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Summary

New objectives regarding the improvement of water quality, and problems with the trans-
port and land deposition of dredged materialboth require a standardized assessment of
sediment quality. Biological criteria integrate sediment characteristics and pollutant loads,
while gencrally not indicating the cause of effects. With chemical-numerical criteria,
immediate indications of biological effects are lacking: their major advantages lic in their
easy application and amendment to modeling approaches. Numerical approaches. arc
based on (1) accumulation. (2) pore water concentrations. (3) solid/liquid partition equilib-
ria (sediment/water and organism/water) and (4) elution properties of contaminants. The
second component in an assessment scheme would include characteristics of the solid
substrate, in especially buffer capacity against pH-depression. At the prescnt stage of
criteria development we propose that the substrate properties should be classified on the
basis of the carbonate and sulfide inventory, whereas the pollutant load is best assessed by
the accumulation rate multiplied by a toxicity factor for the respective substance (e.g..
derived from the standardized Microtox test system).

Zusammenfassung

Neue Zielsetzungen bei der Verbesserung der Wasserqualitit und Probleme bei der Umla-
gerung und Landdeponierung von Baggergut erfordern eine standardisierte Bewertung der
Scdimentqualitdt. Biologische Kriterien integrieren die Eigenschaften der Sedimente und
ihrer Belastungs- bzw. Schadstoffgehalte, zeigen jedoch im allgemeinen nicht die Ursache
von Effekten. Chemisch-numerischen Kriterien fehlt der unmittelbare Hinweis auf biologi-
sche Wirkungen: ihr Vorteil ist die relativ einfache und generelle Anwendbarkeit. Als
Grundlage fiir numerische Ansitze kénnen Anreicherung, Porenwassergehalte, fest/fliissig-
Gleichgewichte (Sediment/Wasser und Organismen/Wasser) und die Eluierbarkeit von
Schadstoffen dienen. Die zweite Komponente in einem Bewertungsschema sollten die
Eigenschaften der Feststoffe. vor allem die Pufferkapazitit gegen pH-Absenkungen. bil-
den. Im derzeitigen Stadium der Kriterienentwicklung schlagen wir vor, die Substrateigen-
schaften auf der Basis des Carbonat- und Sulfid-Gehaltes zu klassifizieren, wihrend die
Schadstoffbelastung vorteilhaft iiber die Anrcicherungsrate. multipliziert mit einem Toxizi-
titsfaktor fir die betreffende Substanz (z. B. aus dem standardisierten Microtox-System
abgeleitet), bewertct wird.
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1 Ziele

Eine Bestandsaufnahme des Fachausschusses .Gewissersedimente™ der Fachyruppe Was-
serchemie in der Gesellschaft Deutscher Chemiker [1] nennt cinerscits verschicdene
Griinde fiir die Entwicklung von Sedimentqualititskriterien: (1) Erstellung von Gutckata-
stern und nachfolgende integrierte Strategien™ fiir langfristige Gewitssersanierungen: (2)
Beriicksichtigung ortsspezifischer Aspekte, insbesondere des JAufnahmevermogenss der
Gewisser fur Belastungs- und Schadstoffe; (3) Einbezichung der mittel- und langtristig
.biologisch verfiigbaren* Schadstoffkomponenten der Feststofte. Andererseits sind fur den
Bereich der Baggergutbehandlung Qualititskriterien beispiclsweise bei (4) MaBnahmen
der Sedimentumlagerung (,.Schlickeggen™) und bei der (5) Deponierung an Land erforder-
lich.

Angesichts dieser grundsitzlich verschiedenen Aspekte scheint es fraglich zu sein. ob
cine einheitliche Liste von Kriterien fiir alle Zielsetzungen geniigt. Vor allem die standort-
abhiingige Frage nach der Zusammensetzung von Lebensgemeinschaften. die erhalten
oder erreicht werden soll, kann eine Differenzierung der Kriterien nach 6kologischen
Gesichtspunkten erforderlich machen.

2 Biologische und chemisch-numerische Kriterienansitze

Grundsiitzlich ist zwischen biologischen und chemisch-numerischen Kriterien zu unter-
scheiden [2]; Beispiele dazu sind nachfolgend aufgezihlt:

Biologische Kriterien Chemisch-numerische Kriterien
- Naturbeobachtungen - .Background - Ansatz
- Biotests mit Originalsedimenten - Porenwasserzusammensctzung
- Biotests mit dotierten - Sediment/Wasser-Gleichgewicht
Sedimenten - Sediment/Organismen-Gleich-
gewicht

