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Forord
Minivadomrader og deres potentiale som virkemiddel i det danske landbrug er i mine gjne et rigtigt

spendende emne, men desveerre et emne, der ikke undervises meget i pa bacheloruddannelsen i Agro-
biologi og derfor et emne, jeg ikke vidste meget om. Da jeg havde mulighed for at skrive et projekt
om et valgfrit emne i samarbejde med en virksomhed i efteraret 2018, greb jeg derfor muligheden for
at fa udvidet min horisont lidt og samtidig komme udenfor universitets trygge rammer.

Samarbejdet med SEGES har bragt mig ind blandt de mennesker, der sidder og arbejder med mini-
vadomrader hver eneste dag, hvilket har vearet en oplevelse i sig selv. Det har desuden bragt mig ud
pa ture i felten, nogle mere kolde end andre, hvor samarbejdet mellem forskere, konsulenter og sags-
behandlere virkelig kommer til udtryk og har veeret med til at give mig et indblik i hvordan teori nar
ud i den virkelige verden.

Som jeg forventede er vadomrader og konstruerede minivadomrader et enormt interessant emne, og
noget jeg godt kunne se mig selv arbejde med senere. Minivadomrader kan veere linket mellem ud-
bytterigt landbrug og bevaring af den danske natur og vandmiljgerne heri, og denne kobling af milje

og landbrug er en af grundene til at jeg valgte at lzese Agrobiologi i farste omgang.

Minivadomrader kan vaere et komplekst emne at finde rundt i, nar man ingen baggrundsviden har, og
der har min hovedvejleder Carl Christian Hoffmann veeret til stor hjeelp, sa for det skal lyde en stor
tak til ham. Der skal ogsa rettes en keempe tak mod medvejleder og virksomhedsreprasentant, Char-
lotte Kjeergaard, som ud over at have delt ud af faglig viden og vejledning, ogsa har introduceret mig
til hverdagen i en virksomhed som SEGES.

SEGES og medarbejderne i Anleg & Miljg skal ogsa have tak for at have taget godt imod mig og
faet mig til at fale mig velkommen som en del af deres team - dette har vaeret med til at gere praktik-
oplevelsen fuldendt.

Samtidig skal der ogsa lyde en tak til tekniker Henrik Stenholt for hjelp til udtagning af sediment-
prgver, samt for hans gode evner til at identificere diverse plantearter i minivadomradet. Ogsa tak til

laborant Marlene Veng Skjeerbaek for hjeelp og vejledning i laboratoriet.
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Abstract
Surface-flow constructed wetlands (CW) is a method to remove excessive nutrients from agricultural

drainage water using natural processes. Denitrification is an important biological process in CWs and
is dependent on available organic carbon for this process to run. This paper seeks to evaluate the
denitrification potential in relation to organic matter accumulation and development of vegetation in
a 3-year-old Danish surface-flow constructed wetland treating agricultural drainage water. To address
this issue, sediment samples were taken in each of the 6 CW zones which consisted of two shallow,
vegetated pools and four deep, unvegetated pools. Furthermore, plant species of each zone were ob-
served and noted. The height, weight and carbon content of the samples were examined, and further
results were calculated. It was found that the shallow zones deposit a great amount of sediment, but
that the sediment in the deep zones was more carbon enriched. On average, this constructed wetland
has accumulated 0,86 kg C/m? with a total of 1,70 ton C, which correspond to a rate of 2,87 t C/haly.
P. australis and T. latifolia was dominant plant species, but other species were also observed, both in
shallow and deep zones.

Based on these experimental results and relevant scientific literature it was concluded that the deni-
trification potential is high in young CWs and that this potential has a possibility to increase along
with the C-accumulation. Vegetation of various quality present an important source of carbon for

denitrification and for accumulation.



1 Indledning og problemformulering
Udvaskning af overskydende kvelstof fra landbruget er efterhanden et anerkendt problem over det

meste af verden, hvor der dyrkes intensivt landbrug. Forbruget af kveelstof i landbruget tog fart efter
2. verdenskrig, hvor man udviklede Haber-Bosch-processen, som omdanner frit kvaelstof, N> til am-
moniak, NHz (Glibert et al., 2014). Kveelstof er afgarende for en optimal planteveekst og handelsgad-
ningen gjorde det nemmere for landmanden at tildele afgragderne rigelige mangder af det vigtige
naringsstof pa de helt rigtige tidspunkter, hvilket resulterede i hgjere og bedre udbytter. Danmark er
og har veret store forbrugere af den industrielt fremstillede kvelstofkilde, og dette afspejles i de
stigende udbytter af bl.a. hvede, byg og rug op gennem den sidste halvdel af det 20. arhundrede
(Dalgaard et al., 2009).

Desverre har den stigende tilfarsel af kvalstof til agrogkosystemet ogsa medfart stigende udvask-
ning, idet landbrugets kvaelstofbalance er forskubbet mod et stort overskud. | Danmark steg kveelstof-
overskuddet fra ca. 32 kg N/ha i 1947 til ca. 175 kg N/ha i 1980°erne (Kyllingsbaek, 2008). Siden da
er overskuddet faldet igen (Kyllingsbaek, 2008), hvilket skyldes flere forskellige politiske tiltag efter
man begyndte at opdage konsekvenserne af den ggede nitratudvaskning, der fulgte med overskuddet.
Det var tiltag som Vandmiljgplanerne, der stillede krav til management af husdyrgedning og land-
skabet, hvilket effektiviserede udnyttelsen af kveelstofpuljen pa bedrifterne og nedbragte behovet for
indkeb af handelsgadning, og dette resulterede alt sammen i at den gennemsnitlige kveelstofudvask-
ning pa landsplan faldt siden slutningen af 1980’erne (Knudsen et al., 2000; Dalgaard et al., 2014).
Selvom der er sket forbedringer, udledes der dog stadig for meget kveelstof i form af nitrat til diverse
vandmiljger i naturen og starstedelen af kystvandene i Danmark lever dermed ikke op til kravene om
god gkologisk tilstand (Knudsen, 2017). Der findes flere forskellige kilder til dette nitrat, men land-
bruget udger den sterste (Jensen et al., 2018), og dette skyldes dels at kvalstoffet er blevet nemt at
tilfgre systemet, og dels at halvdelen af landbrugsarealet i dag er dreenet (Hgjberg & Refsgaard, 2014;
Kjeergaard et al., 2017a). Dreensystemerne udger et direkte bindeled mellem de dyrkede marker og
narliggende vandmiljger, og tillader altsa overskydende kvalstof og andre naringsstoffer der udva-
skes fra rodzonen at Igbe ud til disse vandmiljger. Her forarsager de ekstra naringsstoffer eutrofiering
i vandlgb, sger, fjorde og indre farvande, som senere kan saenke iltkoncentrationerne i vandet nar
algerne og bakterier nedbrydes, og de iltfattige forhold forringer levevilkarene for de dyr og vand-
planter der ellers er tilknyttet hertil (Hinsby et al., 2014; Madigan et al., 2015).

De draenede marker har desuden ofte vaeret omrader, der i sig selv har haft potentiale for at tilbage-

holde og omsatte naeringsstoffer, men hvor draeningen har veret ngdvendig for at skabe et optimalt



dyrkningsareal (Kjeergaard et al., 2017a). P4 den made er mange naturlige filtre i landskabet blev
fjernet, hvilket ogsa har bidraget til udledningen af naringsstoffer til vandmiljgerne.

Genopretning af vadomrader og etablering af konstruerede minivadomrader er en made at fa disse
naturlige filtre tilbage i landskabet og er et malrettet virkemiddel til at nedbringe mangden af bl.a.
kveelstof, der ender i de omgivende vandmiljger (Kjeergaard et al., 2017a). Princippet med konstrue-
rede vadomrader eller minivadomrader tager udgangspunkt i de naturlige vadomrader, men er opti-
meret, s& mest muligt af naeringsstofferne fra landbrugets dreenvand fjernes eller tilbageholdes pa sa
lille areal som muligt. Som udgangspunkt bgr minivadomradet udgere 1 % af draenoplandet, for at
opna en tilstraekkelig kveelstofeffekt (Kjergaard & Kristensen, 2015).

Minivadomrader i Danmark findes primart som to typer: Med filtermatrice eller med overfladestram-
ning. Matricevadomrader kendetegnes ved, at dreenvandet ledes gennem filtermatrice bestaende af
pileflis-blandinger, og ledes enten vertikalt nedad, vertikalt opad eller horisontalt (Hoffmann & Kjeer-
gaard, 2018). Udover et sedimentationsbassin, der tilbageholder sediment, vil der saledes ikke veere
noget vandspejl til syne og minivadomradet er typisk groet til i vegetation (Hoffmann & Kjeergaard,
2018). Minivadomrader med overfladestremning er derimod abne og bestar af flere bassiner. Dreen-
vandet fgres gennem et sedimentationsbassin og gennem flere bassiner i en veksling mellem dybe,
abne zoner og lavvandede vegetationszoner (Kjaergaard et al., 2017a).

Minivadomrader som virkemiddel er stadig et forholdsvis nyt koncept, hvor de farste blev etableret i
2010 i forbindelse med projekter som SupremeTech og iDRAN (Kjergaard et al., 2017a; supreme-
tech.dk; idraen.dk). Der er derfor stadig emner, der mangler at blive afklaret eller bliver yderligere
belyst. Denitrifikation er den vigtigste proces nar det kommer til fjernelse af kveelstof fra dreenvandet,
og den er derfor relevant at kigge neermere pa og forsgge at optimere. Denitrificerende bakterier er
afhengige af kulstof for at kunne udfare deres vigtige garemal, og i forbindelse med dette, er viden
omkring kulstofakkumuleringen i minivadomrader essentielt.

Denne rapport tager udgangspunkt i et minivadomrade med overfladestremning beliggende ved Fens-
holt, Odder. Minivadomradet blev etableret i 2015 som en del af GUDP-projektet iDRZAN, som ko-
ordineres af Aarhus Universitet (idraen.dk). Som et samarbejde mellem SEGES og Aarhus Universi-
tet, vil denne rapport forsgge at belyse udviklingen af kulstofakkumuleringen i minivadomradet med
henblik pa at vurdere denitrifikationspotentialet og dermed bidrage med supplerende viden til projek-
tet og SEGES.

Rapporten omhandler dermed problemformuleringen:

Hvordan kan denitrifikationspotentialet vurderes i relation til kulstofakkumulering og plantebestand?



2 Teori

2.1 Minivadomrader
Konstruerede minivadomrader etableres med udgangspunkt i de naturlige vadomrader, som kende-

tegnes ved at veere en kombination af terrestriske og akvatiske gkosystemer, og vil have en unik
sammensatning af vegetation og jordtype, der vil veere kendetegnende for denne kombination (Otte,
2005; Scholz & Lee, 2005). Som det ligger i ordet, er vand det afgarende element i vadomrader og
er med til at bestemme biologiske og fysiokemiske processer, samt typen af vegetation. Da vand
danner grundlag for dannelse af vadomrader, vil de fleste ligge i regioner, hvor nedber overstiger
vandtab via evapotranspiration og afstremning pa jordoverfladen (Scholz & Lee, 2005), og hvor
vandspejlet ligger ved eller tet pa jordoverfladen (Silva et al., 2007). | store dele af Danmark er der
potentiale for dannelse af vadomrader (Gravesen & Kelstrup, 2001), men som det blev naevnt indled-

ningsvist er mange arealer dranet, for at gere jorden dyrkbar.

