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Stickstoff in der Kulturlandschaft – Dynamik von Stickstoff-
verbindungen in Böden und im Grundwasser 

pleistozäner Sandlandschaften

- Martina Herrmann, Jena -

Abstract

The investigations presented here focus on three different aspects of the nitrogen cycle in
cultural landscapes and were carried out in the nature reserve “Heiliges Meer” in Northwest
Germany. Land-use changes from arable land to mown grassland on sandy soils may result in
a strong decrease of the leaching of nitrate to the groundwater within just a few years. Howe-
ver, the dynamics of these processes appear to be site-specific, and general temporal patterns
of changes in groundwater chemistry are therefore not fully predictable. Intense agricultural
land-use including livestock farming and the use of organic fertilizers leads to increased atmo-
spheric inputs of nitrogen compounds into adjacent landscape elements such as heathland
areas or forests. Here, considerable leaching of nitrogen compounds from the upper soil hori-
zons may occur, however, the extent of N leaching is strongly influenced by vegetation type
as well as by weather-related factors such as temperature and precipitation. Nitrate-reducing
processes in the soils probably prevent the leaching of nitrate down to the groundwater.
Microbial groups involved in nitrogen cycling in sandy aquifers were investigated in the
groundwater of an agriculturally impacted site. Molecular approaches revealed the presence
of nitrifying microorganisms down to 12 m depth. Bacteria turning nitrate into N2 via the
anammox process were detectable down to 15 m depth, indicating the potential for nitrogen
removing processes. 

1.  Einleitung

In den vergangenen Jahrzehnten haben insbesondere die Landwirtschaft sowie die Ver-
brennung fossiler Energieträger zu einer starken anthropogenen Veränderung des Stickstoff-
Kreislaufes geführt (VITOUSEK et al. 1997, SCHLESINGER 2009). Im Bereich der Landwirt-
schaft gehen Düngergaben im Überschuss einher mit einem erhöhten Risiko der Auswa-
schung von Nitrat in das Grundwasser, was vor allem im Zusammenhang mit einer Nutzung
des Grundwassers zur Trinkwassergewinnung problematisch ist (LANGNER 1998). Wie stark
diese Auswaschung ausfällt bzw. welche Nitratmengen wirklich bis in das Grundwasser
gelangen, wird durch verschiedene Faktoren beeinflusst, beispielsweise durch die Düngungs-
intensität, die Kulturpflanzenart, die Bodenart und die Höhe des Grundwasserspiegels
(SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL 1992, DE RUIJTER et al. 2007). Eine entscheidende Rolle
spielen hier mikrobielle Umwandlungsprozesse von Stickstoffverbindungen, die zu einem
Abbau von Nitrat während der Sickerwasserpassage führen können und deren Intensität ihrer-
seits durch die oben genannten Faktoren bestimmt wird. 

Zur Reduktion der Auswaschung von Nitrat in das Grundwasser, beispielsweise im Zusam-
menhang mit Naturschutzmaßnahmen oder Grundwasserschutz in Trinkwassergewinnungs-
gebieten, können Flächenextensivierungen durchgeführt werden in Form einer Umwandlung
ackerbaulich genutzter Flächen in Grünland. Umwandlungen in extensiv bewirtschaftetes
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Grünland sind in der Regel mit einer verstärkten Festlegung pflanzenverfügbarer Nährstoffe
in lebende Biomasse bei permanenter Vegetationsbedeckung sowie mit einer Anreicherung
von Humus und damit der Immobilisierung der darin gebundenen Pflanzennährstoffe ver-
bunden (OLFF et al. 1994). Das Risiko einer Auswaschung von Nitrat unter extensiv genutz-
ten Flächen wird bei niedrigerem Düngeniveau ebenfalls gesenkt. Das Ausbleiben des Pflü-
gens führt zu einer verringerten Durchlüftung der oberen Bodenschichten und damit zu einer
verringerten oxidativen Mineralisation, zugleich kann der Nitrat-Abbau durch Denitrifikati-
onsprozesse begünstigt werden. 