Die biologischen Kriterien basieren auf:
- Felduniersuchungen: Biomonitoring und epidemiologische Studicn:
- Biotests mit Originalsediment: Labor- oder In-situ-Untersuchung zur Toxizitit oder
biologischen Anreicherung von Schadstoffen in Testorganismen:
- Biotests mit dotierten Sedimenten: Untersuchungen im Labor oder in Mesokosmen
(besonders vor der Einfithrung neuer Chemikalien).
Fiir numerische Kriterien werden Beziehungen zu anderen Medien gesucht. von denen z.
T. bereits Standard- bzw. Grenzwerte vorliegen, um diese Beziehungen modellmiBig zu
verarbeiten:
Lebensmittelgrenzwerte: Verkniipfung mit Sedimentdaten durch die Anwendung von
Gleichgewichts- oder kinetischen Modellen:
Wasserqualitits- bzw. -toxizititsdaten: direkte Verkniipfung mit Porenwasserdaten oder
indirckt tiber Gleichgewichtsmodelle.
Ebenfalls numerisch erfalt werden konnen die Backgroundwerte aus wenig belasteten
Gebieten und die darauf bezogene Anreicherung von Schadstoffen: so Lt sich cine
Identifizierung der Herkunft und die Berechnung der notwendigen MaBnahmen zup
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Reduktion der Belastung iiber Verteilungsmodelle anstellen.

Vorteile der numerischen Kriterien liegen darin, dall sie (1) relativ leicht anzuwenden
sind und (2) dic Mdglichkeit zu einfachen Modellansitzen geben. Nachieile sind, daB sie
bei Anwendung fiir alle in Betracht kommenden Chemikalien sehr kostspielig sein kénnen
und zusétzliche Biotests notwendig werden, falls Kriterien nur fiir einzelne Chemikalien
vorliegen.

Die Hauptvorteile biologischer Kriterien bestehen darin, daB sie (1) Effekte mchrerer
EinfluBfaktoren einschlieBlich der Charakteristika der Sedimente integrieren und (2) bei
Feldbeobachtungen ortsspezifisch sind. Nachteile sind, daB sich Ursachen von Effekten
schwer ermitteln lassen, vor allem Felduntersuchungen sehr kostspiclig sind. die raumliche
Verteilung und Mobilitdt der Organismen die Aussagen von Felduntersuchungen erschwe-

ren und die Organismen im Biotest nur z. T. représentativ fiir die natiirliche Speziesvertei-
lung sind.

2.1 Biologische Kriterien

Die biologischen Ansitze bei der Entwicklung und Anwendung von Sedimentqualitiitskri-
terien haben als gemeinsame Grundlage die Untersuchung von schidigenden Wirkungen,
die von einem kontaminierten Sediment ausgehen. Die biologischen Prifparameter ..Bio-
akkumulation®, ,Toxizitat* und .Mutagenitit* miissen dabei auf jeden Fall getrennt
betrachtet werden. Sowohi Biotests als auch Freilanduntersuchungen stellen empirische
Betrachtungen dar und kdnnen daher nicht zu numerischen Kriterien fiihren. die sich auf
andere Situationen iibertragen lassen.

Die Ableitung allgemeingiiltiger GesetzmaBigkeiten aus den physikalisch-chemischen
Eigenschaften von Einzelkomponenten erscheint erfolgversprechender. Bislang wurde
diese ..Struktur-Analogie-Bezichung (engl. ,Quantitative-Strukture-Activity-Relations-
hip*: QSAR) nur in Einzelfillen fir eine Skotoxikologische Stoffbewertung erfolgreich
angewendet. z. B. bei hydrophoben Stoffen im Wasser [3]. Experimentelle Untersuchun-
gen zur chemischen Quantifizierung und toxischen Wirkung von polycyclischen Aromaten
bestitigen die generclle Anwendbarkeit dieses Ansatzes auch fiir eine Kartierung und
Klassifizierung von Sedimenten [4]. Verallgemeinern lassen sich die Aussagen aber nicht,
ohne ein Schutzziel zu definieren. Biologische Wirkungstests erfassen den integralen
EinfluB von Schadstoffen. Sie ermoglichen aber keinen quantitativen Stoffnachweis. Ihr
Eigenwert liegt im Nachweis toxischer Schadstoffkonzentrationen unter bestimmten duBe-
ren Bedingungen. Ein vorgeschlagener KlassifizierungsmaBstab fiir Gewiisser verliert sei-
nen Sinn, wenn z. B. der EinfluB von resuspendierten Sedimenten nicht beriicksichtigt
wird [5], da in Wasserproben mit resuspendiertem Sediment cine wesentlich héhere
biologische Schadwirkung als in Abwesenheit von Schwebstoffpartikeln zu erwarten ist [6].
Dic Abtrennung eines Wassersiiulen-Effekts vom Sedimenteintiuf} ist daher fiir die biologi-
sche Bewertung auf jeden Fall wiinschenswert.