De naturlige vadomréder er effektive sinks” for mange forskellige stoffer, og dette ensker man at
efterligne nar man danner minivadomrader. Muligheden for til at tilbageholde og fjerne ugnskede
stoffer pa en let, billig og baeredygtig made er eftertragtet, og her kan minivadomraderne vere nyttige.
De bruges til at rense forskellige forurenede kilder, sdsom spildevand fra byer, vand fra miner og
dreenvand fra landbruget (Otte, 2005). Sidstnavnte er iser aktuelt i Danmark, hvor man gnsker at
reducere meangden af naringsstoffer, serligt kvaelstof, fra landbruget der vaskes ud fra rodzonen og
ender i diverse vandmiljger. Vadomrader bruges nu som et malrettet virkemiddel til at reducere ud-
vaskningen af nitrat, og hvor det ikke er muligt at genoprette naturlige vadomrader, kan der i stedet
etableres minivadomrader som supplement (Kjergaard & Hoffmann, 2013; Kjergaard et al., 2016).
De naturlige typer kan have en hgjere kvelstoffjernelse end de konstruerede (Spieles & Mitsch,
2000), men for begge typer vil effekten dog variere meget efter forhold som placering, tilfgrsel og
opholdstid af dreenvandet, naeringsstofbelastning, temperatur og vegetation (Kjergaard & Hoffmann,
2013). Mange af disse forhold er temperaturbaseret, hvorfor man ogsa ser, at der hos et minivadom-
rade med overfladestramning kan ske en N-reduktionseffektivitet pa 30-80 % i sommerhalvaret, men
kun 15-20 % om vinteren (Kjergaard & Hoffmann, 2013).

En af processerne der styres af disse varierende forhold er denitrifikation, som udferes af bakterier i
sedimentet og i biofilm pa overflader, og som er den afgarende proces ift. fjernelse af nitrat fra dreen-

vandet. Denitrifikation og hvordan den pavirkes beskrives i afsnit 2.2.



2.1.1 Minivddomrade med overfladestrgmning
Som det blev navnt i indledningen bruges der to typer konstruerede vadomrader i Danmark: med

overfladestramning og med filtermatrice. Denne rapport omhandler et minivadomrade med overfla-
destramning, og denne type vil derfor redegares yderligere for i dette afsnit.
Denne type konstrueret minivadomrader bestar af to dele, selve vadomradet og et sedimentationsbas-

sin, se figur 1.
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Figur 1: Skitsetegning af design af minivadomrade med overfladestrgmning. (Supremetech.dk)

Sedimentationsbassinet er det fagrste bassin, dreenvandet fra marken mgder og er separeret fra det
egentlige vadomrader, som det ses pa figur 1. Dette kan konstrueres med variabel vandhgijde, sa det
kan veere med til at udjeevne store tilstreamninger af vand og pa den made optimere opholdstiden for
vandet (Hoffmann & Kjeergaard, 2018). Bassinet tilbageholder desuden sediment, hvoraf fosfor
blandt andet aflejres, og dette sediment kan senere fjernes uden at forstyrre tilstanden i selve vadom-
radet (Kjergaard & Hoffmann, 2013; Hoffmann & Kjargaard, 2018).

Vandet ledes derefter via et ragr videre til vadomradet, som bestar skiftevis af dybe og lave bassiner,
og som har et mere eller mindre frit vandspejl. Som det ses pa figur 1, vil dybden i bassinerne typisk

vaere omkring 1 meter og 30 cm i hhv. de dybe og de lave bassiner, og vil desuden variere i arealet



med de dybe bassiner som de sterste. VVandet lgber igennem bassinerne og nar pa et tidspunkt udlgbs-
raret, som vil kunne lede det ud til et nerliggende vandlgb. Variationen i dybden sikrer flere forskel-
lige forhold, der tilsammen er med til at optimere rensningen af dreenvandet.

De lave zoner fungerer som et omrade hvori der kan vokse vegetation, som tilferer vadomradet kul-
stof. De har desuden til formal at bremse vandstrammene og sikre en opblanding af dreenvandet
(Kjeergaard & Hoffmann, 2013). Vegetationen kan dog pavirke den hydrauliske opholdstid (HRT) i
begge retninger, hvilket skyldes at mens de kan skabe stor modstand for vandet, kan de ogsa danne
stremningskanaler, der leder vandet hurtigere igennem (Kjellin et al., 2007). De dybe zoner har pri-
meert til formal at sge volumen af minivadomradet, saledes vandet har mulighed for at opholde sig sa
lang tid som muligt i minivadomradet. Dybden bidrager til at skabe anaerobe forhold i sedimentet,
hvilket gar denitrifikationen og dermed fjernelse af nitrat fra vandet muligt (Kjeergaard & Hoffmann,
2013).

Denitrifikationen og andre processer i vadomradet bliver ikke udnyttet til fulde, hvis vandet ikke
opholder sig lang nok tid i bassinerne. Desuden vil gget vandtilfgrsel medfere gget tilforsel af ilt,
hvilket er med til at sinke denitrifikationsraten, og eventuelle stramme og bglger vil reducere mulig-
heden for sedimentation af eksempelvis fosfor (O’Geen & Bianchi, 2015). Derfor er vandets opholds-
tid, HRT, en vigtig parameter i optimeringen af vadomradets rensningsproces (Scholz & Lee, 2007;
Kjergaard & Hoffmann, 2013). | et land som Danmark kan der ende meget vand i draenrgrene pa
markerne om vinteren. Dette skyldes at der pa denne tid af aret, hvor temperaturerne er lave, kun sker
en meget lille fordampning af vand fra markerne. Desuden vil planterne kun vokse lidt eller slet ikke,
hvilket vil resultere i en meget lille evapotranspiration. Vandfering fra dreen om vinteren kommer
derfor typisk op pa 1 | vand/s/ha eller mere i visse tilfelde (Hoffmann & Kjeergaard, 2018), og disse
store tilstremninger, samt den lavere fordampning fra minivadomradet, afspejles i den markant lavere
reduktionseffektivitet i vinterhalvaret, se figur 2.

Figur 2 viser forskellen i mangden af totalt kveelstof, der tilfares et minivadomrade gennem aret og
den tilsvarende reduktionseffektivitet i procent. Det er vigtigt at bemaerke at den lavere reduktionsef-
fektivitet ikke skyldes den stgrre maengde kveelstof, men skal tilskrives den starre hydrauliske belast-
ning og dermed reducerede opholdstid, samt en lavere denitrifikationsrate som faglge af de lave vin-
tertemperaturer (se ogsa afsnit 2.2.1 omkring denitrifikation og temperatur) (Kjaergaard & Hoffmann,
2013).

Som det ses pa figur 2, er der altsa en stor arstidsvariation i minivadomradernes reduktionseffektivitet.

Om sommeren vil der kun tilstramme lave mangder vand, sa selvom vandet muligvis har en hgj



koncentration af kvelstof, vil der altsa ende en mindre masse N i minivadomradet, og den lavere

hydrauliske belastning vil samtidig @ge reduktionseffektiviteten.
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Figur 2: Arstidseffekter p& et minivAdomrade med overfladestrgmning (Overflade) og med filtermatrice
(Matrice), samt den arlige tilfarsel og frafarsel af kveelstof. Stiplede linjer angiver den gennemsnitlige
arlige effekt. Data for Overflade er malte data fra et minivddomrade ved Fillerup, Odder, mens de for
Matrice er modellerede. (Gengivet fra Kjeergaard et al., 2017b)

2.2 Denitrifikation
Et af hovedformalene med konstruerede vadomrader er at fjerne kvalstof fra dreenvandet fra mar-

kerne. Kvalstoffet kan findes pa forskellige former: Bundet i organiske molekyler eller som ionerne
nitrat (NOz), nitrit (NO2’), ammonium (NH4"), samt de uorganiske gasser ammoniak (NH3), lattergas
(N20) og dinitrogen (N2) (Reddy & Delaune, 2008; Lee et al., 2009). Langt sterstedelen af kvaelstof-
fet der kommer fra markerne er pa nitratform (Grant et al., 2011), som fjernes ved denitrifikation. Ud
over denitrifikation foregar der mange flere processer i vadomradet, bade bakterielle og fysisk-kemi-
ske processer, som hver iser i mindre grad bidrager til den samlede tilbageholdelse og/eller fjernelse
af kveelstof (Lee et al., 2009). Disse redegeres for i afsnit 2.3.

Denitrifikation er som navnt den vigtigste proces i forbindelse med fjernelse af kvelstof fra dreen-
vand, og studier har vist at denitrifikationen kan sta for hele 60-95 % af fjernelsen af total N i mini-

vadomrader (Spieles & Mitsch, 2000; Lee et al., 2009; Lind et al., 2013). Processen er iser vigtig, da



den desuden sikrer, at kveelstoffet fjernes helt fra systemet i stedet for kun at lave en midlertidig
lagring (Blackwell et al., 2002).
Denitrifikation udfgres hovedsageligt af heterotrofe bakterier, der bruger organiske molekyler som
kulstof- og energikilde og som bruger de oxiderede former af kveelstof (NO3™ og NO2") som elek-
tronacceptor i deres elektrontransportkaede (Lee et al., 2009). (Zumft, 1997) Processen forlgber sale-
des:

NO3 - NO; = NO = N,0 - N,

Reduktionerne katalyseres af reduktase-enzymer, der er knyttet til elektrontransportkaden og facili-
terer dermed overfarslen af elektroner til ATP-syntase, hvilket resulterer i dannelse af ATP til bakte-
riecellen (Knowles, 1982; Mateju et al., 1992). Elektrondonoren og dermed energikilden er organiske
molekyler og denne heterotrofi geelder for de fleste af de denitrificerende bakterier, men der findes
dog ogsa enkelte autotrofe, denitrificerende bakterier (Mateju et al., 1992). Yderligere findes der ogsa
denitrifikation hos visse svampe, hvor slutproduktet vil veere lattergas (Zumft, 1997; Liu et al., 2017).
Svampenes denitrifikation kan supplere bakteriernes i de anaerobe, reducerede forhold i vddomrader,
men kan desuden ogsa forlgbe under aerobe forhold (Seo & Delaune, 2010).

Denitrifikationen hos heterotrofe bakterier forlgber under iltfrie forhold, da reduktase-enzymerne in-
hiberes af ilt. Enzymerne er knyttet til de enkelte oxiderede kvelstofmolekyler i processen og har
forskellige grader af fglsomhed overfor ilt, og varigheden af inhiberingen kan variere mellem 40
minutter og 3 timer (Knowles, 1982). Pa grund af dette krav om anoxiske forhold, er det vigtigt at
sedimentet i bunden af minivadomradet holdes iltfrit, saledes denitrifikation kan forlgbe optimalt.
Det er desuden vard at navne, at nar denitrifikationsprocessen ikke kan forlgbe til ende pga. tilste-
deveerelse af ilt, kan det resultere i at slutproduktet bliver lattergas (N2O), som er en meget potent
drivhusgas pa 298 CO--&kvivalenter (Myhre et al., 2013). Sa nar denitrifikationsraten senkes eller
bremses pga. ilt, er det ugnskeligt da der for det farste ikke fjernes sa meget kveelstof fra draeenvandet
som muligt, og for det andet at minivadomradet far en negativ sideeffekt i form at udslip af lattergas.
Mangden af N2O der emitterer ligger dog pa under 0,1 % af den tilfarte mangde nitrat (Xue et al.,
1999).