Neben der direkten Beeinflussung landwirtschaftlicher Flächen durch die Düngung nimmt
die landwirtschaftliche Nutzung auch entscheidenden Einfluss auf den Stickstoff-Kreislauf
angrenzender Landschaftselemente. Hier spielen insbesondere atmosphärische Einträge von
NH3 oder NH4

+ eine entscheidende Rolle, deren Quellen vor allem Emissionen von NH3 aus
Tierställen bzw. im Zuge der Lagerung und Ausbringung von Gülle sind (ASMAN et al. 1998,
FERM et al. 1998). Als Quellen für ebenfalls luftbürtig eingetragene oxidierte N-Verbindun-
gen (NOx) sind hingegen in erster Linie Straßenverkehr und Verbrennungsanlagen zu nennen.
Ein Verhältnis von Ammonium-N zu Nitrat-N von über 1,5 in dem gesamten deponierten
anorganischen Stickstoff ist dabei ein wichtiger Indikator für den Einfluss der Landwirtschaft,
insbesondere der Massentierhaltung, auf die Niederschlagsbeschaffenheit (HÖLSCHER et al.
1994). Erhöhte atmosphärische Stickstoff-Einträge stellen wegen ihrer eutrophierenden Wir-
kung eine Bedrohung dar für natürlicherweise bzw. aufgrund kulturhistorischer Nutzungs-
weise nährstoffarme Lebensräume wie Moore und Heiden, aber auch für Waldökosysteme.
Neben einer Verschiebung des Spektrums der Pflanzenarten hin zu Arten mit höherem Stick-
stoff-Bedarf, z.B. in Form der Vergrasung der Heiden (HEIL & DIEMONT 1983) spielt hier
vor allem auch die Anreicherung von Stickstoff in den Böden über längere Zeiträume eine
wichtige Rolle. Erhöhte atmosphärische Stickstoffeinträge können durch den Einbau in Bio-
masse oder durch Speicherung in totem organischem Material zunächst über begrenzte Zeit-
räume in den Böden festgelegt werden (DISE et al. 1998, FRIEDRICH et al. 2011). Ist diese
Speicherkapazität jedoch ausgelastet, so setzt vermehrt eine Auswaschung von Stickstoffver-
bindungen, zumeist Nitrat, in tiefere Bodenschichten und letztlich auch in das Grundwasser
ein. Die Stickstoff-Auswaschung wird dabei neben der Stickstoff-Deposition vor allem durch
klimatische und bodenabhängige Faktoren beeinflusst wie Witterungsverhältnisse (HELLI-
WELL et al. 2010), pH-Wert des mineralischen Oberbodens sowie C/N-Verhältnis der organi-
schen Auflage (VAN DER SALM et al. 2007) und ferner durch die Bewirtschaftungsweise, d.h.
forstliche Maßnahmen oder Heidemanagement (HELLIWELL et al. 2010). 

Entscheidend für das Verständnis der Stickstoff-Dynamik in Böden und im Grundwasser
sind Kenntnisse der mikrobiellen Prozesse, die den Umwandlungen von Stickstoffverbindun-
gen zugrunde liegen. Nitrat wird in Böden und im Grundwasser durch das Zusammenwirken
verschiedener Mikroorganismengruppen gebildet; im zweistufigen Prozess der Nitrifikation
wird zunächst Ammonium zu Nitrit oxidiert durch Ammonium-oxidierende Bakterien
(KOWALCHUK & STEPHEN 2001) oder durch die erst vor wenigen Jahren entdeckten Ammo-
nium-oxidierenden Archaea (KÖNNEKE et al. 2005), im nächsten Schritt erfolgt die Oxidati-
on von Nitrit zu Nitrat durch Nitrit-oxidierende Bakterien (SPIECK & BOCK 2005). Nitrat
kann dann in pflanzliche oder mikrobielle Biomasse eingebaut oder durch mikrobielle Pro-
zesse in den Böden oder im Grundwasser in andere Stickstoffverbindungen umgewandelt
werden. Durch die dissimilatorische Nitratreduktion zu Ammonium (DNRA, SILVER et al.
2001) wird Nitrat zu Ammonium reduziert, wodurch das eutrophierende Potential der Stick-
stoffkomponente erhalten bleibt, jedoch die Mobilität in Böden eingeschränkt wird. Der wohl
wichtigste Nitrat-Abbauweg, der zu einer Umwandlung von Nitrat in nicht mehr pflanzenver-
fügbare gasförmige Stickstoffverbindungen führt, ist die Denitrifikation, als deren Endpro-
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dukte N2 oder unter bestimmten Umständen auch N2O entstehen (ZUMFT 1999). Ein letzter
möglicher Abbauweg ist die so genannte anaerobe Ammonium-Oxidation (Anammox-Pro-
zess), bei welcher aus Nitrit und Ammonium ebenfalls N2 entsteht (STROUS et al. 1999). Die-
sem Prozess kann die Reduktion von Nitrat zu Nitrit vorangeschaltet sein. Über die Bedeu-
tung des Anammox-Prozesses für Stickstoffumwandlungen in Böden und im Grundwasser ist
bisher jedoch nur wenig bekannt (DILLON et al. 2007, CLARK et al. 2008). Einblicke in die
mikrobiellen Gemeinschaften, welche die genannten Prozesse in verschiedenen Lebensräu-
men katalysieren, sind in den vergangenen Jahren vor allem durch Methoden der molekula-
ren mikrobiellen Ökologie ermöglicht worden. Unter Verwendung so genannter molekularer
Marker kann eine Analyse der Abundanz und Diversität mikrobieller Gemeinschaften durch-
geführt werden, ohne dass eine Kultivierung der entsprechenden Organismen im Labor nötig
wäre. Bei den molekularen Markern handelt es sich um Gene, die eine direkte Aussage über
die phylogenetische Zuordnung der Organismen ermöglichen (Gene für die ribosomale 16S
rRNA, AMANN 1995) oder Gene, die für bestimmte Enzyme kodieren und daher eine geziel-
te Detektion von Organismen ermöglichen, die in bestimmte Stoffwechselprozesse oder bio-
geochemische Prozesse involviert sind (funktionelle Gene). Ein Nachweis der Zielorganismen
auf DNA-Ebene zeigt das genetische Potential für einen bestimmten Prozess, das in dem
untersuchten Lebensraum vorhanden ist. Aufgrund des raschen Umsatzes von RNA in leben-
den Zellen bietet ein Nachweis der Zielorganismen auf RNA-Ebene zusätzlich Informationen
über die Anwesenheit aktiver Organismen, deutet also darauf hin, dass ein Prozess mögli-
cherweise zum Zeitpunkt der Probenahme stattfindet. 