Mit einer Beschrinkung auf die Benthoslebensgemeinschatt ermittelte Chapman [7)
erstmals Schadstoffkonzentrationen im Sediment. bei denen grofiere biologische Effekte
zu erwarten sind. Diese Untersuchungen wurden im Rahmen ciner sog. .Sediment-
Triade™ [8} durchgefithrt, bei der gleichzeitig (1) die chemische Sedimentzusammenset-
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zung, (2) Toxizitits-Labortests an verschiedenen benthischen Organismen und (3) krank-
hafte Versinderungen des Lebergewebes von bodenlebenden Fischen analvsiert wurden
(Tabelle 1).

Tabelle 1. Vergleich der Hiufigkeiten von biologischen Wirkungen (Sediment-Biotests und Histopa-
thologie bodenlebender Fische) mit den Sediment-Konzentrationen ausgewiihlter chemischer Substan-
zen in verschiedenen Gebieten des Puget Sound, Staat Washington/USA [R].

Schadstoffkonzentration in py/p
Wirkungshaufigkeit in % Pb PAK* Gesamt-PCBs

Sediment-Biotests

15-50 20- 50 0.2- 5.0 0.01-0.10

55-80 90-800 3.8-24.0 0.10-0.90
Fisch-Histopathologie

0-5 20- 90 0.2- 38 0.01-0.20

610 130-800 6.8-24.0 0.80-0.90

* aus Verbrennungsprozessen

Die generelle Frage, wie die Grenzkonzentrationen (= 130 mg/kg Pb. = 6.8 mg/kyg
PAKs. = 0.8 mg/kg PCBs) im Verhiltnis zu biologischen Wirkungen stchen. wurde von
Chapman u. a. [9] in voneinander unabhidngigen Versuchsansitzen verglichen: dic Kon-
zentrationsangaben (die alle unterhalb der nicderlindischen Grenzwerte licgen: s. u.y
zeigten eine erstaunliche Ubereinstimmung.

Eine Beschrankung der biologischen Bewertung auf die Messung der Bioakkumulation -
der biologischen Verfiigbarkeit eines Stoffes — fiihrt zu leichter tiberschaubaren Resulta-
ten, da die in Frage kommenden Elemente direkt verfolgt werden. Obwohl Biokonzentra-
tionsfaktoren keine Aussagen iiber bestimmte Mechanismen erlauben. konnen sie doch als
Basis fiir vergleichende Untersuchungen herangezogen werden. bei denen u. a. auch dic
Einfliisse von Umweltfaktoren wie Redox, pH-Wert und Salinitit abgeschiitzt werden
sollen. Bei einer Verwendung von Biokonzentrationsfaktoren als numerische Kriterien ist
wegen dieser Einfliisse eine Sicherheitsmarge notwendig.

Die Beziehungen zwischen Organismen und schadstoffbelasteten Sedimenten bzw,
deren Porenl6sungen werden seit etwa 10 Jahren intensiv untersucht. Eine Ubersicht im
Hinblick auf die Entwicklung von Sedimentqualititskriterien wurde von Anderson u. q.
[10] im Rahmen des Sixth Pellston Environmental Workshops erarbeitet. in dem sich
Einzelbeitrage u. a. mit Verteilungsmodellen, Teststrategien. toxikologischen Methoden
und der Frage der Bioverfiigbarkeit von sedimentgebundenen Chemikalien befaBten.
Ubersichten zu biologischen Effekten kontaminierter in-situ-Sedimente geben mehrere
Beitriige eines Workshops von 1984 in Aberystwyth/Wales [11]. Ansitze und Strategicn
zur Umweltvertriglichkeitspriifung von Baggergut wurden von Ahlf und Munawar [12]
beschrieben.
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2.2 Chemisch-numerische Kriterien

Das fiir die amerikanische Umweltbehorde erarbeitete Diskussionspapier der JRB Asso-
ciated [13] enthélt vier numerische Ansitze zur Entwicklung von Sedimentqualititskrite-
rien: (1) ..Background“-Ansatz, (2) ,.Wasserqualitits/Porenwasser*-Ansatz. (3) Sediment/
Wasser-Gleichgewicht, (4) Sediment/Organismen-Gleichgewichte. Dabei ist der Ansatz (1)
- vom FachausschuB ,,Gewissersedimente* der Fachgruppe Wasserchemie auch als _Vor-
belastungsansatz* bezeichnet — aus allgemeinen Erfahrungen abgeleitet und stellt die
kurzfristige Praktikabilitit in den Vordergrund.