2.2.1 Temperatur, pH og diffusion af nitrat.
Tre vigtige parametre der har indflydelse pa mikroorganismernes evne til at denitrificere er tempera-

turen og pH, samt diffusionsraten af nitrat. De denitrificerende bakterier vil, ligesom alle andre orga-

nismer, have et temperaturoptimum. En for lav temperatur senker hastigheden for de enzymatiske
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reaktioner og reducerer membranernes fluiditet, hvilket tilsammen bremser eller nedseetter hastighe-
den for processerne i cellen, herunder denitrifikationen (Madigan et al., 2015). | den anden ende vil
en for hgj temperatur ende i denaturering af enzymer og andre essentielle komponenter i cellen, hvil-
ket kan resultere i celleded (Madigan et al., 2015). Denitrifikation kan forlgbe i temperaturintervallet
10 til 35 °C, hvor der vil vaere en temperaturkoefficient, Q10 pa 1,5 til 3 - for hver 10 grader, tempe-
raturen stiger, vil raten gges 1,5 til 3 gange (Knowles, 1982). Studier har vist at optimum ligger om-
kring omkring 25 oC (Pfenning & McMahon, 1996; Xue et al., 1999; Zhao et al., 2015). Den nedre
graense for denitrifikationens temperaturinterval ligger omkring frysepunktet, men kan selv ved disse
lave temperaturer stadig veeret malbar (Knowles, 1982; Dorland & Beauchamp, 1991).
Denitrifikationen vil veere hgjest om sommeren, hvor den ggede lysintensitet varmer luften og vandet
op. Dette er vist hos Zhao et al., (2015) hvor man undersggte to urbane sger i @stkina, og fandt at
denitrifikationsraten var hgjest om sommeren og efteraret, hvor temperaturen |3 pa 25-27 -C og lavest
om vinteren og foraret med temperaturer pa 11-15 »C. Den gennemsnitlige maengde af N2 stammende
fra denitrifikation 1& pd 1497 umol N/m?/h og 849,5 umol N/m?/h hhv. sommer/efterér og vinter/forar.
I en undersggelse fra Canada af Dorland & Beauchamp (1991) fandt man at hastigheden, hvormed
NOs faldt, og N2O blev dannet i jorden som fglge af denitrifikation, var afhaengig af temperaturen:
Ved 1 dags inkubation ved jordtemperatur 25 C og med lucerne som kulstofkilde blev der dannet
lidt over 100 mg N2O/kg jord, og ved jordtemperatur -2 -C, ogsa med lucerne, tog det 25 dage at
komme op pa samme mzangde lattergas. Ligeledes fandt Sirivedhin & Gray (2006) at nar temperatu-
ren steg fra 4 C til 25 -C, steg indholdet af lattergas i sedimentet fra 0,0021 til 0,8100 kg N2O/kg
sediment/d. Undersggelsen var et laboratorieforsgg, og sedimentet stammede fra et minivadomrade i
Illinois, USA.

Som den anden vigtige faktor i denitrifikationsprocessen er pH-verdien. Ligesom temperaturen, vil
nogle fysiske og kemiske processer bliver sat ude af spil ved for lav eller for hgj pH. En for lav pH
vil inhibere enzymet, der er reducerer lattergas til slutproduktet frit kveelstof, og ved pH 4 vil N2O:N»-
forholdet dermed gges (Knowles, 1982). Den gvre greense for pH-veerdien kan variere, men ved pH
over 10, vil aktiviteten for de denitrificerende enzymer som oftest veere kraftigt reduceret (Simek et
al., 2002).

Denitrificerende bakterier i vadomrader udsattes generelt ikke for voldsomt lave eller hgje pH-veer-
dier, og deres optimum er 6-8, hvilket er den pH-verdi, de fleste minivadomrader har (Reddy &

Delaune, 2008). | et laboratorieforsgg fra Thomas et al. (1994) blev det vist at der skete en
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denitrifikation hos P. flourescens og P. aeruginosa i et stort spaend for pH-vardien (4,7 til 8,8), men
optimum 13 pa 7,0 til 7,5. Pan et al. (2012) fandt tilsvarende et pH-optimum pa 7,5 hos en kultur af
denitrificerende bakterier som blev tilfgrt slam.

Hos Herold et al. (2012) undersggte man denitrifikationsraten hos bade bakterier og svampe i en
landbrugsjord i England og det blev fundet, at pH havde en signifikant effekt pa den potentielle de-
nitrifikationsrate hos bakterierne, men ikke hos svampene.

Den sidste vigtige faktor for denitrifikationsraten er meengden af nitrat. Graden af hvor stor en effekt
nitrat har, afhaenger af forholdene i de forskellige gkosystemer, men generelt vil denitrifikationsraten
stige med koncentrationen af nitrat (Pfenning & McMahon, 1996; Richardson et al., 2004; Land et
al., 2016; Speir et al., 2017). Tilferslen af nitrat til de denitrificerende bakterier i det anaerobe sedi-
ment sker enten ved diffusion fra vandfasen eller ved kobling med nitrifikation (se afsnit 2.3.2 om
nitrifikation) (Koike & Sgrensen, 1988). | minivadomrader kan iser diffusionen af nitrat til sedimen-
tet veere en vigtig, begraensende faktor for denitrifikationen. Diffusionsraten pavirkes af koncentrati-
onsgradienten mellem vandfasen og sedimentet, og en hgj nitratkoncentration i vandfasen kan dermed
veere med til at gge denitrifikationen (Reddy et al., 1978; Knowles, 1982; Reddy & Delaune, 2008)

2.2.2 Kulstofs betydning for denitrifikation
Som alle andre heterotrofe organismer far de denitrificerende bakterier deres energi fra bindingerne i

organiske molekyler og kan derfor ikke leve og reproducere uden en kilde til kulstof. Komplekse

organiske stoffer nedbrydes vha. enzymer til simple moleky-

400§

ler der oxideres og bruges som energikilde af de denitrifice-
rende bakterier (Scholz & Lee, 2005). Tilstedeveerelsen af
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kulstof er altsa afgarende for bakteriernes aktivitet, og denne
positive korrelation mellem mangden af organisk karbon og ’
denitrifikationspotentialet er blevet set i flere undersggelser
(Burford & Bremner, 1975; Weier et al., 1993; Pfenning &
McMahon, 1996; Bachand & Horne, 2000; Sirivedhin & .;

Gray, 2006; Hernandez & Mitsch, 2007; Lu et al., 2009; o” s =5 &
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Hang et al., 2016). Forholdet ses pa figur 3, hvor sammen-

e gt . Figur 3: Forholdet mellem denitrifikationspotenti-

. . (Burford & Bremner, 1975)
oplaseligt karbon illustreres.
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Som det fremgar af figur 3 er der en tydelig positiv sammenhang: Jo mere vandoplgseligt organisk
materiale (DOC) der er tilgeengeligt i jorden eller sedimentet, jo hgjere en denitrifikationskapacitet,
vil der veere. Som det ses pa den dertilhgrende lineere model vil denitrifikationen stige med 1,6 ug N2
eller N2O pr. pg jord for hver pg tilfert DOC/ ug jord.

Det skal bemzrkes at figuren stammer fra et forsgg, hvor man malte denitrifikation i 17 forskellige
jorde og altsa ikke i et vadomrade. Desuden var karbon-kilden ikke tilsat, men var naturligt tilstede i
forskellige mangder (0,3-5,95 % organisk C) i de respektive jorde, og det er derfor ikke kendt, hvor-
fra det organiske karbon stammer fra. Derfor kan denitrifikationsraten fra dette forsgg ikke altid di-
rekte overfgres pa et vadomrade, men korrelationen mellem organisk C og denitrifikationen vil dog
sandsynligvis veere den samme.

Konstruerede vadomrader, der modtager dreenvand, vil modtage vand der kun har et lille indhold af
nedbrydeligt, organisk materiale (Kjergaard & Hoffmann, 2013). Ud over at denitrifikationskapaci-
teten vil stige med koncentrationen af DOC, vil typen af det organiske materiale ogsa vere en bety-
dende faktor: Grebliunas & Perry (2016) fandt at en C:N ratio pa 4:1 opnaede den hgjeste denitrifi-
kationsrate pa kortest tid sammenlignet med en ratio pa 2:1. Undersggelsen blev udfart i mikrokos-
mos der blev tilfert dreenvand fra sojabgnnemarker og kilden til C var oplgsninger af CsH120s, KNO3
og NaHPO4, sa hver havde forskellig C:N:P-ratio.

Hang et al. (2016) beskrev, at der kan bruges mange forskellige kilder til kulstof - flis, afgraderester
eller planterester fra de makrofytter, der er tilknyttet vadomraderne - og at man ogsa her sa hvordan
gget C:N-ratio gav hgjere denitrifikationsrater. Bastviken et al. (2005) fandt, at ud af 3 undersggte
plantearter med en C:N-ratio pa hhv. 9:1, 13:1 og 14:1 i et vddomrade i Sverige, var det arten med
den laveste ratio, som gav den hgjeste denitrifikationskapacitet. Ud fra disse undersggelser kan det
altsa vurderes at et optimalt C:N-forhold for denitrifikationen ma ligge mellem 4 og 9, hvilket under-
stottes af resultatet fra Hang et al. (2016), som foreslog at den optimale C:N-ratio er 4-5, og at en
hgjere ratio ikke vil gge kvelstoffjernelsen.

Ud over C:N-ratioen, skal nedbrydeligheden af kulstof-kilden ogsa tages i betragtning. Nedbrydelig-
heden bestemmes bl.a. af indholdet af lignin; et hgjt ligninindhold vil forleenge nedbrydningsproces-
sen og selv under aerobe forhold kan processen ga meget langsomt (Kirk, 1987; Brady & Weil, 2014).
Ved kan indeholde 20-30 % lignin (Kirk, 1897), og blandt andet derfor ser man materialer som pileflis
indga i filtermatricen i matriceminivadomraderne (Hoffmann & Kjergaard, 2018) - de fungerer altsa
som en langvarig kulstofkilde til de denitrificerende mikroorganismer. Og ogsa derfor er tgrvedan-

nende planter som dunhammere og tagrer velegnede i de abne minivadomrader (Kadlec et al., 2006)
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2.3 Andre N-processer i minivadomrader
Sammen med denitrifikation, sker der flere andre processer i vadomraderne, som hver iser i mere

eller mindre grad bidrager til den samlede fjernelse af kveelstof fra dreenvandet. Forskellige processer
vil dominere i forskellige dybder, hvor der er de rigtige iltforhold og redoxpotentiale. Selvom pro-
cesserne kan forlgbe uafhaengigt, vil man ofte se en naturlig kobling af processerne, som faglge af
deres respektive start- og slut produkter. En kobling der ses i minivadomrader er SNAD (simultaneous
nitrification, anammox and denitrification) og kan spille en stor rolle i fjernelsen af kveelstof (Li &
Tao, 2017; Chen et al., 2019). Dette afsnit vil beskrive de enkelte processer, der forekommer i et

minivadomrade.

2.3.1 Anammox
Anoxic ammonium oxidation (anammox) er omdannelsen af ammonium til frit kveelstof under anae-

robe forhold,
NHf + NO; - N, + H,0,

hvor nitrit bruges som elektronacceptoren (Madigan et al., 2015).

Mangden af N, der fjernes vha. anammox varierer. Tao & Wang (2009) fandt at anammox-processen
fjernede 27-30 % af al ammoniak i minivadomrade med overfladestramning, der blev tilfart syntetisk
spildevand. Hos Erler et al. (2008) blev det fundet af anammox bidrog med 24 % af den samlede Na-
produktion, mens det hos Waki et al. (2015) blev fundet at N2-produktionen fra anammox 13 pé 3,1
%, begge undersggelser gjaldt minivadomrader med overfladestrgmning, som modtog spildevand.
For en sg nerliggende en by blev det set hos Zhao et al. (2015) at anammox stod for 10 % af N»-
produktionen. Falles for disse undersggelser er at det er for minivadomrader, der modtager spilde-
vand fra byer. Spildevand er dog mere ammoniumholdigt end dreenvandet fra landbrug, som indehol-
der 0,01 til 0,1 mg NH4*-N/L. Anammox-processen Vil derfor sandsynligvis veere mindre betydende
i minivadomrader modtager draenvand fra landbrug, men det har ikke veeret muligt at finde studier,
der belyser dette.

Kilden til nitrit i anammox-processen stammer bl.a. fra de nitrificerende bakterier, og anammox og
nitrifikation kan derfor veere koblede processer i NH4*/NHz-holdige miljger, og reguleres af iltkon-
centrationen (Madigan et al., 2015). Dertil kan denitrifikationen som naevnt ogsa kobles pa som for-
bruger af nitrat.
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2.3.2 Nitrifikation
Nitrifikation er omdannelsen af ammonium til nitrat. (Brady & Weil, 2014) Processen deles op i to,

hvor autotrofe ammoniak-oxiderende bakterier udfarer den farste del,
NHf +1%0, - NO; + 2H* + H,0,

og autotrofe nitrit-oxiderende bakterier udfgrer den sidste del,
NO; + %0, » NO3

Ligesom anammox kan veere koblet sasmmen med nitrifikationen, kan denitrifikation ogsa forlgbe i
teet sammenspil med nitrifikation, eftersom nitrifikationen danner elektronacceptoren, der far denitri-
fikationen til at forlgbe (Reddy & Delaune, 2008). Nitrifikationen foregar under aerobe forhold, og
en kobling mellem denitrifikation og nitrifikation i vadomrader kan derfor bl.a. ses pa planternes
redder, hvor der vil veere et iltholdigt lag omkring radder, omgivet af anaerobt sediment (Reddy et
al., 1989). I disse situationer vil ammonium ofte veere det begraensende element (Reddy & Delaune,
2008).