In diesem Beitrag sollen Forschungsergebnisse zu drei verschiedenen Aspekten des Stick-
stoff-Kreislaufes in der Kulturlandschaft vorgestellt werden:

(i) Auswirkungen einer Extensivierung der landwirtschaftlichen Nutzung auf die Nitrat-
Konzentrationen im Sickerwasser und oberflächennahen Grundwasser,

(ii) langjährige Dynamik der Verlagerung von Stickstoffverbindungen mit dem Sickerwas-
ser unter Heide- und Waldvegetation unter dem Einfluss erhöhter atmosphärischer Stickstoff-
einträge und

(iii) mikrobiologische Aspekte wichtiger Prozesse des Stickstoffkreislaufes im Grund-
wasser.

2.  Untersuchungsgebiet

Als Modellgebiet für die vorzustellenden Untersuchungen dient das im Kreis Steinfurt
(Westfalen) gelegene Naturschutzgebiet „Heiliges Meer - Heupen“ mit seinen natürlichen
Gewässern unterschiedlicher Trophiestufen und seinen Heide- und Waldlandschaften bzw.
seiner zumeist landwirtschaftlich genutzten Peripherie. Das im Dezember 2008 ausgewiese-
ne Naturschutzgebiet mit einer Gesamtfläche von 259,9 ha (Amtsblatt für den Regierungsbe-
zirk Münster) umfasst das ehemalige Naturschutzgebiet „Heiliges Meer“ (ca. 90 ha Fläche,
„Kerngebiet“) (s. Abb. 1) sowie umfangreiche Flächen in der Peripherie des Kerngebietes.
Hier werden seit den 1960er Jahren Flächenextensivierungen durchgeführt, was in der Regel
einen Wechsel von ackerbaulicher Nutzung zu Grünlandbewirtschaftung beinhaltet. Die für
die Eigenschaften der Böden sowie des Sickerwassers und des oberflächennahen Grundwas-
sers bedeutenden obersten geologischen Schichten werden durch quartäre Ablagerungen
zumeist in Form saalezeitlicher Schmelzwassersande bestimmt (THIERMANN 1975). 
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3.  Methoden der Gewinnung und Analyse von Wasserproben 

3.1  Probengewinnung
Probestellen zur Entnahme von Sicker- und Grundwasser wurden in den Jahren 2001 und

2002 auf verschiedenen Heide-, Wald- und landwirtschaftlich genutzten Flächen angelegt
(Abb. 1). Zur Gewinnung von Sickerwasser wurden Kleinstlysimeter mit einer Monolith-
mächtigkeit von 35 bis 40 cm eingesetzt (vgl. HERRMANN 2004). Im Bereich von Heide- und