Wihrend auf lange Sicht der Aufwand fiir ein umfassendes System von Biotests vor
allem fiir ortsspezifische Untersuchungen unumginglich sein diirfte, sind mittelfristig Kri-
terien gefordert, die auf wissenschaftlich abgesicherten Grenzwerten basicren. Solche
Grenz- und Richtwerte liegen fiir die Qualitit des Trinkwassers und der festen Nahrungs-
mittel vor.

2.2.1 Vergleiche mit natiirlichen Hintergrund-Konzentrationen

Ein erster Schritt zur Quantifizierung der Schadstoffbelastung von Sedimenten ist der
Vergleich mit natiirlichen Hintergrundwerten, z. B. von Spurenmetallgehalten in feinkor-
nigen fossilen Ablagerungen (.Tongesteins-Standard*). Fiir xenobiotische Substanzen ist
nur ein Vergleich zwischen verschiedenen. rezenten Sedimentproben moglich. In beiden
Fallen ist eine Standardisierung hinsichtlich der KorngréBe unabdingbare Voraussetzung
fiir eine sachgerechte Interpretation der Analysenergebnisse [14, 15]. Der Fachausschu8
.Gewissersedimente hat diesen Aspekt eingehend diskutiert und fiir Routineuntersu-
chungen die Abtrennung der Fraktion kleiner als 20 um vorgeschlagen: dariiber hinaus
gibt es die Moglichkeit einer zusitzlichen Korrektur durch Vergleich mit sog. ,.konservati-
ven™ Elementen wie z. B. Aluminium, deren Sedimentgehalte durch die Schadstoffein-
trige nicht direkt verdndert worden sind. Bei der Untersuchung organischer Schadstoffe ist
die Bestimmung der organischen Feststoffgehalte als primire Substrate unbedingt erfor-
derlich, doch besitzt dieser Parameter auch grundsitzliche Bedeutung bei den Wechselwir-
kungen von Schwermetallen zwischen gelosten und festen Phasen.

Auf der Basis von Sedimentanreicherungsfaktoren wurde u. a. der ..Index der Geoakku-
mulation™ [16] eingefiihrt. Er umfaBt sechs Stufen, die jeweils einer Verdopplung der
Metallkonzentrationen entsprechen, ausgehend von einem geogenen Hintergrundwert
(x-1.5 zum Ausgleich natiirlicher Schwankungen) eines feinkornigen Sediments.

Es gibt in der Bundesrepublik Deutschland bislang keine Normen fur belastete Sedi-
mente. Die Richtwerte fiir Schwermetalle der Klarschlammverordnung konnen bestenfalls
beim Einsatz von Baggerschlimmen auf landwirtschaftlichen Flidchen als MaBstab herange-
zogen werden. In den Niederlanden wurde ein Normentwurf vorgestellt, der neben den
Gesamt-Schadstoffkonzentrationen auch die Sorptionseigenschaften beriicksichtigt [17].
Letztere werden iiberwiegend den Tonbestandteilen und den organischen Substanzen
zugeschrieben. Die Normentwiirfe basieren auf einem Standardsediment mit cinem Ton-
anteil (PartikelgroBBe von weniger als 2 um) von 24 % und einem Gehalt an organischer
Substanz von 10 %. Die Schadstoffkonzentrationen in allen Sedimenten werden auf dieses
Standardsediment umgerechnet (Tabelle 2).
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Tabelle 2. Katcgorien von Schadstoffkonzentrationen in Gewiéssersedimenten, die im niederliandi-

schen Normentwurf vorgeschen sind [17].

Schadstoffgehalt in mg/kg ug/kg
Cr Cu Zn Cd Hg Pb As PCB* PAK*
Zielwert 100 25 180 0.8 0.3 50 25 1 50
Standardwert 125 70 750 4 1 125 40 10 500
Grenzwert 600 400 2500 30 15 700 100 100 3500

* Fir jedes individuclie PCB bzw. PAK

Das Niveau fiir den Zielwert (als langfristiges Ziel) beruht auf Feldbeobachtungen der
Sedimente von Oberflichengewissern, die nicht durch industrielle oder sonstige Eintriige
von Stoffen beeinfluBt werden. Das Niveau fiir den Standardwert (als kurzfristiges Ziel)
bezieht sich auf Beobachtungen von Sedimenten, die belastet sind, ohne daB weitere
Informationen iiber 6kologische Auswirkungen vorliegen. Die Angaben fiir den Grenz-
wert (bei dessen Uberschreitung MaBnahmen ergriffen werden miissen) sind ebenfalls
nicht okologisch begriindet; sie beruhen auf der bereits bestehenden Normung fiir das
Gebiet des Rotterdamer Hafens.

