoglich, aber hohe Nitratkonzentrationen im
Grundwasser korrelieren mit landwirtschaftlicher Nutzung (Boéhlke 2002). In
verschiedenen Studien in Danemark wird gezeigt, dass in Gebieten mit sandigen Bdden
der N-Anteil der ins Grundwasser flie3t, hoher ist, als in Gebieten mit lehmigen Bbden
(Postma et al. 1991; Andersen et al. 2001; Kyllmar et al. 2006). Bei den untersuchten
Grundwasserstandorten in G2, mit Uberwiegend sandigen Boden und landwirtschaftlich
genutzten Flachen, ist die Quelle sehr wahrscheinlich anthropogen. Ob es sich aufgrund
der hohen Nitratkonzentrationen um junges Grundwasser handelt, kann nicht beurteilt

werden, da fir die Probenahme keine Tiefe bekannt ist.

Aravena und Robertson (Aravena & Robertson 1998) zeigten in einer Studie zu
Denitrifizierung in Grundwasser eine Kopplung von 8"°N- und '®0-NO; Anreicherung
mit abnehmender Nitratkonzentration. Auch in dieser Diplomarbeit zeigt sich ein
Zusammenhang zwischen héheren &°N- und &®0-NO; Werten bei geringeren

Nitratkonzentrationen.

Bedingungen fir die Denitrifizierung sind ein anaerobes Milieu, Nitrat und ein
Elektronendonor. Auto- und Heterotrophe Denitrifizierer nutzen als Reduktionsmittel
anorganische Substanzen wie Sulfid-Schwefel bzw. organische
Kohlenstoffverbindungen. Permanente N-Eintrdge ins Grundwasser fuhren zu einer
Abnahme des Denitrifizierungspotentials und langfristig zu einer Erschopfung an
fossilen Reduktionsmitteln (Mehranfar 2003).
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4.7  Fazit und Ausblick

Die 8N und 8'0 Werte des Nitrats in den Ausfliissen lassen auf intensive
Landwirtschaft in den untersuchten Gebieten schlieBen. Weiter zeigen die
Isotopensignaturen im Bodenwasser unterschiedliche Diingepraktiken in den beiden
Gebieten. Die vielen parallel ablaufenden mikrobiellen Prozesse in landwirtschaftlichen
Boden sind anhand des vorliegenden Datensatzes schwierig nachzuvollziehen und
zeigen eine begrenzte Aussagekraft der Isotopenwerte in solchen Systemen. Trotzdem
konnen einige Fakten festgehalten werden: Die Isotopenwerte zeigen das hohere
Verhaltnis von Gille zu Mineraldinger in G2 im Vergleich zu G1. Aufgrund der
geringen gemessenen &°0-NO; Werte kann Nitrat aus Niederschlag als N-
Eintragsquelle flr die Felder ausgeschlossen werden. Sie weisen auf den dominierenden

Prozess der Nitrifizierung im Boden hin.

Neben dem Bodenwasser der landwirtschaftlichen Flachen zeigen sich auch im
Grundwasser hohe Nitratkonzentrationen. Eine deutliche Abnahme dieser
Konzentrationen in den B&chen legt nahe, dass sich Nitrat im Grundwasser anreichert.
Im Kontrast zu den landwirtschaftlichen Flachen scheinen Waldgebiete zu effektiver N-

Entfernung beféhigt.

Beim Zulauf in den Kattegat nehmen die Nitratkonzentrationen stark ab. Aufgrund der
hohen Abnahme der Nitratkonzentration im Eintragspfad von G1 findet im Fluss
Gudena vermutlich N-Retention statt. Im Verlauf von G2 ist eine Zunahme an Nitrat im
Lerkenfeld A und eine deutliche Abnahme erst im Limfjord zu erkennen. Im
Einzugsbereich des Lerkenfeld A miissen weitere hohe N-Quellen vorkommen. Weiter
ist von einem hohem N-Verbleib in inneren Becken des Limfjord auszugehen. Ein
Ansteigen der °N-NO; und 8'%0-NO; Werte bei sinkenden Nitratkonzentrationen
lassen auf Aufnahmeprozessen und Denitrifizierung schlieBen, wobei zumindest fiir den
Randers Fjord ein ansteigendes &N- zu &®0-NO; Verhiltnis von 0,76:1 auf

Assimilation hinweisen.