Nitrifikationen er afhaengig af tilstedeveerelsen af ilt, og nitrifikationsraten kan ligge mellem 0,01 og
0,161 g N/m?/d (Reddy & Delaune, 2008). Morse & Bernhardt (2013) rapporterede en nitrifikations-
rate p& 1,9 og 34 mg NOs/m®h og varierede efter typen af vadomrade (konstrueret vaddomréde der
modtog dreenvand fra landbrugsarealer, genoprettede naturlige vadomrader og vadomrade i skov),

hvor den farstnevnte type, minivadomradet, havde den hgjeste rate.

2.3.3 Dissimilatory nitrate reduction to ammonium (DNRA)
Under DNRA omdannes nitrat til ammonium/ammoniak,

Ce¢H1,06 + 3NO3 + 3H* - 6C0, + 3NH; + 3H,0,
og kraever, ligesom denitrifikation, iltfrie forhold, da de nitrat-reducerende enzymer inhiberes af ilt
(Reddy & Delaune, 2008). Eftersom denitrificerende bakterier ogsa bruger nitrat som elektronaccep-
tor, kan der opsta et konkurrenceforhold mellem DNRA- og denitrifikationsprocesserne, og favorise-
ringen afgares af iseer maengden af tilgeengeligt organisk materiale samt redox-potentialet: DNRA vil
dominere i zoner med et hgjt indhold af organisk materiale, samt et redox-potenitale pad <0 mV (Reddy
& Delaune, 2008; Giblin et al., 2013). Under forskellige forhold kan DNRA og denitrifikationen have
forskellig indflydelse pa den samlede nitratreduktion. I et in situ-forsgg fra Jahangir et al. (2017) sa
man at denitrifikationen reducerede starstedelen (40-63 %) af den tilferte nitrat, mens DNRA kun

reducerede 14-16 % i et minivadomrade tilfert byslam. Til gengeld blev det set hos Zhang et al.
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(2017) at den potentielle DNRA-rate var 2-5 gange hgjere end den potentielle denitrifikationsrate,
uanset tilstedevaerelse eller type af vegetation.

2.4 Vegetation
Planter er en vigtig bestanddel i et minivadomrade og udfylder flere forskellige roller i fiernelsen af

kveelstof. De har en fysisk virkning, i og med deres plantevav senker vind- og vandstrgmme, samt
udger en overflade for mikroorganismerne at danne biofilm pa (Vymazal, 2013; Gajewska & Skrzy-
piec, 2018). Derudover har de en virkning gennem deres metabolisme: Optag af naringsstoffer, til-
farsel af plantemateriale til sedimentet i vadomradet og frigivelse af ilt og rodexudater fra redderne
(Vymazal, 2013; Zhai, 2013).

Planter har derudover en astetisk og kulturel funktion, da deres tilstedevaerelse er med til at integrere
minivadomrade bedre i landskabet og kan vere med til at tiltreekke fugle og vildt til fordel for for-
bedrede jagtmuligheder (Roelsgaard et al., 2016). Som oftest vil plantearter som iser tagrer (Phrag-
mites australis) og dunhammere (Typha latifolia) sprede sig hurtigt og blive den dominerende vege-
tation i minivadomradet, men beplantes minivadomrade med andre arter under etableringen, er det
muligt at skabe en divers vegetation, som er med til at tiltreekke flere insekter og gge biodiversiteten
(Strandberg, 2017).

Som det blev beskrevet i afsnit 2.2.2, er organisk kulstof en af de vigtigste parametre i opretholdelse
af hgj denitrifikationsrate og dermed kvalstoffjernelse, og planterne i et minivadomrade med over-
fladestremning er den primare kilde til dette kulstof.

Planternes vaekst i et minivadomrade afhaenger af temperatur, lysintensitet og plantens alder, og pri-
meerproduktionen kan derfor variere (Zhai et al., 2013). Tagrer producerer 1-6 kg tarstof/m?, mens
dunhammere og flydende kogleaks (Scirpus fluviatilis) kan danne hhv. 2 og 1 kg tarstof/m? (c.f.
Scholz & Lee, 2007). Maddison et al. (2005) rapporterede en biomasseproduktion for dunhammere
pa& gennemsnitlig 2,32 kg tarstof/m? for tre forskellige minivddomrader i Estland: to med overflade-
stremning og et “’subsurface flow semi-natural wetland” og alle tre modtog spildevand fra byer. For
tagrer fandt Scarton et al. (2002) en gennemsnitlig biomasseproduktion pa 3,71 kg terstof/m? og blev
fundet for en rgrsump i forbindelse med floden Po i Italien.

De forskellige plantearter har forskellig sammensatning af organiske molekyler og forskellige C:N
ratio, og dermed forskellig tilgeengelighed af kulstof for mikroorganismerne. Feelles for langt de fleste
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undersggelser er dog, at tilstedeveerelsen af vegetation gger den totale N-fjernelse (Alldred & Baines,
2016; Hang et al., 2016; Du et al., 2018). Bastviken et al. (2007) undersggte fire plantearter, hgj
sgdgraes (Glyceria maxima), tagrer, dunhammer og bgrstebladet vandaks (Potamogeton pectinatus),
i et vadomrade i Sverige, der modtog tertieert behandlet spildevand og fandt, at sedgreaes producerede
de stgrste meaengder tilgengeligt organisk materiale og gav dermed de hgjeste denitrifikationsrater
gennem sasonerne. Feelles for alle fire arter var at de havde den stgrste meaengde tilgaengeligt organisk
materiale i maj og august.

Du et al. (2018) sammenlignede simulerede minivadomrader med vertikal stremning i laboratorie
beplantet udelukkende med keempergr (Arundo donax), kanna (Canna indica L.) eller alm. kalmus
(Acorus calamus). Kanna viste sig at give den sterste biodiversitet hos mikroorganismerne, og mini-
vadomradet beplantet med denne art havde den sterste fjernelse af bade nitrat, ammonium og total-
N. Denne undersggelse understreger altsa variationen hos plantearter og deres evne til at statte den
samlede kveelstoffjernelse.

Eftersom tagrer og dunhammere er meget udbredt i tempererede egne, som Danmark, og er steerkt
konkurrencedygtige og dermed ofte dominerende i minivddomraderne, er disse arter relevante at
kigge pa ift. C-kilde og bidrag til den samlede kvalstoffjernelse. Roley et al. (2018) sammenlignede
disse to arter for et minivadomrade, beliggende i Melbourne, Australien, som modtog draenvand fra
byen, samt overskydende vand fra vanding i en narliggende park. Forsgget viste, at selvom dunham-
mere gav den starste koncentration af DOC i dybden 5-25 cm i sedimentet, havde ingen af de to arter
dog signifikant hgjere denitrifikationsrate end den anden. Raterne 14 fra 0,02 til 1,8 ug N/cm®/h, og
variationen skyldtes primart dybden hvorfra prgver blev taget.

| et forsgg fra Sverige sa man heller ikke nogen signifikant forskel mellem dunhammere og tagrar -
begge gav en denitrifikationsrate pa ~0,0125 g N.O-N/m?/h (Bastviken et al., 2005).

Som naevnt i afsnit 2.3, kan andre kvalstofprocesser forlgbe i sammenspil med denitrifikationen, og
her kan planterne have indflydelse pa dette sammenspil. Ved tilstedevarelsen af vegetation vil de-
nitrifikationen i SNAD (simultaneous nitrification anammox and denitrification) favoriseres, og fjer-
nelsen af total-N gges (Li & Tao, 2017). Vegetation vil desuden ogsa sge DRNA-rater (Zhang et al.,
2017).

I undersggelsen fra Zhang et al. (2017) fandt man desuden ud af at den potentielle rate for bade
DRNA og denitrifikation blev gget mere ved vegetationsblandinger end ved monokulturer. Ogsa hos
Bachand & Horne (2000) sa man en hgjere NOs-fjernelse ved en blanding end ved monokultur. Dette

kan skyldes at forskellige plantearter vil have forskellig vaekst, sammenseatning, immunsystem,
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roddybde og forskellig udskillelse af rodexudater og andre stoffer. Dette kan alt sammen med til at
skabe en hgjere biodiversitet blandt mikroorganismerne, som det er set i landbrugsjorden (Vukicevich
et al., 2016), og som kan veere med til at muliggare en gget kvalstoffjernelse.

Iseer udskillelse af rodeksudater er en vigtig kilde til forskellige typer DOC. Zhai et al. (2013) fandt
at tagrer (Phragmites australis), gul iris (Iris pseudacorus) og lysesiv (Juncus effesus) alle dannede
forskellige koncentrationer af DOC (0,2 til 2,3 mg/L), hvor gul iris dannede de hgjeste koncentratio-
ner og lysesiv de laveste. Zhai et al. (2013) estimerede, at rodeksudater i sig selv kan vere med til at
skabe en denitrifikationsrate pa 94-267 kg N/ha/ar i minivadomrader, der modtager dreenvand fra
landbrugsarealer. (Wu et al., 2012) fandt ogsa forskellige koncentrationer af DOC hos to forskellige
plantearter, men den starste udskillelse sas, nar de to arter blev plantet sammen, hvilket blev foreslaet
at skyldes gget konkurrence mellem de to arter.

En anden metabolisk egenskab, der bidrager til kveelstoffjernelsen i minivadomrader, er selve ne-
ringsstofoptaget hos planterne. Kvelstof er et vigtigt plantenzringsstof, og optages i relativt store
mengder gennem hele plantens liv. Planten optager bade kvelstoffet pa nitratform og som ammo-
nium (Brady & Weil, 2014). Der sker ikke en fjernelse af kvalstof fra systemet, da planternes bio-
masse ikke fjernes, men i stedet bliver mineraliseret og frigiver den optagede N igen til minivddom-
radet. Planterne kan dog udgere en midlertidig tilbageholdelse. Planternes optag afhaenger af art, al-
der, seson mm., og den procentvise N-fjernelse varierer derfor meget: 6,1-45,2 % (Li & Tao, 2017),
5-10 % (Lee et al., 2009), 2-45 % (He et al., 2012) og 8 % (Du et al., 2018).

Den primaere grund til at beplante et minivadomrade er altsa planternes tilfarsel af organisk materiale
til de denitrificerende bakterier - denitrifikationen sikrer starstedelen af den samlede kvalstoffjernelse
(Bachand & Horne, 2000; Du et al., 2018).
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3 Metode og databehandling

3.1 Minivddomradet
Denne rapport tager udgangspunkt i nogle malinger der blev lavet pa et minivadomrade med overfla-

destrgmning, beliggende ved Fensholt, Odder ca. 25 km syd for Arhus. Minivddomradet blev etable-
ret i sommeren 2015 af Aarhus Universitet som en del af GUDP-projektet (Grgnt Udviklings- og
Demonstrationsprogram) iDRAN, som har til formal at overvage effekten af konstruerede vadomra-
der som virkemiddel til reduktion af neaeringsstoftab fra landbruget (idraen.dk). Minivadomradet har
et areal pa ~0,23 ha, og modtager draenvand fra et landbrugsareal pa 30 ha; vadomradet udger 0,77
% af dreenoplandet og er derfor lidt mindre end hvad der anbefales (1 %) for at fa en tilstreekkelig
reduktionseffektivitet (Kjeergaard & Kristensen, 2015).

Minivadomradet er designet efter princippet beskrevet i afsnit 2.1.1, og indeholder altsa skiftevis
dybe og lave bassiner, samt et sedimentationsbassin, se figur 4 samt figur 10 pa bilag 1. Bassinerne

er navngivet D1, D2, D3 og D4, som er de dybe zoner, og L1 og L2 som er de lave.

Figur 4: Satellitbillede af minividomradet ved Fensholt, Odder. Bassinerne er inddelt i fire dybe (D)
og to lave (L) bassiner, samt et sedimentationsbassin. Redigeret, (Google Maps, 2018).