Das Fehlen jeglicher skologischer Begriindung, auch fiir Konzentrationen, bei denen
von anderen Untersuchungen bereits massive Effekte bekannt sind, verleiht den geplanten
niederlindischen Normwerten einen unverbindlichen Charakter. Auch die Konzentrations-
abstufungen der Belastungsgrade sind nicht niher begriindet. Insgesamt muB vermutet
werden. daB fir diese ,Norm™ auBer den lokalen Vorgaben keine weitcren Kriterien
herangezogen wurden. .

Wahrend die vorgenannten Ansitze keine Bewertung hinsichtlich okotoxikologischer
Effekte im Gewdsser zulassen, wurde von Hakanson [18] mit einem ..ecological risk index™
der Versuch unternommen, Anreicherungsfaktoren von Schadstoffen mit anderen Stoff-
und Gewisserparametern so zu kombinieren, daB eine Prognose hinsichtlich der Dosis-
Wirkung-Beziehung kritischer Kontaminanten in ciner bestimmten Region erstellt werden
kann [19]. Ein . Toxic-Response-Faktor® (Zn = 1 < Cr = 2 < Cu = Pb = 5
< As =10 < Cd = 30 < Hg = PCB = 40) multipliziert die jeweiligen Anreicherungsfak-
toren (z. B. gewonnen aus dem Vergleich von Oberflachen- und Tiefenproben in Sedi-
mentkernen) und ergibt den -Okologischen Risiko-Faktor fiir den einzelnen Schadstoff.
Aus der Summe der gemessenen Einzelfaktoren kBt sich der ..Okologische Risiko-Index*
der Sedimentprobe ableiten.

Der _toxic response factor™ wurde von Hakanson [19] iiber theoretische Uberlegungen
tformuliert, die aber teilweise schwierig nachzuvollzichen sind. Es scheint daher giinstiger
zu scin. diese Faktoren durch praktische Messungen der Toxizitit in Gewissern zu begriin-
den. und wir schiagen daher cinen Toxizititsfaktor. der in dem standardisierten Microtox-
Testsystem aus vergleichbaren ECy-Werten bestimmt wurde. vor [20]. Daraus ergeben
sich die folgenden Werte: Pb = |, Zn = 5. Cu =5, Cd = 10 und Hg = 35.

Vom Wasser, 73, 25-42 (1Y89)
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2.2.2 Wasscerqualitits/Porenwasser-Ansatz

Dieser Ansatz geht von einem hinreichend hohen Informationsstand bei der toxikologi-
schen Bewertung von Wasserdaten aus und setzt das im Gleichgewicht zu einer Sediment-
probe stchende Interstitialwasser in Beziehung zu den gesetzlich bereits festgelegten Was-
sergrenzwerten. Dem Vorteil einer direkten Analyse der Porenwasser-Inhaltsstoffe stehen
mehrere Nachteile gegeniiber, u. a. bei der technischen Durchfithrung der Porenwasser-
entnahme und die Anfilligkeit dieser Systeme gegeniiber duBeren Einfliissen (z. B.
Redox- und pH-Effekte) [21]. Bild 1 zeigt typische Porenwasserprofile aus Sedimenten der
Elbe (SuBwasserbereich). Es wird deutlich, daB die Schwermetaligehalte steile Gradienten
aufweisen, die nur durch aufwendige Probenahmetechniken reproduzierbar ermittelt wer-
den konnen [22]. Gerade an der fiir dic Sedimentfauna so wesentlichen Grenzfliche
Wasser-Sediment kénnen aber Schwermetalle wie Cu, Cd. Pb und Zn starke Anreicherun-
gen im Porenwasser aufweisen, die nach den neueren Befunden den primédren Aufnahme-
pfad der makrobenthischen Arten in Sii8- und Meerwassermilieus darstellen [23, 24].

Tabelle 3. Faktoren. welche die Verteilungskocffizienten zwischen festen und gelosten Schadstoftpha-
sen beinflussen.

Faktor/Mechanismus Beispiel Litcraturzitat
Probenvorbereitung (z. B. Trocknen) Mectalle* [26]
Trennung (Filtration/Zentrifugation) Metalle* [27]
KorngroBenverteilung Metalle* [26]
Schwebstotfkonzentration DDT/Kepone [28]
PCBs [29]
Sorptions/Desorptionskinetik Metalle* [30]
Nicht-Reversibilitiit der Sorption Metalle [30]
PCBs [32]
Chlor-
phenole [33]
Biokonzentrations-Effckt 1.4-DCB [34]

* Experimente mit kiinstlichen Radionukliden

2.2.3 Wasser/Sediment-Gleichgewichte

Der Verteilungkoeffizient (Kp) ist definiert als Quotient der Gleichgewichtskonzentratio-
nen eines Stoffes im Sediment (B, in mg/kg) zu der in der Wasserphase (B in mg/kg) als
Kp, = B/Byw*. Aus dem entsprechenden Wassergrenzwert 14Bt sich eine Sedimentgrenzkon-
zentration fir den speziellen Schadstoff errechnen.