Grünlandflächen umfasst der Monolith hier in seiner vertikalen Ausdehnung die von den
Pflanzen hauptsächlich durchwurzelten Bodenhorizonte, so dass das Sickerwasser direkt nach
der Passage des Wurzelraumes aufgefangen wird. Die Konstruktion und Beprobung der Mess-
stellen zur Entnahme von Grundwasser basiert auf dem Prinzip der Saugkerzen-Methode
(DVWK 1990). Hierbei werden als Grundwasserfilter Polyethylen-Gefäße mit einem Volu-
men von 0,5 oder 1 L sowie einer Porengröße der Verfilterung von 100 µm verwendet (vgl.
HAGEMANN et al. 2000, HERRMANN 2004), welche im Boden unter wassergesättigten
Bedingungen seitlich einströmendes Wasser aufnehmen können. Die Beprobung von Sicker-
und Grundwasser erfolgte von 2001 bis 2005 in monatlichen Intervallen. Von 2006 bis 2010
wurden sechs bis acht Proben jährlich gewonnen. Die Analyse atmosphärischer Einträge
wurde mit Hilfe von Niederschlagssammlern durchgeführt, die von März 2001 bis Februar
2002 bzw. in den Jahren 2004, 2005 und 2010 an verschiedenen Freiflächen- und Waldstand-
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Abb. 1: Lage der Probestellen im Zentrum und in der Peripherie des Naturschutzgebietes „Heiliges Meer-
Heupen“. Probestelle Emp1: Lysimeter unter Empetrum nigrum-Bestand. Probestellen A1, A2
(Grünland) und Cal1 (Calluna vulgaris-dominierte Heide) umfassen Lysimeter und Grundwas-
serbeprobungsstelle. Probestelle W1 (Birken-Eichen-Wald) umfasst Lysimeter, Grundwasserbe-
probungsstelle und Niederschlagssammler (Bestandsniederschlag). H1: Niederschlagssammler
auf Freifläche. ML1: Multilevelbrunnen. 
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orten in 1,5 m Höhe installiert und in Abständen von 14 Tagen oder weniger beprobt wurden
(vgl. HERRMANN 2004). Wasserproben zur Analyse der mikrobiellen Gemeinschaften des
Stickstoff-Kreislaufes im Grundwasser wurden mit Hilfe eines Multilevelbrunnens gewon-
nen, der im Jahr 1995 installiert wurde (Abb. 1; ML1) und eine Entnahme von Grundwasser-
proben aus 10 distinkten Tiefen zwischen 2 und 25,5 m Tiefe ermöglicht (WEINERT et al.
2000). 

3.2  Hydrochemische Analyse der Wasserproben 
pH-Wert und Wassertemperatur wurden elektrometrisch bestimmt. Der Sauerstoff-Gehalt

wurde mit Hilfe der Methode nach WINKLER (1888) ermittelt. Der Gehalt an Nitrat, Nitrit
und Ammonium wurde photometrisch bestimmt (Salicylat-Methode, D9 in DEV 1976;
Methode nach GRIESS, D10 in DEV 1975 bzw. Berthelots Reaktion, DIN 38406, E5-1 in
DEV 1994; Photometer Lambda 2S der Fa. Perkin-Elmer). Für genauere Angaben zu den ver-
wendeten Methoden und Geräten s. POTT et al. (1998), HERRMANN (2004) und HERRMANN
& PUST (2009). 

3.3  Mikrobiologisch-molekularbiologische Analyse der Wasserproben 
Die Grundwasserproben wurden in sterile Glasflaschen abgefüllt und durch Filter mit 0,2

µm Porendurchmesser filtriert (Sterivex-GV, Millipore oder Supor, Pall Corporation), um
Bakterienzellen auf den Filtern zurückzuhalten. Von den Filtern wurden anschließend Nukle-
insäuren der Mikroorganismen extrahiert mit zunächst einem enzymatischen Aufschluss wie
beschrieben in SOMERVILLE et al. (1989) und nachfolgender Aufreinigung der Nukleinsäu-
ren mit Hilfe kommerzieller Kits (DNA Spin Kit for Soil, MP Biomedicals bzw. RNA Mini
Kit, Qiagen). Zur Abschätzung der Abundanzen von Ammonium-oxidierenden Bakterien und
Archaea im Grundwasser wurden amoA-Gene (Gen für Ammonium-Monooxygenase) mittels
der quantitativen Polymerase-Kettenreaktion (qPCR) quantifiziert wie bei HERRMANN et al.
(2011) beschrieben. Die Schätzung der Abundanzen von Anammox-Bakterien basiert auf der
Quantifizierung Gruppen-spezifischer 16S rRNA-Gene unter Verwendung der Primer-Kom-
bination Amx368F/Amx820R (SCHMID et al. 2005). 