Som det ses pa figur 4, er bassinerne adskilt fra hinanden to steder: mellem sedimentationsbassinet
og D1, og mellem hele den gvre del (D1, L1 og D2) og hele den nedre del (D3, L2 og D4). Disse er
adskilt med en greft, hvori der er anlagt rar, der leder vandet videre til naste afsnit. Der er et lille fald

mellem afsnittene, da arealet, hvorpa vadomradet blev etableret, skraner en smule, og bassinerne
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ligger derfor som terrasser for at implementere vadomradet sa godt som muligt i landskabet. Den
lange vej gennem den gvre og derefter den nedre del sikrer desuden en forleenget opholdstid for van-
det.

Det skal bemarkes, at der i bassinet D1 egentlig indgar et lavvandet omrade lige efter sedimentati-
onsbassinet, hvilket kan ses pa figur 10 i bilag 1. Dette lille omrade er dog ikke medtaget i praverne,
og arealet (0,23 ha), der bruges i beregningerne indbefatter derfor heller ikke dette bassin, samt sedi-
mentationsbassinet. Arealdata, der bruges i databehandling og resultater, stammer fra arealopgarelsen
pa figur 10 i bilag 1.

Som det fremgar af skitsen pa figur 10 i bilag 1, er minivadomradet blevet etableret i overensstem-
melse med principtegningen pa figur 1 i afsnit 2.1.1, og har altsa dybe, vegetationsfri zoner der er ca.
1 meter dybe, og disse bliver afbrudt af lavbundede zoner pa 0,3 meters dybde. De lave bassiner blev
beplantet i efteraret 2015 med dunhammere (Typha latifolia) og tagrer (Phragmites australis) fra et
regnvandsbassin i Odder. Hvad der siden er opstaet af vegetation, skyldes naturlig beplantning.
Vandet ledes altsa via et indlgbsrar fra dreenoplandet ind i sedimentationsbassinet og derfra videre
gennem de dybe og lave bassiner, og fares til sidst via et udlgbsrer i nederste venstre hjgrne af D4 ud

til et vandlgb, der lgber lige til venstre for minivadomradet.

3.2 Sedimentpregver
Den 27. september 2018 blev der taget prgver af sedimentet i minivadomradet, for dels at male hgjden

pa aflejringslaget af organisk materiale og dels for at lave glgdetabsbestemmelse for aflejringslaget.
Der blev taget 3 praver fra hvert bassin, saledes der til slut var 18 sedimentprgver for hele vadomradet.
Pa figur 5 ses fordelingen og den omtrentlige placering af prgvetagningerne. Som det ses pa figur 5
er det forsggt at fordele udtagelsen af preverne ud pa hele arealet af bassinerne, sa praverne blev sa
repreesentative for de enkelte bassiner som muligt.

Pa figur 4 og 5 ser minivadomradet umiddelbart meget udterret ud, hvilket skyldes den varme og
tgrre sommer i 2018. | september var vandstanden dog steget igen og var oppe pa 85 og 5-10 cm i

hhv. de dybe og lave zoner.
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Figur 5: Placering af prgveudtagninger. Redigeret, (Google Maps, 2018).

Sedimentprgverne blev udtaget med plexiglasrar pa 6 cm i diameter (5,2 cm inderst) og havde varie-
rende hgjde (75-120 cm). Disse blev presset et stykke ned i bunden af bassinerne og fik derefter sat
prop pa i toppen - pga. trykket i rgret kunne sedimentet derefter traeekkes op uden at falde ud i den
anden ende eller rode op og lave store forstyrrelser i aflejringslaget. Herefter blev der sat en prop i
den anden ende. Noget af det overskydende vand i toppen kunne til sidst heeldes fra.

Efter prgvetagningerne blev der vurderet vegetation i de enkelte bassiner. Der blev noteret observa-
tioner af planter i vandet og ved vandbredden. Planter pa skraenterne blev desuden medtaget, hvis de

syntes af betydning for kulstofindholdet i bassinerne, eksempelvis ved Igvfald.

3.3 Tgrstofbestemmelse og bestemmelse af organisk C
Sedimentprgverne blev taget med tilbage til laboratoriet, hvor analysen af aflejringslaget skulle fore-

tages. Hgjden af aflejringslaget blev malt med tommestok og derefter blev det sidste overskydende
vand heldt fra, sa sedimentet kunne overfares til en bakke. Dette skete ved at presse et stempel op i
reret nedefra og vha. en tragt i toppen af reret adskille aflejringslaget fra lersedimentet og overfare
det til en aluminiumsbakke. Bakken var inden da blev vejet tom (med paskrevet numre). Lersedimen-
tet blev ikke brugt yderligere. Mellem hver overfarsel blev tragten og stemplet skyllet, dels for at
undga sammenblanding af materiale fra de forskellige prever, dels for at undga at stemplet sad fast i

rerene pga. kager af ler.
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Vadvegten af aflejringslaget blev vejet (0,01 g pracision) og bakkerne blev sat i et terreskab ved 35
grader. Efter fire dage blev temperaturen sat op til 65 grader, hvorefter de stod og terrede i yderligere
tre dage.

Efter tarring blev bakkerne vejet igen og mangden af tarstof kunne dermed bestemmes. Sedimentet
blev derefter homogeniseret i en morter. Der var store plantestykker til stede i prgverne fra de lav-
bundede bassiner - disse blev sorteret fra under homogeniseringen. Efter homogenisering af hver
enkelt preve, blev praverne overfert til glaskrukker, og morterskalen blev barstet fri for resterende
stov. Da der skulle bestemmes glgdetab, blev der overfart 2-3 tsk fra preverne i glaskrukkerne til en
forvejet digel og digelen blev derefter vejet igen (0,0001 g preecision), nu med praven. Al handtering
af diglerne foregik med en tang for at undga at fedtstof fra haender skulle overfares og give misvisende
resultater. Diglerne og prever blev overfart til en ovn, hvor de blev glgdet ved 550 grader i 2 timer,

og til sidst kunne diglerne vejes igen (0,0001 g praecision), nu uden organisk materiale.

3.4 Databehandling
Al behandling af data er foregaet i Office Excel regneark. Formler og beregninger der er brugt i

behandlingen af data er angivet i dette afsnit, og eksempel samt radata forefindes i hhv. bilag 2 og 3.

Volumenveegt af sedimentpraver beregnes, hvor volumen af prgven farst bestemmes med
Vogr =112 h,
hvor r er den inderste radius af rgret malt i meter, (0,026 m) og h er hgjden pa sedimentet malt i meter
(se kolonne ”Sedimenthgjde (m)” i tabel 4 i bilag 3).
Herefter kan volumenveegten af sedimentet beregnes:
P = kg/Vrgr,
hvor kg er tarveegten af sediment, som fundet ud fra tgrstofbestemmelse (kolonne "Torvagt (kg)” i
tabel 4 i bilag 3)
Nu kan den totale maengde sediment, msediment, der er aflejret i de enkelte bassiner, beregnes med
Msediment = Pb * Vbassins
hvor V,4ssin €r den totale volumen af sedimentet i de enkelte bassiner baseret pa arealet af det dertil-
hgrende bassin (se kolonne ”V_bassin (m3)” i tabel 4 i bilag 3) og hgjden, h af de enkelte prover:

Vpassin = bassinareal - h
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Ud fra meaengden af aflejret sediment, kan mangden af aflejret organisk kulstof nu beregnes. Her skal
procentdel kulstof bruges, hvilket er beregnet vha. gladetabsbestemmelse.
m(digelprgve),

0 =
0 m(digelprave) sier

-100,

Hvor m(digelprave)c er massen af organisk kulstof i digelprgven, som er fundet ud fra glgdetabsbe-
stemmelsen, og m(digelprave)ester er massen af digelpraven efter afbreending (se kolonne "m(digel) C
(g)” og "m(digel) efter (g)” i tabel 4 i bilag 3)

Mangden af kulstof aflejret i sedimentet (malt i kg), beregnes nu ud fra procentdelen:

_ Msediment %
mkulstof - 100

Herfra kan massen af den mineralske andel findes:

Mmineralsk = Msediment — mkulstof

Aflejringsraten kan dernaest bestemmes. Raten, hvormed sedimentet aflejres i bassinerne i minivad-

omradet, beregnes ud fra antallet af ar, minivadomradet har eksisteret (3 &r) og arealet af bassinerne:

.. m/ér
aflejringrqre = bassinareal’
Den arealnormerede aflejring beregnes med
- L] m
aflejrlngareal = m

Resultaterne er preesenteret i gennemsnit af de 3 pragver/gentagelser, der har veeret for hvert bassin.
Der er desuden fundet standardafvigelse, hvilket er beregnet med Excels formel, som findes under
funktionen STDAFV.P.

4 Resultater

4.1 Sedimentmaengde, -karakteristik og -aflejring
I tabel 1 ses data for aflejringssedimentet i minivadomradet. Tabellen angiver gennemsnittet af resul-

taterne for hver prove; resultatdata for hver enkelt prgve er angivet i tabel 4 i bilag 3 (her er
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sedimentmassen, dog ikke angivet). Sedimentet havde varierende hgjder, men generelt ses det, at de
lavbundede zoner, L1 og L2, har det tyndeste lag sediment. De lave zoner har dog et stort areal, sa
kigger man pa sedimentvolumen i L1 og L2, er aflejringen kun lidt mindre end de dybe zoner (tabel
1). D2 har dog béde en lav sedimenthgjde, og samtidigt et lille areal - her er kun aflejret 3,55 m?
sediment og har dermed den laveste sedimentvolumen. Kigger man pa volumenvegten i tabel 1, ses
det, at de lave zoner har de hgjeste veerdier og dette afspejles i sedimentmasse: L1 og L2 indeholder

over 5 ton sediment, mens de dybe zoner kun indeholder 1,3 til 2 ton.

Tabel 1: Data for aflejringssediment. Lave zoner er markeret med grgn farve.

Bassinnr. Sedimenthgjde Areal (m?) Sedimentvolu- | Volumen- Sediment-
(cm) men (m?) veegt (kg/md) masse (kg)
D1 3,33 440,50 14,68 136 2.013
L1 2,33 369,07 8,61 619 5.346
D2 2,0 177,30 3,55 402 1.326
D3 3,17 364,40 11,54 152 1.759
L2 1,67 458,5 7,64 911 5.307
D4 3,33 280,50 9,35 161 1.509

Tabel 2: Procentdel kulstof, samt masse af kulstof og mineralsk sediment. Lave zoner er markeret med grgn farve.

Bassinnr. Kulstof (%) Kulstof (kg) Mineralsk
sediment (kQg)
D1 19,49 375 1.638
L1 9,18 510 4.836
D2 11,65 142 1.184
D3 14,01 244 1.515
L2 6,05 296 5.011
D4 15,48 233 1.276

Ud fra resultaterne i tabel 1, er der saledes aflejret 55,37 m® sediment i hele véadomradet, hvilket altsa
svarer til i alt 17,26 t sediment i lgbet af de 3 ar, minivadomradet har veeret etableret.

| tabel 2 ses mangden af organisk og mineralsk sediment, beregnet ud fra kulstofprocenten, som blev
bestemt ved glgdetab. Procentdelen af organisk materiale er generelt lav i L1 og L2, pa trods af at
disse bassiner er beplantet. De lave zoner har dog stadig en stor mangde kulstof (510 og 296 kg, hhv.

L1 og L2), da der er aflejret en stor maengde sediment. Selvom de lave zoner generelt har en lav
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kulstofprocent, er der stadig en betydelig forskel mellem dem: L1 har den hgjeste mangde kulstof af
alle bassiner, selvom L1 og L2 har naesten samme total sedimentmasse (tabel 1).

Af de 17,26 ton aflejret sediment (tabel 1), er 1,7 t altsa kulstof (tabel 2), hvilket svarer til, at minvad-
omradet har en maengde kulstof pa 104,28 g C/kg sediment.