Da besonders aus der Sicht der Gewissergiitepraxis solche einfachen Berechnungs-
grundlagen gefordert werden, ist es notwendig. auf die problematische Natur derartiger
Verteilungskoeffizienten hinzuweisen. In Tabelle 3 werden einige Faktoren aufgezihlt, dic
fir dic beobachteten Variationsbreiten der gemessenen Kj,-Werte verantwortlich sein
konnen.

Danach scheint fiir die praktische Vorgehensweise beim Einsatz von Verteilungskoeffi-
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Bild 1. Porenwasserprofile in Elbesedimenten nach [22]. Dic 0-cm-Tiefenlinie entspricht der Sedi-
ment-Wasser-Grenzflache.

zienten eine Unterteilung der Schadstoffe in drei Kategorien zweckmiBig zu sein:

a Unpolare organische Verbindungen, die mit dem Gehalt an organischem Kohlenstoff in
der Feststoffprobe dominant korreliert sind. Der Verteilungskoeffizient (Kp) ist iiber
diesen Parameter und den Octanol/Wasser-Koeffizienten (K,.) zu normieren [35]:
Ky = 0.63 K, «/Anteil des organischen C an der Gesamtsedimentmasse (Trockenmasse;
0.63 ist ein empirisch gewonnener Koeffizient). Bei diesen Substanzen (z. B. PCB,
DDT. PAK) sind vorrangig iibertragbare und fiir die Kriterienentwicklung verwertbare
Resultate zu erwarten.

b Metalle. die beziiglich ihrer Kj-Werte neben organischen Substanzen mit anderen
Komponenten mit sorptionsaktiven Oberflachen korreliert sind. Die toxikologischen
Effekte sind bislang nicht oder cher gegenldufig mit diesen Parametern (z. B. Eisen-
oxidhydrate. Manganoxide) korrelierbar, so daB derzeit dieser Gleichgewichtsansatz
bei den toxischen Mectallen nicht verwertbar zu sein scheint [36].

¢ Polare organische Substanzen (z. B. Phenole. Polymere mit funktioneilen Gruppen.
oberflichenaktive Substanzen). die in ihrem spezifischen Adsorptionsverhalten weitge-
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r Beurtei :

hend unbekannt sind und u. a. durch die Anionen- und Kationenaustauschkapazitiit
und Oberflichenladungsdichte als Funktion von pH-Wert und komplexeren Eigen-

schaften so nachhaltig beeinflufit werden, dal der K;,-Ansatz z. Z. nicht in Frage
kommt.

2.2.4 Sediment/Organismen—Gleichgewichte

Neben der Messung von Wasserldslichkeit, Octanol-Wasser-Verteilungskoeftizient und
Bodenadsorptionskonstante (Kp) ist der Biokonzentrationsfaktor (BDF) ein wichtiger
Parameter zur Charakterisierung der Verteilung von organischen Schadstoften in aquati-
schen Systemen [37]. Alle vorgenannten Faktoren sind miteinander verkniipft und konkur-
ricren teilweise untereinander. Die Voraussage der maximalen Konzentration von unpola-
ren Schadstoffen in Organismen baut auf die Verteilung (Verteilungskoctfizient PF) zwi-
schen organischem Kohlenstoff im Sediment und Lipiden in den Organismen [38].

3 Das Kriterium der Remobilisierbarkeit

Bei diesem Ansatz steht die Riickldsung von Schadstoffen aus dem Sediment in den
Wasserkorper im Vordergrund; in den meisten Fallbeispielen wird auf das weitere Schick-
sal der dann geldst vorliegenden Schadstoffe bzw. deren Wirkung auf Organismen nicht
weiter eingegangen. Entsprechend den zu erwartenden Zeitskalen kénnen folgende Fille
unterschieden werden:
a) Kurzfristige Mobilisierung von Schadstoffen (innerhalb von Stunden), wic sie z. B.
beim Verklappen von Baggergut oder bei Umlagerungen im Gewiisser auftreten kann.
Hier konnen im Labor durch Ansetzen von Wasser-Sediment-Suspensionen die ent-
sprechenden  Verhiltnisse (pH-Wert, Salzgchalt, Temperatur, Sauerstoffgehalt) im
natiirlichen Gewisser angenihert simuliert werden.
Mittelfristige Mobilisierung von Schadstoffen (innerhalb weniger Wochen), wie sie
z. B. fiir Cadmium aus anoxischen SiiBwassersedimenten beim Verbringen in Salzwas-
ser beobachtet wurden. Bei Langzeit-Schiittel- und Séulenversuchen kénnen u. a. die
Fliissigkeits-/Feststoffverhiltnisse variiert werden. welche so einerseits dic maximal
moglichen Konzentrationen im Eluat und andererseits die maximale Eluierbarkeit
erfassen [39. 40, 41]. Wihrend diese Experimente bisher meist im LabormafBstab
durchgefithrt wurden, konnen die natiirlichen Umgebungsbedingungen am besten in
groBvolumigen Tankexperimenten (in-situ) simuliert werden [42, 43].
¢) Langfristige Verdnderungen der Schadstoffbindung, z. B. durch diagenetische Effckte.
Eine wesentliche Rolle fiir die langfristige Schwermetaliremobilisicrung spielen saure
Niederschlidge oder eine Oxidation sulfidischer Bestandteile in den Ablagerungen.