4.  Ergebnisse und Diskussion

4.1  Einfluss von Extensivierungsmaßnahmen auf Stickstoffverbindungen im
Sicker- und Grundwasser

Auf zwei Flächen in der Peripherie des Naturschutzgebietes „Heiliges Meer“ wurden seit
der Umwandlung von ackerbaulicher Nutzung in Grünland Veränderungen im Chemismus
des Sicker- und Grundwassers verfolgt (Probestellen A1 und A2, vgl. Abb. 1). Insbesondere
hinsichtlich des Nitrats war hier eine hohe zeitliche Dynamik zu beobachten. Während auf der
Fläche A1 unmittelbar nach der letzten Vegetationsperiode unter ackerbaulicher Bewirtschaf-
tung Ende 2001 noch sehr hohe Konzentrationen von Nitrat-N sowohl im Sickerwasser als
auch im oberflächennahen Grundwasser auftraten, setzte hier sehr schnell ein starker Rück-
gang der Nitrat-N-Konzentrationen ein auf sehr niedrige Konzentrationen von unter 0,1 mg L1

Nitrat-N noch im Jahr 2002 (Median), während eine entsprechende Abnahme auf der Ebene
des Grundwassers erst mit zeitlicher Verzögerung ein Jahr später sichtbar war (Abb. 2A).
Stark ausgeprägte jahreszeitliche Werteschwankungen auf der Ebene des Sickerwassers waren
hier vermutlich auf eine seit 2004 alljährlich zu Jahresbeginn erfolgende Ausbringung von
Stallmist zurückzuführen, in deren Folge jeweils kurzzeitig erhöhte Nitrat-N-Konzentrationen
im Sickerwasser auftraten, ohne dass es jedoch zu einer nachhaltigen Erhöhung der Nitrat-N-
Konzentrationen im Grundwasser kam. Hier blieben die Werte seit 2004 im Bereich von 1,5
bis 5,7 mg L-1 Nitrat-N und damit deutlich unter der EU-Höchstgrenze für Trinkwasser von
11,3 mg L-1 Nitrat-N.
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Auf der zweiten Beispielfläche traten interessanterweise bereits 2002 noch unter acker-
baulicher Nutzung nur geringe Nitrat-N-Werte im Grundwasser auf (Abb. 2B). Die Nut-
zungsumwandlung erfolgte Ende 2002. Als Ursache der stark erhöhten Nitrat-N-Konzentra-
tionen sowohl im Sickerwasser als auch im Grundwasser insbesondere in den Jahren 2005 bis
2007 kommen verschiedene Faktoren in Frage, beispielsweise die Freisetzung von N-Verbin-
dungen aus der abgestorbenen Biomasse der in diesen Jahren u.a. durch Trifolium repens
geprägten Grünlandvegetation oder auch ein direkter Eintrag von Düngemitteln aus den
unmittelbar angrenzenden, intensiv bewirtschafteten Flächen. Zusammenfassend ist zu sagen,
dass unter Sandböden bei einem Wechsel von ackerbaulicher zu Grünlandbewirtschaftung
bereits innerhalb weniger Jahre ein starker Rückgang der Nitrat-Austräge in das Grundwasser
erfolgen kann, ähnlich wie das zuvor schon auf einer anderen Fläche des Gebietes von HAGE-
MANN et al. (2000) beobachtet wurde. Die beiden Beispiele zeigen aber auch, dass der zeit-
liche Verlauf und auch das Erreichen einer Stabilisierung auf niedrigem Niveau nicht vorher-
sagbar sind und daher flächendifferenziert betrachtet und geplant werden müssen. 