Figur 6 og 7 viser den arealnormerede kulstof- og sedimentaflejring. Som det ses pa figur 6 varierer
kulstofmaengden fra 0,65 kg C/m? i bassin L2 til 1,38 kg C/m? i bassin L1. Selvom de to lave zoner
har haft samme udgangspunkt ved etableringen af minivadomradet, har de altsa efter 3 ar helt for-
skellige aflejring. Der er dog en stor standardafvigelse for L1 ( 0,59), hvilket tyder pa at resultatet
er forbundet med en vis usikkerhed. De dybe zoner har en mindre varierende aflejring: D1 har aflejret
0,85 kg C/m?, mens D2, D3 og D4 har aflejret hhv. 0,80, 0,67 og 0,83 kg C/m? (figur 6).

Mens der er varierende mangder af kulstof i L1 og L2 (figur 6), er der et mere klart billede af den
totale sedimentaflejring (figur 7): Der er aflejret en starre mangde af sediment i de lavbundede zoner.
Sedimentaflejringen pa figur 7 er de totale sediment. Det totale sediment udgares af kulstof (figur 6)
og mineralsk sediment. Den mineralske andel er ikke angivet pa figur 7, da langt sterstedelen af det
totale aflejrede sediment udgeres af mineralsk sediment - der vil derfor rent visuelt ikke veere stor
forskel pa sgjlerne. Verdierne for aflejringen af mineralsk sediment er: 3,72 + 1,03 (D1); 13,10 +
1,54 (L1); 6,68 + 2,63 (D2); 4,16 + 1,01 (D3); 10,93 + 2,74 (L2); 4,55 + 0,86 (D4), alle i enheden
kg/m?. Figur 7 viser, at der er sket en stor aflejring i de lave zoner, mens kun en mindre del er aflejret
i de dybe. Af de dybe zoner har D2 vist en hgj aflejring pa 7,48 kg/m?, hvilket skiller sig ud fra de
resterende dybe bassiner, som har aflejret 4,57 til 5,38 kg/m? af det totale sediment.

Det er yderligere beregnet, hvordan aflejringsraten er for de 6 bassiner. Aflejringsraterne er angivet
pa figur 8 og 9: Figur 8 viser raten for kulstof, mens figur 9 viser raten for det totale sediment. Der
ses den samme tendens for aflejringsraterne (figur 8 og 9) som for den arealnormerede aflejring (figur
6 0g 7). Den hgjeste aflejringsrate for kulstof ses hos L1 (4,61 ton C/ha/ar + 1,95), og den laveste rate
hos L2 (2,15 ton C/ha/ar + 0,45) - de to lavbundede bassiner repraesenterer altsa to yderpunkter af
resultaterne for aflejringsraten og har en faktor 2,14 til forskel. Dog har L1 ogsa her en stor standard-
afvigelse, ligesom det blev set for den arealnormerede aflejring (figur 6). Pa figur 9 ses det hvordan
aflejringsraten for det totale sediment er hgjest i begge de lave zoner, ligesom resultatet for den are-

alnormerede aflejring viste (figur 7).
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Den gennemsnitlige aflejringsrate for de lave bassiner er 43,43 t sediment/ha/ar, mens det for de dybe
bassiner er 18,55 t sediment/ha/ar, og der aflejres altsd gennemsnitligt 2,34 gange mere sedi-

ment/ha/ar i de lavbundede zoner end i de dybe.
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For hele minivadomradet (bassin D1, L1, D2, D3, L2 og D4) er der en aflejring pé 8,25 kg/m?, hvoraf
0,86 kg/m? aflejres som organiske materiale og 7,40 kg/m? aflejres som mineralsk sediment.
Antages det at minivadomradet har udviklet sig ens gennem de sidste tre ar, vil det have en samlet
aflejringsrate pa 27,52 t sediment/ha/ar, hvoraf aflejringsraten for kulstof og mineralsk sediment vil
veere hhv. 2,87 t/ha/ar og 24,65 t/ha/ar. Som neaevnt er der pa nuveerende tidspunkt aflejret 17,26 t
sediment, og heraf er der i alt 15,46 t mineralsk sediment og 1,70 t organisk materiale (tabel 2).

4.2 Vegetation
Der blev ogsa foretaget observationer af vegetationen i hvert bassin. Forekomsten af de forskellige

arter er angivet i tabel 3 og billeder af de 6 forskellige bassiner findes i bilag 4. Arternes navne er
angivet bade pa dansk og med deres videnskabelige navn i tabel 3, men vil i teksten kun benavnes
med danske navne.

I alt blev der observeret 24 arter i hele minivadomradet. Visse arter gik igen i alle bassiner: Dunham-
mer, tagrer, liden andemad, tykbladet e&renpris og lodden dueurt (tabel 3). Selvom tagrer og dunham-
mere er dominerende i forhold til andre, mindre konkurrencedygtige arter, blev der set en forholdsvis
bred vifte af forskellige plantearter. De lavbundede zoner, L1 og L2 indeholdte den starste mangde
plantemateriale (baseret pa observationer, ikke angivet som resultat her), men hvor L2 samtidig havde
et stort antal plantearter, blev der i L1 kun set knabgjet raevehale udover de farnaevnte arter, som gar
igen i alle bassiner (tabel 3).

Som det ses i tabel 3, er der ogsa blevet fundet en del arter i de dybe bassiner, iseer D1 og D4. Her
skal det gentages fra metodeafsnit 3.2 at der ogsa blev foretaget observationer langs skraenterne af
bassinerne, og derfor ses der arter i tabel 3, som umiddelbart ikke vokser i vand. Dunhammere og
tagrer havde etableret sig i vandet i dybe zoner, bade langs vandkanten, men visse steder ogsa ude pa
dybere vand - dette blev set i bassin D2, D3 og D4 (se figur 13, 14 og 16 i bilag 4). Vandstanden la
pa 85 cm i de dybe bassiner, mens den for de lave var 5-10 cm.

Som det kan ses pa figur 12 og 15 i bilag 4, var plantebestanden noget taettere i bassin L1 end i L2. |
L2 var der pletter i vegetationen, hvor der ikke voksede hverken dunhammere eller tagrer, og det var
i disse pletter, mange af de forskellige arter i L2 blev observeret (tabel 3).

Ud over arterne listet i tabel 3, blev der i bassin L2 ogsa observeret en art af star-slegten (Carex sp.),

som ikke kunne identificeres pa daverende tidspunkt. Derudover blev der fundet flere forskellige
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typer mosser langs skreenterne og i vandkanten; disse er udeladt i tabel 3, da identificering af alle

mosserne Ville veere tidskraevende og udenfor omfanget af denne opgave. Tilstedeveaerelsen af mosser

navnes derfor blot her.

Tabel 3: Plantearter observeret ved minivadomradet d. 27. september 2018. Et X angiver mindst én observation af den
respektive art. Lave zoner er markeret med gron farve.

Planteart Bassin

Dansk navn Videnskabeligt navn D1 L1 D2 D3 L2 D4
Agerpadderok Equisetum arvense X
Brudelys Butomus umbellatus X
Butbladet skraeppe Rumex obtusifolius X X
Bredbladet dunhammer Typha latifolia X X X X X X
Engrottehale Phleum pratense X
Glanskapslet siv Juncus articulatus X X X
Gra pil Salix cinerea X
Gul iris Iris pseudacorus X
Knebgjet revehale Alopecurus geniculatus X X
Korsandemad Lemna trisulca X
Kerguldkarse Rorippa palustris X
Lav ranunkel Ranunculus repens X X X
Liden andemad Lemna minor X X X X X X
Liden vandaks Potamogeton berchtoldii X X X X
Lodden dueurt Epilobium hirsutum X X X X X X
Lysesiv Juncus effesus X
Manna sgdgraes Glyceria fluitans X
Rad el Alnus glutinosa X X X
Skovkogleaks Scirpus sylvaticus X
Svgmmende vandaks Potamogeton natans X
Tagrar Phragmites australis X X X X X X
Tiggerranunkel Ranunculus sceleratus X
Tykbladet &renpris Veronica beccabunga X X X X X X
Vandmynte Mentha aquatica X

Total antal arter 15 6 6 8 14 11
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5 Diskussion
Der blev fundet en stor forskel i sedimentmassen (tabel 1): Gennemsnitlig 5.326,3 kg i de lavbundede

zoner og gns. 1.651,75 kg i de dybe zoner - der er altsa over tre gange mere sedimentmasse i vegeta-
tionszonerne end i de dybe bassiner. Sedimentmassen er dog beregnet ud fra p» 0g Vbassin, SOM begge
er baseret pa hgjden fra sedimentpraverne, og denne parameter er forbundet med en del usikkerhed
og eventuelle fejlkilder. I raret kunne sedimentet ligne at have en hgjde pa op til 7 cm nogle steder,
hvilket kan skyldes, at det marke aflejringssediment er gledet med rgret ned, nar raret blev presset
ned i sedimentbunden og dermed skabt en blanding af de farver, der ellers var med til at synligt
adskille aflejring fra ra ler. Drejede man raret en halv omgang, kunne hgjden veere pa kun 3 cm.
Resultatet af hgjderne er derfor baseret pa en vurderingssag, som er lavet ud fra hvad der s mest
rigtigt og sandsynligt ud ude fra raret, og ud fra hvad der rent faktisk blev presset ud, nar aflejring-
slaget skulle overfares til bakkerne. Nar aflejringssedimentet skulle overfares, var det forholdsvist
nemt at se ud fra farver, tekstur og struktur hvor aflejring stoppede og bundsediment startede.

En fejlkilde kan veere, at da reret blev presset ned i bunden af bassinerne, kan det have sammenpresset
aflejringslaget lidt og derved mindsket hgjden. Dette kan iseer komme til udtryk i preverne fra de
lavbundede bassiner, hvor sedimentet var sammenfiltret af redder og plantemateriale - dette net af
plantemateriale kan have gjort det endnu sverere at skaere rent igennem sedimentlaget og undga sam-
menpresning. Dette kan vare en del forklaringen pa de generelt lave sedimenthgijder i de lavbundede
zoner, is&r L2.

Sedimentet fra bassin L1 og L2 vejede generelt mere i terveegt end sedimentet fra de dybe bassiner
(gns. 34,27 g i de lavbundede og gns. 18,42 g i de dybe zoner, se tabel 4 i bilag 3, og derfor ses der
en generelt hgjere volumenvagt for sedimentet i L1 og L2 (tabel 1). Med en volumenvagt pa hhv.
619 og 911 kg/m?, kan sedimentet i L1 og L2 ud fra disse resultater defineres som kulstofberiget
mineraljord (Brady & Weil, 2014). Sedimentet i de dybe bassiner, som varierer fra 136 til 402 kg/m?®
kan derimod beskrives som en tgrvejord (Brady og Weil, 2014). Forskellen i volumenvegten i denne
rapport bekreftes af resultaterne fra Mendes et al. (2018b), hvor man undersggte tre danske minivad-
omrader med overfladestramning, der modtog draenvand: her var aflejringssedimentets volumenvagt
generelt lavere i de dybe zoner end i de lavbundede: gns. 334,83 kg/m® og 535,83 kg/m?® i hhv. de
dybe og de lave bassiner. Disse minivadomrader var 2-5 ar, udgjorde 0,9 til 1,1 % af dreenoplandet

og var, ligesom minivadomradet i denne rapport, beplantet med vegetation i de lave bassiner.
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Den hgjere kulstofberigelse vurderet ud fra volumenvagten kan desuden bekraftes af resultatet fra
gledetabsbestemmelsen (tabel 2), hvor procentdelen af kulstof er hgjere for de dybe zoner end de
lave.

Pa trods af en hgj kulstofprocent, har de dybe bassiner dog ikke aflejret lige sa store mangder orga-
nisk materiale - kigger man pa kulstofaflejringen i antal kg (tabel 2), ser man at de lave zoner har
akkumuleret mest kulstof. Dette skyldes, at der er sket en generelt hgjere aflejring af totalt sediment
(tabel 1) og derfor ser man ogsa, at de lavbundede zoner har akkumuleret mest mineralsk sediment.
Alt i alt ses det derfor ud fra disse resultater, at der generelt ender mere sediment i de lavbundede
bassiner, men at dette sediment er mindre kulstof beriget.