In dieser Arbeit wurden Stichproben zum selben Zeitpunkt an verschiedenen Orten
genommen. Die daraus gewonnenen Daten erlauben nur eingeschrénkt ein Erkennen
von Prozessen und des Verbleibs von Stickstoff. Um Prozesse wie Assimilation oder

Denitrifizierung besser nachvollziehen zu koénnen, wére es besser einen Lagrange-
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4 Diskussion

Ansatz anzuwenden und so dem Wasserabfluss vom Einzugsgebiet bis in den Kattegat

zu folgen.

Ostseeweit hat die Eutrophierung seit den 1950er Jahren stark zugenommen. Obwohl
die Sauerstoffzehrung im Tiefenwasser ein natirliches Problem ist, gewinnt sie durch
die Eutrophierung an Intensitat. Langfristig kann sie erfolgreich eingeddmmt werden,
wie Reduktionen der Néhrstoffeintrdge von Ostseeanrainern zeigen. Aber da Boden und
Grundwasser mit Stickstoff angereichert sind, ist Zeit zwischen Anderungen in der
landwirtschaftlichen Praxis und einer Verbesserung der Wasserqualitat n6tig (Artioli et
al. 2008). Die meisten Punktquellen sind bekannt und werden bzw. wurden beseitigt.
Die Reduktion von P- ist hierbei einfacher als die von N-Eintrdgen. N-Eintrége sind
diffuser und starker mit unserem direkten Lebensstil wie Fleischkonsum oder dem
Anbau von Energiepflanzen gekoppelt. Auch der politische Umbruch in Osteuropa kann
Folgen fur die Landwirtschaft und N-Eintrage in die Ostsee haben. Eine Anpassung des
Dingerverbrauches der baltischen Staaten an den Verbrauch Dénemarks oder

Deutschlands wiirde zu einem Ansteigen der N-Frachten in den dortigen Flissen fuhren.
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Anhang

Anhang

Abbildung 16: Einzugsgebiet des Fluss Gudena. In Violett ist Gebiet 1 eingezeichnet (personl.
Mitteilung, Hans Estrup Andersen).

Abbildung 17: Einzugsgebiet des Fluss Lerkenfeld A. In Violett ist Gebiet 2 eingezeichnet
(personl. Mitteilung, Hans Estrup Andersen).
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Abbildung 18: Bodenprofil fiir Gebiet 1 (nach Ladekarl et al. 2009).
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Abbildung 19: Bodenprofil fiir Gebiet 2 (nach Blicher-Mathiesen et al. 2010).
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Anhang

Tabelle 5: Landwirtschaftliches N-Budget fiir Gebiet 2 in 2011. Dargestellt sind die Standorte
Feld 1 - 6, mit jeweiligem Anbau, N-Eintrag und N-Entfernung durch Ernte. Die N-Bilanz gibt
die Differenz zwischen N-Eintrag (ohne Niederschlag und Saatgut) und Ernte wieder (Gitte
Blicher-Mathiesen, persénl. Mitteilung, 10.01.2012).

Standort und Anbau I\g{.‘nnegjrl' Gulle | N-Fixierung | Ernte | N-Bilanz
1 Wintergerste 63,7 | 1879 2 92,9 160,7
2 Sommergerste mit Gras 34,8 | 2347 2 122 149,5
3 Gras mit Klee 67 205 188,5 | 294,8 165,6
4 Granmais 19,6 240 2| 1318 129,8
5 Gras mit Klee 69,6 | 1955 212,7 | 332,4 145,3
6 Grinmais mit Gras 20,6 | 216,1 2| 109,9 128,8
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Anhang

Tabelle 6: Ndhrstoffkonzentrationen der Standorte in Gebiet 1. Feld, Weide und Wald sind
Bodenwasserstandorte. Alle Konzentrationen der Bodenwasserstandorte sind Mittelwerte

der einzelnen

Stationen.

Bodenwasser

gemittelt

stellt die

Mittelwerte

aller

Bodenwasserproben dar. Bach-, Fluss- und Fjordwasser sind Oberflachenwasserproben.