4.2  Verlagerung von Stickstoffverbindungen mit dem Sickerwasser in Heide-
und Waldböden 

Die atmosphärischen Einträge von Stickstoffverbindungen im Bereich des Naturschutzge-
bietes „Heiliges Meer-Heupen“ lagen in den Jahren 2002 bis 2010 bei etwa 11,9 bis 16 kg N
ha-1 a-1 mit einer leichten Tendenz der Abnahme während dieses Zeitraumes. Diese steht mög-
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Abb. 2: Konzentration von Nitrat-N (mg L-1) im Sickerwasser (35 cm Bodentiefe) und im Grundwasser
(300 cm Bodentiefe) nach der Umwandlung ackerbaulich genutzter Flächen in Grünland in der
nordwestlichen (A, Probestelle A1) und südwestlichen (B, Probestelle A2) Peripherie des Kern-
gebietes. Die Säulen geben den Median sowie den Schwankungsbereich der Messwerte (Maxi-
mum/Minimum) des jeweiligen Untersuchungsjahres an. 
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licherweise in einem Zusammenhang mit der Reduktion des Stoffeintrages über Nahtransport
aufgrund einer zunehmenden Flächenextensivierung im Umfeld des Gebietes in den letzten
10 Jahren. An verschiedenen Waldstandorten lagen die Werte mit 26,6 bis 55,4 kg N ha-1 a-1

als Folge der Filterwirkung der Baumkronen deutlich höher. Die Depositionswerte bewegten
sich insgesamt im mittleren Bereich der Wertespanne anderer europäischer Studien von 1-25
kg N ha-1 a-1 auf Freiflächen bzw. 1-75 kg ha-1 a-1 in Waldbeständen (DISE & WRIGHT 1995,
DISE et al. 1998, HÄRDTLE et al. 2007). Der Anteil des Ammonium-N am gesamten Eintrag
anorganischen Stickstoffs blieb über den gesamten Untersuchungszeitraum sehr konstant bei
68-70 % auf der Freifläche und 79-87 % im Bestand und wies bei einem Verhältnis von
Ammonium-N zu Nitrat-N von über 3 auf einen deutlichen Einfluss der Landwirtschaft auf
den Chemismus des Niederschlagswassers hin (HÖLSCHER et al. 1994). 

Hinsichtlich der Verlagerung von Stickstoff-Verbindungen aus den oberflächennahen
Bodenhorizonten waren große Unterschiede zwischen Heide- und Waldvegetation sowie zwi-
schen den einzelnen Untersuchungsjahren festzustellen (Tab. 1) mit zeitweise sehr hohen Aus-
trägen unter Birken-Eichen-Wald sowie unter Calluna vulgaris-dominierter Heidevegetation,
während die Austräge unter Empetrum nigrum-dominierter Heidevegetation langjährig auf
einem niedrigen Niveau lagen, was auf einen spezifischen Einfluss der Vegetation auf die
Auswaschung von Nitrat hinweist. Für Unterschiede in den Nitrat-Austrägen mit dem Sicker-
wasser zwischen den einzelnen Untersuchungsjahren spielen wahrscheinlich weniger
Schwankungen der atmosphärischen Einträge eine Rolle als vielmehr das jeweilige Witte-
rungsgeschehen, d.h. Temperatur und Niederschlagsintensität. Insbesondere erhöhte Tempe-
raturen können sich hier positiv auf die mikrobielle Aktivität im Boden und damit auch auf
die Stickstoffmineralisierung auswirken (BROOKSHIRE et al. 2011). 

Die im Sickerwasser zu beobachtenden Stoffkonzentrationen müssen jedoch nicht zwangs-
läufig auch bis in das Grundwasser verlagert werden. Ein Vergleich des Wertebereiches von
Nitrat-N und Ammonium-N, welcher über mehrere Untersuchungsjahre vergleichend für das
Sicker- und Grundwasser eines Standortes ermittelt wurde, zeigt deutlich, dass vor allem die
Nitrat-Konzentrationen im oberflächennahen Bereich eine viel größere jahreszeitliche Ampli-
tude und generell höhere Werte aufweisen als die Nitrat-Konzentrationen im Grundwasser
(Abb. 3). Während der Vertikalpassage zum Grundwasser wird vermutlich also sehr viel
Nitrat abgebaut, möglicherweise durch Denitrifikationsprozesse (BUTTERBACH-BAHL et al.
2002). 

Verglichen mit anderen europäischen Studien bewegen sich die im Untersuchungsgebiet
beobachteten Austräge von Stickstoffverbindungen mit dem Sickerwasser noch auf einem
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Tab. 1: Verlagerung von N-Verbindungen (kg ha-1 a-1) im Sickerwasser unter Wald- und Heidevegetation 
im Untersuchungsgebiet von 2001 bis 2010 sowie vergleichende Werte aus anderen Studien.  