En forklaring kan veere vegetationen i de lavbundede bassiner: tilstedevarelsen af vegetation kan
veere med til at bremse vandstrgmme og @ge tilbageholdelsen sediment (Jadhav & Buchberger, 1995;
Braskerud, 2001), og maske derfor er der set en stgrre sedimentaflejring i L1 og L2. Udover en god
evne til at tilbageholde sediment i de lave zoner, kan maden hvorpa plantematerialet aflejres og om-
seettes pa ogsa veere en del af forklaringen. Sedimentet i de lavbundede bassiner er mindre kulstofbe-
riget, hvilket tyder pa at det organiske materiale, der stammer fra vegetationen i disse bassiner, om-
settes i en langsommere rate i de dybe zoner eller at der sker en overfarsel fra de lave til de dybe
bassiner, sa der sker en ulige fordeling af organisk materiale mellem bassinerne. Den farste forklaring
virker sandsynlig: nedbrydningen af organisk materiale gar muligvis hurtigere i de lave zoner, da
tilstedeveerelsen af planter heri bade gger overfladearealet hvorpa der kan dannes biofilm, samt tilla-
der overfgrsel af ilt fra redder og ud i vandfasen (Brix, 1997). Iseer den ggede koncentration af ilt er
en betydende faktor for omsatningen af organisk materiale (Brady & Weil, 2014), og dette kan altsa
forklare den lave kulstofprocent i sedimentet i de lave bassiner. Den anden forklaring, hvor plante-
materialet forflytter sig fra de lave til de dybe zoner, kan ogsa virke rimelig, men det har dog ikke
veeret muligt at finde litteratur, der understetter dette argument.

Det er ogsa muligt at typen af vegetation har haft en indflydelse. Reddy & Delaune (2008) beskrev,
at jo hgjere et C:N forhold, en plante har, jo leengere tid vil det tage for mikroorganismerne at ned-
bryde og mineralisere det dgde plantemateriale. Har planterne et hgijt indhold af lignin, vil dette ogsa
forleenge nedbrydningsprocessen (Brady & Weil, 2014). En art som dunhammer lignificeres og kan
have et indhold af lignin pa 12,40 % + 2,13 (Hang et al., 2016). Det er derfor muligt, en del af den
ligninholdige biomasse, der produceres i minivadomradet, ender pa bunden af de dybe zoner og hober
sig op som fglge af nedsat nedbrydningsrate.

30



Der blev fundet flere forskellige typer planter i minivadomradet, og det kunne derfor veere interessant
til videre fordybelse at undersgge nedbrydningsraterne af de arter, der gar igen i alle bassiner: dun-
hammer, tagrer, liden andemad, tykbladet erenpris og lodden dueurt. Selvom dunhammere og tagrer
producerer store meengder biomasse som de to dominerende arter (afsnit 2.4), kunne det desuden
veere interessant at undersgge biomasseproduktionen af de arter, der ikke leverer sa stort et populati-
onsantal, og se hvad en hgjere artsdiversitet kan byde ind med ift. kulstofakkumulering.

Som en sidste faktor, der ogsa kan yde forklaring til forskellen i kulstofberigelse, er den omgivende
vegetation. Sedimentet i D1 har volumenvagt pa 136 kg/m? og en kulstofprocent pa 19,49 % og er
dermed det mest kulstofberigede af alle bassinerne (tabel 1 og 2), og dette bassin er placeret ganske
fa meter fra et lehegn (figur 4 i afsnit 3.1 og figur 11 i bilag 4). Det er altsa muligt at lgvfald fra dette
lzehegn har bidraget til kulstofakkumuleringen i D1.

Ser man pa den arealnormerede aflejring i minivadomradet (figur 6), viser dette, at alle bassinerne pa
neer L1 aflejrer naesten lige store maengder pr. m2. Der er aflejret gennemsnitlig 0,86 kg C/m? i mini-
vadomradet, hvor L1 har skilt sig ud med en aflejring p& 1,38 kg C/m? (figur 6). N&r man ser pa den
arealnormerede aflejring fas der altsa et indtryk af, at alle bassinerne i minivadomradet har haft en
lige god evne til at aflejre kulstof og at L1 har aflejret ekstra meget - et andet indtryk end hvis man
skulle vurdere aflejringen ud fra kulstofprocenten (tabel 2). Men dette skal forklares med den far-
navnte konklusion om, at der er aflejret meget sediment i de lave zoner, hvilket ogsa ses ud fra figur
7, men at den lavere kulstofberigelse dermed far det til at se ligeligt fordelt ud (figur 6).

Som sagt er aflejringen pé figur 6 dog ikke helt ligeligt fordelt: L1 har 1,6 gange flere kg C/m?, hvilket
kan skyldes den teettere bestand af vegetation (figur 12 i bilag 4), set i forhold til det andet lavbundede
bassin, L2 (figur 15 i bilag 4). Her kan det igen diskuteres om en hgjere plantediversitet er til fordel
for kulstofakkumuleringen: Dunhammerne og tagrerene har ikke har tilladt vaekst af andre arter end
liden andemad, lodden dueurt, tykbladet &renpris og knabgjet reevehale i bassin L1 (tabel 3), men
dette har tilsyneladende resulteret i en hgjere kulstofakkumulering i dette bassin (figur 6). Mange
studier peger da ogsa imod dunhammere og tagrgr som velegnede i minivadomrader, da de har en hgj
primaer produktion (afsnit 2.4), og desuden ofte vil etablere sig naturligt og favoriseres i dette meget
neringsrige miljg (Kadlec et al., 2006; Vymazal, 2013).

Der ses altsd en gennemsnitlig kulstofaflejring pa 0,86 kg C/m? for dette minivadomréde og som
navnt i afsnit 4.1 er der aflejret en mangde kulstof pa 104,28 g C/kg sediment. | to vadomrader,
begge 11 ar og pa 1 ha, i Ohio, USA, sa Hernandez & Mitsch (2007) lignende kulstofmangde i det

gverste sedimentlag (0-9 cm) i omrader beplantet med dunhammere. Her sa man en gennemsnitlig
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aflejring pa 102,3 + 3,4 g C/kg, og for dette sediment malte man et denitrifikationspotentiale pa 0,09
+ 0,02 mg N/kg/h. Disse to vadomrader var konstruerede, men 1 i forbindelse med floden Olentangy
River, og modtog derfor vand fra floden og ikke nitratholdigt dreenvand som minivadomradet i denne
rapport. Derfor vil denitrifikationspotentialet muligvis veere hgjere for minivadomradet ved Fensholt.
Ikke desto mindre fandt Hernandez & Mitsch (2007), at maengden af organisk materiale i sedimentet
var mere end fordoblet i de 11 ar, minivadomraderne havde eksisteret og at denitrifikationspotentiale
var 21 gange hgjere i 2004 end i 1993.
Denne sammenhang skyldes de denitrificerende bakteriers behov for kulstof, som beskrevet i afsnit
2.2.2, og korrelationen mellem organisk materiale og denitrifikationspotentialet (figur 3), giver altsa
beleeg for at antage, at der er potentiale for en hgj denitrifikationsrate i minivadomradet ved Fensholt.
Dodla et al. (2008) fandt, ligesom Burford & Bremner (1975) en lineser sammenhang mellem mang-
den af organisk materiale og den potentielle denitrifikationsrate. Dodla et al. (2008) beskrev sam-
menhangen for gennemsnittet af tre typer naturlige vadomrader (skovmose, ferskvandsvadeng og
saltvandsmarsk) i Louisiana, USA, hvis sediment blev behandlet med 2 og 10 mg NO3/L. Korrelati-
onen var hhv.

y = 0,40x — 2,84
0g

y = 0,59x — 0,23
for hhv. 2 mg NOs/L og 10 mg NO37/L, hvor y er den potentielle denitrifikationsrate (mg N20-
N/kg/h) og x er meengden af organisk C (g/kg). Denne sammenhang kan ikke fuldsteendigt overfares
pa minivadomradet i denne rapport, da klimaet er anderledes og vadomraderne hos Dodla et al. (2008)
er naturlige og dermed &ldre. Men bruges modellen pa minivddomradet i Fensholt, far man at de
104,28 g C/kg vil resultere i et denitrifikationspotentiale pa 39,87 og 61,30 mg N2O-N/kg/h under
tilfgrsel af hhv. 2 og 10 mg NOs7/L. Her ses det desuden at en hgjere nitratkoncentration kan give en
hgjere denitrifikationsrate. Denitrifikationspotentialet hos minvadomradet i Fensholt kan pa samme
made ogsa vere afhangig af nitratkoncentrationen, hvilket viser at selvom kulstofakkumulering gger
potentialet, vil andre faktorer ogsa have indflydelse. Nitratindholdet i dreenvandet der tilfgres mini-
vadomradet ved Fensholt, kendes ikke, men vurderes til at ligge omkring 7 mg NOs/L (Grant et al.
2011).
Som naevnt i afsnit 2.2.2, er den positive korrelation mellem mangden af organisk materiale og de-
nitrifikationspotentialet blevet set hos flere undersggelser, og det kan derfor formodes at jo mere
kulstof der akkumuleres i minivadomradet, jo hgjere et denitrifikationspotentiale vil der vaere. Der er
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god grund til at antage, at denitrifikationspotentialet er hgjt i dette vadomrade, og muligvis kan ligge
pa 40-60 mg N2O-N/kg/h, men kun direkte malinger kan sla potentialet helt fast.

Pa figur 8 ses aflejringsraten for kulstof; gennemsnitlig 2,88 t C/ha/ar. Denne rate er baseret pa en
antagelse om, at der er akkumuleret lige meget over de tre ar, minivadomradet har eksisteret, men der
er sandsynligvis ikke sket en stor akkumulering i det farste ar - planterne vil formentlig bruge det
farste ar pa at etablere sig og vokse, og farst naeste efterar/vinter vil der ske en tilfgrsel af dadt plan-
temateriale. Men antages det, at aflejringen har veeret og vil blive ligeligt fordelt, vil der gennemsnit-
ligt for hele minvadomradet vaere akkumuleret 3,60 t kulstof nar minivadomradet er 6 ar, og 6,00 t
nar det er 10 ar. Der vil altsa blive opbygget en betragtelig pulje kulstof, hvilket kun kan antages at
resultere i en hgjere denitrifikation, jo @ldre minivadomradet bliver. Og eftersom denitrifikation er
sa vigtig en proces i fjernelsen af kvalstof fra dreenvand (afsnit 2.2 og 2.4), er der derfor ogsa grundlag
for at se en gget N-reduktionseffektivitet for minivadomradet i de kommende ar.

Selvom kvelstof og denitrifikation er omdrejningspunktet i denne rapport, er det veerd kort at naevne
veerdien i akkumuleringen af det mineralske sediment, der ses i alle bassiner, men iseer i L1 og L2

(tabel 2 og figur 7). Dette sediment kan indeholde en stor pulje fosfor, da dette naringsstof bindes
hertil ved sedimentation, sorption eller feeldning, og pa den made far mulighed for at aflejre i mini-
vadomradet (Mendes et al., 2018a). | forsgget, der blev navnt tidligere i dette afsnit, fra Mendes et
al. (2018Db), blev aflejringen af sedimentet og indholdet af fosfor ogsa undersggt i de tre minivadom-
rader. De havde hver is@r en aflejringsrate pa 10, 34 og 130 t sediment/ha/ar, hvoraf fosforindholdet
udgjorde hhv. 9, 41 og 87 kg P/ha/ar. De tre minivadomrader havde forskellig alder, jordbundskarak-
teristik og fosforbelastning (Mendes et al., 2018a; 2018b), men det ses for alle tre, at en stor andel
fosfor tilbageholdes i sedimentet, og det er derfor sandsynligt at ud af de 24,65 t mineralsk sedi-
ment/ha/ar, der aflejres i minivadomradet ved Fensholt, vil der tilbageholdes op til flere kg fosfor,
der ellers kunne ende i de naturlige vandmiljger og skabe eutrofiering.