: : - T :
Standort Datum [url:cfl)i'l] [u::gzl__l] [url:|1|<;:4L‘1] [u;f))|4L‘l] Eg:lg
Feld 1 07.06. | 1409,64 19,98 9,82 370| 389
15.06.| 1552,47 1,63 3,28 163| 955
21.00.| 171872 246 3,88 285| 605
Feld 2 07.06.| 1017,99 30,56 19,30 8,09 133
15.06.| 1428,15 12,75 12,41 14,09 103
21.00.| 330,59 8,43 2,01 2,49 137
Feld 3 07.06.|  754.86 2,64 2,03 189 402
1506.| 788,71 1,16 241 234| 339
21.00.| 502,71 0,11 1,29 4,37 115
Weide 07.06.| 340,19 0,58 4,58 3,49 99
1506.| 374,65 0,64 2,50 181] 209
21.09.| 169,10 0,24 2,20 4,17 41
Wald 07.06.| 296,30 0,30 1,59 3,28 01
15.06. 72,62 0,15 1,79 6,59 11
21.09. 20,13 0,24 0,70 3,87 5
e T R R IR
s
oo, | | 2 oz e e
548,25 2,30 2,20 3,55
2LO%1 se7g60|  t3s7|  *t127|  *0s83 156
Ausfluss 07.06.| 11593 4,47 4,40 4,85 26
Horndrup Beek | 1409 189,55 0,80 2,58 5,46 35
Gudena 13.00. 22,15 1,01 3,02 353 7
Eja:)”rzelrs 13.00. 15,42 0,54 5,10 5,85 4
Ejinriezrs 13.09. 8.49 0,58 4,77 1,91 7
Ejinriesfs 13.00. 2,26 0,32 2,93 2,26 2
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Tabelle 7:

Nahrstoffkonzentrationen der

Standorte

in Gebiet 2.

Feld 1-6

sind

Bodenwasserstandorte. Alle Konzentrationen fiir Boden- und Grundwasser sind Mittelwerte

der einzelnen

Stationen.

Bodenwasser

gemittelt

stellt die

Mittelwerte

aller

Bodenwasserproben dar. Bach-, Fluss- und Fjordwasser sind Oberflachenwasserproben.

. : ; . _
Standort Datum [url:cfl)i'l] [urlr\:sz'l] [url:|1|<;:4L‘1] [urlj\(3|4L‘1] Eg:'s
Feld 1 23.05. 2128,36 0,18 2,72 2,68 795
Feld 2 23.05. 1717,04 0,18 3,16 1,56 1103

13.09. 562,24 0,71 2,95 2,32 244
Feld 3 23.05. 1640,43 0,62 1,81 2,04 805
13.09. 1376,97 1,52 5,62 3,88 357
Feld 4 23.05. 977,14 0,17 1,47 1,11 882
13.09. 5517,42 0,15 1,35 1,95 2830
Feld 5 23.05. 289,30 0,16 1,43 1,49 195
13.09. 103,86 0,12 2,07 2,87 37
Feld 6 23.05. 898,11 0,15 2,12 1,15 783
13.09. 3176,42 0,12 2,76 3,71 857
A IR
+
Sandarcabw. | 1395 ity coer| trep|  com| 2
S R I R
Standardabw. ’ ' ’ ’
Drainage 09.06. 239,10 1,45 13,64 0,81 314
14.09. 104,02 1,05 13,48 7,19 16
Ausfluss 09.06. 142,39 3,38 16,46 2,45 66
Odder Baek 14.00. 198,30 3,05 9,42 3,62 58
Lerkenfeld A 13.09. 250,57 3,30 3,70 7,94 32
Limfjord 1 13.09. 2,02 0,50 5,05 3,41 2
Limfjord 2 13.09. 0,46 0,33 0,32 4,42
Limfjord 3 13.09. 0,85 0,43 0,30 4,10 0
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Abbildung 20: Horndrup Bak, Ausfluss aus G1 von 2009 bis 2011. Dargestellt sind
Konzentrationen von NO, und NO; (hell), und N total (dunkel) fiir 2009 (A), 2010 (B) und
2011 (C) (Benny Andersen, personl. Mitteilung, 21.12.2012).
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Abbildung 21: Odder Baek, Ausfluss aus G2 von 1989 bis 2011. Dargestellt sind
Konzentrationen von NO, und NO; (hell), und N total (dunkel) (Kirsten Elisabeth Broch,
persénl. Mitteilung, 20.12.2012).
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Abbildung 22: Ausfluss aus dem Fluss Gudena in den Randers Fjord. Dargestellt sind
Konzentrationen von NO, und NO; (hell), und N total (dunkel) fiir 2009 (A), 2010 (B) und
2011 (C) (Benny Andersen, personl. Mitteilung, 21.12.2012)
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3: N-Konzentrationen im Fluss Lerkenfeld A. Dargestellt sind Konzentrationen
d NO; (hell), und N total (dunkel) fiir 2004 bis 2008 fiir den Standort 130005

(Abbildung 17) (Hans Estrup Andersen, personl. Mitteilung, 04.01.2012)
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