Vegetationstyp N-Auswaschung 
(kg ha-1 a-1)1 Quelle 

Calluna vulgaris-
dominierte Heide 0,4 – 7,9 HERRMANN et al. (2005), diese  Studie 

Empetrum nigrum-Bestand 0,3 – 1,7 diese Studie 

Birken-Eichen-Wald 1,5 – 9,2 HERRMANN et al. (2005), diese Studie 

Zwergstrauchheiden 0,6 – 24,5 DISE et al. (1998), SCHMIDT et al. 
(2004), HÄRDTLE et al. (2007) 

Laubmischwald 1,2 - 50 DISE & WRIGHT (1995), DISE et al. (1998), 
DE SCHRIJVER et al. (2004) 
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vergleichsweise niedrigen Niveau (Tab. 1). Dennoch ist hier durch die erhöhten atmosphäri-
schen Einträge von einer zunehmenden Belastung der Heide- und Waldsysteme mit einem
Überschuss an Stickstoffverbindungen auszugehen, welche langfristig zu starken Verände-
rungen im Artenspektrum der Vegetation sowie zu verstärkten Austrägen von Nitrat mit dem
Sickerwasser führen könnte.

4.3  Mikrobiologische Aspekte des Stickstoff-Kreislaufes im Grundwasser
Die bisher betrachteten chemischen Eigenschaften des Sicker- und Grundwassers sind im

Wesentlichen das Ergebnis mikrobiell vermittelter Prozesse und Stoffumwandlungen. Die
nähere Untersuchung der entsprechenden mikrobiellen Gemeinschaften bietet daher Hinwei-
se darauf, welche Prozesse des Stickstoff-Kreislaufes möglich sind bzw. vermutlich eine Rolle
im betrachteten System spielen. In dieser Arbeit soll dies exemplarisch anhand der mikro-
biellen Gemeinschaften von aeroben und anaeroben Ammonium-Oxidierern in unterschiedli-
chen Grundwasserhorizonten eines sandigen Aquifers des Untersuchungsgebietes demons-
triert werden. 

Das Tiefenprofil des Grundwasserchemismus des Multilevelbrunnens ML1 spiegelt eine
vertikale Abfolge von Grundwasserschichten wider, die unterschiedlich alt sind und hinter
denen entsprechend unterschiedlich lange Fließstrecken und Verweilzeiten im Aquifer liegen
(WEINERT et al. 2000). Bei einer Messung im Dezember 2010 trat ein Maximum der Nitrat-
N-Konzentration von 14,6 mg L-1 in einer Tiefe von 10 m auf (Abb. 4), welches auf eine land-
wirtschaftliche Beeinflussung des Grundwassers dieser Tiefe hinweist. Ferner waren starke
Veränderungen der Nitrat-N- und Ammonium-N-Konzentrationen mit zunehmender Tiefe
festzustellen, welche in ähnlicher Weise auch schon von WEINERT et al. (2000) in den 1990er
Jahren beobachtet wurden. Sauerstoff war in fast allen Tiefen nicht oder nur in geringen Kon-
zentrationen nachweisbar.

Mit Hilfe molekularbiologischer Verfahren konnte die Anwesenheit von Ammonium-oxi-
dierenden Prokaryoten sowohl aus der Gruppe der Bakterien als auch der Archaea bis zu einer
Tiefe von 8 bzw. 12 m nachgewiesen werden (Abb. 4), wobei die höchsten Abundanzen von
Ammonium-Oxidierern in 2 m Tiefe auftraten. Darüber hinaus war über die gesamte Tiefe
eine etwa 50 bis 100 mal höhere Abundanz der Ammonium-oxidierenden Archaea verglichen
mit den Ammonium-oxidierenden Bakterien festzustellen. Die erst vor kurzem entdeckte
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Abb. 3: Konzentrationen von Nitrat-N und Ammonium-N (mg L-1) im Sickerwasser (35 cm Bodentiefe)
und im oberflächennahen Grundwasser (120 cm Bodentiefe) unter Calluna vulgaris-dominier-
ter Heide (Typ „Genisto-Callunetum molinietosum“, A) und unter Birken-Eichen-Wald (Typ
„Betulo-Quercetum molinietosum“, B). Dargestellt ist die Spannbreite der über einen Zeitraum
von 3-4 Jahren beobachteten Werte, der Median ist jeweils durch eine vertikale Linie markiert.
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Organismengruppe der Ammonium-oxidierenden Archaea konnte in anderen Studien auch
schon in Basaltaquiferen (REED et al. 2010) sowie in salzwasserbeeinflussten sandigen Aqui-
feren in Küstennähe nachgewiesen werden (ROGERS & CASCIOTTI 2010). Auch wenn hier
im landwirtschaftlich beeinflussten Aquifer das genetische Potential für Nitrifikationsprozes-
se in den oberen 12 m vorhanden ist, deuten Konzentrationen von Sauerstoff und Nitrat im
Bereich der Nachweisgrenze eher darauf hin, dass Nitrifikationsprozesse in diesen Tiefen
möglicherweise keine besondere Rolle spielen. Stattdessen sind die hohen Abundanzen von
Ammonium-Oxidierern vermutlich auf die Auswaschung der Organismen aus den oberflä-
chennahen Bodenhorizonten zurückzuführen. Unter den physikochemischen Bedingungen
des Aquifers bleiben die Organismen dann vermutlich weitgehend inaktiv. 