Eine Abschitzung der Mobilitit von Schwermetallen in Sedimenten wird vorzugsweise
durch chemische Laugung, wie z. B. mit verdiinnten Mineralsiuren. vorgenommen. Einen
Uberblick iiber diese Verfahren und ihre Probleme im Hinblick auf dic Bewertung der
Bioverfiigbarkeit von Schwermetallen geben Campbell u. a. [24].

Durch das Losen mit verdiinnten Sduren werden im wesentlichen nur die sog. .nicht-
residualen™. potentiell remobilisierbaren Schwermetallanteile crfaBt. Zu diesen Anteilen
gehoren vor allem die anthropogen cingetragenen Schwermetalle. die an den Partikelober-
tlichen aus der Wasserphase adsorbiert und noch nicht im geologischen Kreislauf minerati-

b

~

Vom Wasser. 73, 252 (1989)



34 Forstner, Calmano, Ahlf, Kersien

siert wurden. Die in Mineralen fixierten, sog. ..residualen Anteile sind auch langfristig
nicht mehr verfiigbar. Das Langzeitverhalten von Schadstoffen in Schlammen 1dBt sich
noch besser durch die Anteile typischer Bindungsformen charakterisieren. Die Auswahl
der Elutionsmedien sollte sich an der speziellen Problemstellung bzw. Zielsetzung orientic-
ren [44], doch gibt es eine gewisse Standardfolge. bei der fiinf bis sechs Gruppen von
Bindungsformen nacheinander abgetrennt werden [45]. Die dabei gewonnenen . Fraktio-
nen” entsprechen allerdings nur in Ausnahmefillen einer bestimmten Schwermetallphasc.
sonst sind sie durch die Wahl des Auslaugungsmediums und die speziellen Versuchsbedin-
gungen definiert. Allgemein simuliert jedoch das Elutionsmittel bereits eine bestimmte —
moglicherweise eben erst langfristig wirksame — Umweltbedingung. So kénnen z. B. durch
die Anwendung oxidierender Reagenzien der Abbau der organischen oder sulfidischen
Fraktion oder durch die Anwendung reduzierender Losungen die Bedingungen bei der
Bildung anaerober Milieus nach der Ablagerung im Sediment simuliert werden. Durch dic
Acetatpuffer konnen dagegen die Bedingungen nachgeahmt werden, die bei der Versaue-
rung auftreten.

In einem Testverfahren zur Langzeitfreisetzung von Metallen aus Feststoffen wurde die
Methode der sequentiellen Extraktion mit einem Zirkulationssystem kombiniert, bei dem
cine kontrollicrte Intensivierung der relevanten Parameter pH-Wert, Redoxpotential und
Temperatur vorgenommen wurde [46]. Die wihrend des Versuchszeitraums freigesetzten
(die zeitliche Entwicklung kann durch stindigen Wechsel eines lonenaustauschersystems
verfolgt werden) und die aus den Extraktionssequenzen extrapolierten, potentiell mobili-
sierbaren Elementanteile konnen beispielsweise auf Trinkwassergrenzwerte bezogen wer-
den. Damit lassen sich kritische Situationen langfristig prognostizieren.