Afslutningsvist kan resultaterne af vegetationen diskuteres. Alle plantearter, der blev observeret
mindst en gang i de enkelte bassiner, er vist i tabel 3 i afsnit 4.2. Af de dybe bassiner viste D1 sig at
have et hgjt antal arter (15 arter), mens det for de lavbundede var L2 der havde flest (14 arter). Som
det blev nevnt i metodeafsnit 3.2 og resultatafsnit 4.2, blev der ogsa foretaget observationer af plan-
tebestanden langs skraenterne, hvorfor man ser planter som vandmynte, rgd el og gra pil i dybe bas-
siner, som er op til 1 meter dybe og ellers ikke tillader veekst af disse planter. Disse planter blev taget
med i resultaterne fordi de, grundet deres korte afstand til vandoverfladen, sandsynligvis bidrager til

kulstofakkumuleringen. Desuden har det ogsa vaeret med til at give et overblik over hvilke planter
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der opstar i forbindelse med etablering af et minivadomrade; selvom dunhammere og tagrer er domi-
nerende, er der altsa ogsa mulighed for at andre arter etablerer sig.

Som navnt i afsnit 4.2 blev der observeret omrader i L2, hvor dunhammere og tagrer naesten ikke
voksede og hvor der altsa blev observeret en del andre arter. Det er ikke til at vide, hvilke forhold der
har veeret skyld i disse frie pletter, men en forklaring kunne veere den varme og tgrre sommeren 2018:
hvis det lavbundede areal har veret tet pa at tarre ud over sommeren, kan det maske have hindret
tagrerene og dunhammerne i at sprede sig. Det burde dog ogsa have tgrret L1 ud, men her sas der
ingen af disse frie pletter, s maske ligger forklaringen et andet sted.

Som det allerede er diskuteret, vil nogle arter bidrage med mere kulstof end andre og i forskellige
kvalitet. Alldred & Baines (2016) lavede en meta-analyse over planters effekt pa denitrifikationsraten
i vadomrader og inkluderede bade konstruerede og naturlige vadomrader, samt mesokosmos. 6 af de
plantearter der blev undersggt af Alldred & Baines (2016) blev ogsa observeret i vadomrader i Fens-
holt, og af de 6 blev 3 arter set i alle bassiner: tagrer, dunhammere og liden andemad. Af de tre har
liden andemad den hgjeste gennemsnitlige denitrifikationsrate (Alldred & Baines, 2016), hvilket kan
heenge sammen med ligninindholdet, som diskuteret tidligere. Liden andemad bidrager formentlig
ikke til kulstofakkumulering i lige sa hgj grad som tagrer og dunhammere.

Gennemsnitligt fandt Alldred & Baines (2016), at sammenlignet med vegetationsfrie vadomrader,
var denitrifikationsraten 55 % hgijere i beplantede vadomrader. Effekten varierede meget alt efter-
sammenseatningen af vegetation, men det kan dog antages, at vegetation vil gge denitrifikationspo-
tentialet i minivadomradet i Fensholt, de forskellige arter i tabel 3 vil blot forgge raten i forskellig

grad.
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6 Konklusion
I minivadomradet ved Fensholt, Odder, er der blevet fundet, at sammenlignet med dybe bassiner,

tilbageholder lavbundede zoner den stgrste maengde sediment, men at dette sediment er mindre kul-
stofberiget. Dette er blevet foreslaet at skyldes forskellige tilbageholdelsesevner af sediment samt
forskellige nedbrydningsrater i bassinerne. Ud af den aflejrede mangde sediment, udgjorde mineralsk
sediment en stor del, og det er blevet papeget, at denne store mangde mineralsk sediment kan inde-
holde op til flere kg fosfor. Minivadomradet kan derfor ogsa spille en vigtig rolle i tilbageholdelse af
fosfor.

Denitrifikation er den vigtigste proces i fjernelse af kveelstof fra dreenvand fra landbrugsarealer og
denitrifikationspotentialet har en positiv korrelation med mangden af organisk materiale. Kulstof er
derfor den vigtigste faktor i vurdering af denitrifikationspotentialet og med en gennemsnitlig kulstof-
akkumulering p& 0,86 kg C/m? og en samlet mangde C pa 1,7 t, kan det konkluderes at der er rig
mulighed for et hgjt denitrifikationspotentiale i dette vadomrade.

Eftersom vegetationen i vadomradet er kilden til kulstof, kan plantebestanden veere en god indikator
for denitrifikationspotentialet. Med undtagelse af mindre omrader i L2, var de lavbundede bassiner
tilgroet med dunhammere og tagrer. Der blev ogsa fundet andre arter, bade i de lavbundede bassiner,
men ogsa i kanten og langs skrenterne ved de dybe bassiner. Det blev vurderet, at mens nogle arter
vil stgtte denitrifikationspotentialet her og nu, vil andre i stedet bidrage i hgjere grad til kulstofakku-
muleringen.

Det kan altsa konkluderes ud fra kulstofakkumuleringen at, selvom den eksakte denitrifikationsrate
for et minivadomrade ikke kendes, kan man antage at denitrifikationspotentialet i dbne minivadom-
rader vil veere hgijt allerede efter fa ar. Vegetationen vil fgre kulstof til sedimentet, og har man en teet
og stabil plantebestand, kan man altsa opna en rate pa 2,87 t C/ha/ar, og denitrifikationspotentialet vil

dermed stige sammen med akkumuleringen af kulstof.
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7 Perspektivering
Denne rapport og dens resultater er med til at give et indblik i hvordan minivadomrader med overfla-

destramning udvikler sig mht. kulstofakkumulering og sidenhen denitrifikationspotentiale. Det er
blevet fundet hvor meget organisk materiale der er akkumuleret i minivadomradet ved Fensholt, og
det er blevet vurderet hvor meget der er potentiale for at blive akkumuleret i lgbet af den naste ar-
reekke. Eftersom det er konkluderet, at denitrifikationspotentialet vil stige sammen med denne C-
akkumulering, ma det formodes at minivadomradets evne til at fjerne kvelstof fra dreenvandet og vil
gges. Med viden fra denne rapport kan det altsa vurderes, at dette minivadomrade har mulighed for
en gget kveelstoffjernelse, jo aldre det bliver. Rapporten belyser dog ikke de mange andre faktorer
der spiller ind, nar den samlede kvalstoffjernelse for et minivadomrade skal vurderes, og resultatet
kan derfor ikke bruges til at give en vurdering af den reelle kveelstoffjernelse.

Resultatet for plantebestanden og de observerede arter kan veere med til at give et billede af, hvordan
et minivadomrade kan udvikle sig, bade i forbindelse med kulstofakkumuleringen, men ogsa i forhold
til minivadomradets veerdi i landskabet og naturen.

Rapporten laegger op til videre undersggelser indenfor vegetationen og nedbrydningen af denne: Hvil-
ken vegetation sikrer det hgjeste denitrifikationspotentiale og samtidig bidrager til en hgj kulstofak-
kumulering? Det ville desuden veere oplagt at undersgge selve denitrifikationsraten for dette mini-
vadomrade og sammenholde det med kulstofakkumuleringen, s& der fas eksakte tal pa relationen

herimellem for netop dette minivadomrade.

Denne rapport er udarbejdet som et projekt mellem Aarhus Universitet og virksomheden SEGES, og
den tilegnede viden omkring kulstofakkumuleringen i minivadomradet i Fensholt kan veere til nytte
til fremtidige projekter og undersggelser for begge parter. Minivadomrader som malrettet virkemiddel
i reduktionen af naringsstoffer i dreenvand er stadig et forholdsvist nyt koncept i Danmark, og der er
brug for viden, blandt andet indenfor minivadomradernes udvikling efter etablering. Derved vil der
er mulighed for at tilpasse dem efter de danske forhold og optimerer dem, sa hvert minivadomrade er
sa effektivt som muligt.

Dette projekt viser resultaterne kulstofakkumuleringen hos et tre &r gammelt minivadomrade, og disse
resultater kan sammenlignes med andre danske minivadomrader med overfladestremning. Forskel-
lige designs, nye teknikker og andre forhold kan altsa sammenholdes, hvorved den bedste lgsning

kan findes. For SEGES som virksomhed er dette iser aktuelt, da de derved har mulighed for at give
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den bedste radgivning og komme med de bedste Igsninger inden for minivadomrader for landmeend
og lodsejere der matte gnske dette virkemiddel.

Forhabentlig kan denne rapport, som et led i den nuveaerende og kommende viden omkring danske
minivadomrader, vare med til at optimere og implementere disse naturlige filtre i landskabet hvor
der er brug for dem og derved reducere udslippet af naeringsstoffer som kveelstof til den omgivende
natur og dens vandmiljger.
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9 Bilag

Bilag 1
Skitsetegning og arealopgerelse over minivadomradet.

Figur 10: Skitse og arealopggrelse over minividomradet ved Fensholt, Odder. Af Sebastian Piet Zacho, SEGES.
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Bilag 2
Eksempel pa beregning

Eksempel: Bassin D1, 3 praver.
V=mn-r2-h,
V,=m-0,0262m-0,030m =6,371-10"°>m?3
V, =m-0,0262m-0,035m = 7,433 -107°> m3

Vs =m-0,0262m-0,035m = 7,433-107°>m3

pp =kg/V,
6,690 g/1000
Ppy = — - 105,005 kg/m?3
12,180 g/1000 s
Ppy = — v, - 163,864, kg/m
10,240 g/1000
Pby = 10240 /1000 _ 137,764 kg /m3

Vs

Msediment = Pb * Vbassin

Msediment1 = Pp, * (440,50 m? - 0,030 m) = 1385,636 kg
Msediment2 = Po, - (440,50 m? - 0,0350 m) = 2526,368 kg
Msediments = Pps - (440,50 m? - 0,0350 m) = 2123,975 kg

Procentdel organisk kulstof:
m¢e = m(digelprove) s, — m(digelprove) rier
M pigeprmver = 2099 g — 1,695 g = 0,404 g C
M pigeprmves = 2003 9 = 1,750 g = 0,252 g C
M pigerpraves = 22699 — 1,887 g = 0,382 g C

m(digelprgve
o = (‘ gelp )¢ 100
m(digelprave) srer
%, = 04049 100 = 23,833 %
171,695 g T eEee
0,252
%y = 175;’-100=14,42%
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. 0382g

%4 = -100 = 20,23 9
o3 1,887 g o
Msediment %
Myyistof = — 100
my - 23,822 %
Myyistof, = 100 = 330,557 kg
m, - 14,420 %
Myuistof, = 100 = 364,312 kg
m, - 20,230 %
Myuistof, = 100 = 428,679 kg

Mmineralsk = Msediment — Mkulstof
Muyineraisk1 = 1387,636 kg — 330,557 kg = 1057,079 kg
Mpineraisk2 = 2526,368 kg — 364,312 kg = 2162,056 kg
Mpineraiska = 2123,975 kg — 428,679 kg = 1694,295 kg

Her beregnes aflejringsraten for kulstof som eksempel. Der vises ikke beregninger for aflejringsrate
for den mineralske sediment og den totale sediment, da de beregnes pa samme made.
aflefringrace =l
bassinareal
Masse omregnes til ton (kg/1000), og bassinarealet omregnes til hektar (m?/10.000). Som navnt i
metodeafsnittet er antallet af ar 3.

o 0,33056 t/3 ar .
aflejringrqrer = 004405 ha = 2,501t/ha /ar

0,36431t/3 ar

aflejringratez = 004405 ha — 2,757 t/ha/ar
. 0,42868 t/3 ar .
aflejringrates = 004405 ha — 3,251 t/ha/ar

Den arealnormerede aflejring beregnes ogsa med kulstof som eksempel. Her beholdes enhederne i kg
0g m?,
m

aflejringarear = bassinareal
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aflejringareall =

aflejringarealz =

aflejringareaB =

330,557 kg

240,572 = 0,750 kg /m?
364312k _ (s
440,5 m?2 ’
42B679kg _ (oo
440,5 m? ’
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Bilag 4
Billeder af de 6 bassiner. Alle er taget d. 27. september 2018.

3

Figur 11: Billede af D1. Foto: Ditte Kgster Olsen.

Figur 12: Billede af L1. Foto: Ditte Kgster Olsen.
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Figur 13: Billede af D2. Foto: Ditte Kgster Olsen.

Figur 14: Billede af D3. Foto: Ditte Kgster Olsen.
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Figur 15: Billede af L2. Foto: Ditte Kgster Olsen.

Figur 16: Billede af D4. Foto: Ditte Kgster Olsen.
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