Die molekularen Marker zum Nachweis der Anammox-Bakterien konnten bis in eine Tiefe
von 15 m detektiert werden, wobei sich im Gegensatz zu den aeroben Ammonium-Oxidierern
auch keine tiefenabhängige Abnahme der Abundanzen beobachten ließ, sondern es traten
Maxima in 8 m und 12 m Tiefe auf. Bisher wurden nur in wenigen anderen Studien Anam-
mox-Bakterien auch im Grundwasser bzw. in Aquiferen nachgewiesen (HIRSCH et al. 2010).
Darüber hinaus konnten in jüngsten Untersuchungen (HERRMANN, M., RATHMANN, C.,
PUST, J., AULING, G., in Vorbereitung) in 8 und 10 m Tiefe die entsprechenden Marker auch
auf der Ebene der RNA detektiert werden, was darauf hinweist, dass aktive Anammox-Bakte-
rien in den entsprechenden Tiefen vorhanden sind und der Prozess der anaeroben Ammoni-
um-Oxidation dort möglicherweise abläuft. Diese ersten Befunde auf molekularer Ebene
müssen allerdings noch durch die Messungen der entsprechenden mikrobiellen Aktivitäten
bestätigt werden. Zentral für das Verständnis der Stickstoff-Umsetzungen im betrachteten
Aquifer wären dann vor allem die Fragen, welchen Beitrag die anaerobe Ammonium-Oxida-
tion im Vergleich zur Denitrifikation zum gesamten Nitrat-Abbau leistet und welches Poten-
tial Nitrat-abbauender Prozesse insgesamt vorliegt.
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Abb. 4: Konzentrationen von Nitrat-N, Ammonium-N und Nitrit-N (mg L-1) sowie Abundanzen von
Ammonium-oxidierenden Archaea und Bakterien und von Anammox-Bakterien in verschiede-
nen Grundwassertiefen eines landwirtschaftlich beeinflussten Standortes (ML1, Dezember
2010). Die Nitrit-N-Konzentrationen sind 10fach überhöht dargestellt.
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5.  Zusammenfassung

In diesem Beitrag werden Untersuchungen zu drei Aspekten des Stickstoff-Kreislaufes in
der Kulturlandschaft vorgestellt. Im Bereich landwirtschaftlich genutzter Flächen können
Nutzungsumwandlungen zu extensiv bewirtschaftetem Grünland innerhalb weniger Jahre
einen starken Rückgang der Nitratauswaschung in das Grundwasser bewirken, die zeitliche
Dynamik eines solchen Rückganges ist jedoch flächendifferenziert zu betrachten. Die inten-
sive agrarische Nutzung mit Massentierhaltung und Gülle-Düngung führt zu erhöhten atmo-
sphärischen Einträgen von Stickstoffverbindungen in angrenzende Landschaftselemente wie
Zwergstrauchheiden oder Wälder, wo es zeitweise zu einer starken Verlagerung von Nitrat aus
den oberflächennahen Bodenhorizonten kommen kann. Die Höhe der Nitrat-Austräge wird
dabei sowohl von der Vegetation als auch von der Temperatur- und Niederschlagsverteilung
eines jeden Jahres beeinflusst. Nitrat-abbauende Prozesse in den Böden wirken dann vermut-
lich einer Auswaschung von Nitrat bis in das Grundwasser entgegen. Die an Prozessen des
Stickstoff-Kreislaufes beteiligten mikrobiellen Gruppen wurden exemplarisch im Grundwas-
ser eines landwirtschaftlich genutzten Standortes untersucht. Unter Verwendung molekularer
Marker konnte hier die Anwesenheit sowohl von nitrifizierenden Mikroorganismen als auch
von solchen, die Nitrat durch den so genannten Anammox-Prozess zu N2 umwandeln, also
dem System entziehen können, bis in eine Grundwassertiefe von 12 m bzw. 15 m nachge-
wiesen werden.
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