4 Charakterisierung des Sedimentmilieus

In der Praxis ist es wichtig, zunéchst einfache, unkomplizierte Entscheidungskriterien zu
besitzen. mit deren Hilfe erste grobe Abschatzungen iiber das Freisetzungspotential der
Schadstoffe bei Eingriffen in die Gewisserstruktur vorgenommen werden konnen. Einer
der wichtigsten Faktoren zur Beurteilung schidlicher Auswirkungen bei der Baggerung
oder Umlagerung kontaminierter Sedimente ist der pH-Wert. Die pH-Werte in FlicBgc-
wissern liegen meist im neutralen Bereich. Neben dem Eintrag saurer Niederschlige
konnen vor allem Redoxédnderungen, z. B. durch Oxidation von Ammonium und sulfidi-
schen Verbindungen, zu einer Absenkung des pH-Wertes fiihren und damit eine Remobili-
sation feststotfgebundener Schwermetalle begiinstigen. Es gibt Hinweise, daB solche pH-
Wert-Abscenkungen, selbst wenn sie nur in Mikrozonen des Sedimentkérpers stattfinden
und daher nur schwer zu messen sind, einen deutlichen Transfer von Schwermetallen an
Substanzen mit besonders reaktiven Oberflichen (z. B. Algen) bewirken. Dadurch kann
¢s zu ciner Umverteilung von Schadstoffen in Richtung biologischer Feststoffkomponenten
kommen.

Einc bedeutende Rolle spielt dabei der Gehalt an Puffersubstanzen im Sediment. Je
groBer dic Pufferkapazitit, desto geringer ist die Wahrscheinlichkeit, daB durch chemische
Anderungen des Sedimentmilieus der pH-Wert becinfluBt wird. Die Pufferkapazitit lildt
sich durch Titration mit Siure relativ leicht ermitteln. Dabei wird der Verbrauch an
Sédureiiquivalenten in mmol/g Feststoff in einem bestimmten pH-Bereich gemessen, wobci
man cine charakternistische Titrationskurve erhilt.
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Eine cinfache und schnelle Charakterisierung kann mit Hilfe eines von uns vorgeschla-

genen Testverfahrens vorgenommen werden: Zehnprozentige Sedimentsuspensionen wer-
den in destilliertem Wasser (pH,) bzw. in der Sdurediquivalent-Konzentration. 0.1 mol/l
(pH,) eine Stunde lang geschiittelt und dann die pH-Werte gemessen. Die Differenz de;
beiden pH-Werte (ApH) zeigt das Hauptpuffervermogen an, obwohl langsam reagierende
Pufferkomponenten mit dieser Methode nicht erfafit werden:

ApH = pH,, - pH,

Fiir gut gepufferte Sedimente (z. B. aus dem Neckar) wird die Differenz weniger als 2
pH-Wert-Stufen betragen, wihrend sie fiir miébig gepufferte Systeme bei 2 bis 4 pH-Wert-
Stufen und fiir gering gepufferte Materialicn (z. B. aus dem Hamburger Hafen) bei mechr
als 4 pH-Wert-Stufen liegt.

Mit Hilfe solcher Testverfahren lassen sich pH-Wert-Anderungen gut abschitzen und
damit, bei gleichzeitiger Messung der Schwermetalle, Vorhersagen iiber das mittel- bis
langfristige Freisetzungspotential treffen. Eine kurzfristige Mobilisierung kann vor allem
dann stattfinden, wenn die Pufferkapazitit cines Sedimentes gering und das ..Sdurepo-
tential* hoch ist. Unter ,.Séurepotential™ verstehen wir dic Freisetzung von Wasserstoffio-

nen, wie z. B. bei der Oxidation anoxischer Sedimente u. a. in folgenden Reaktionen
stattfinden kann:

NH% + 320, —— NO3+ 2H* + H.O
2FeS + 720, + H,O —— 2Fe’* +2802 + 2 H*
Feo + 11405 + HY —— Fe™* 4 12 H-O
Fe'* + 3H,0 — Fe(OH), + 3 H*

Als einfacher Test bictet sich hier die Oxidation der anoxischen Sedimentprobe durch
Einblasen von Luft oder Sauerstoff an und die Bestimmung der pH-Wert-Differenz zwi-
schen Originalsediment und oxidierter Probe:

APH = pHunUxisch - pHoVisch

Je groBer diese Differenz ist, desto groBer ist das kurzfristige Freisetzungspotential bzw.
die Maglichkeit eines Transfers von Schwermetallen bei Baggerarbeiten, Umlagerungen
oder anderen Prozessen, bei denen anoxische Sedimente mit sauerstoffreichem Wasser
oder — bei der Lagerung an Land - mit Luft in Kontakt kommen.

Fir eine Klassifizierung von Schlimmen hinsichtlich ihres Sdurepotentials, das durch
Oxidation sulfidischer Komponenten gebildet werden kann, sind vorzugsweise die Daten
tur Calctum und Schwefel aus einer sequentiellen Extraktion nach dem Schema von Tessier
u. a. [45] geeignet. In anoxischen, sulfidhaltigen Schlimmen werden die beiden Elemente
bei anaerober Versuchsdurchfilhrung in der Regel selektiv durch den Natriumacetat-
Schritt (Ca aus Carbonaten) bzw. Wasserstotfperoxid-Schritt (S aus oxidierbaren Sulfiden,
insbesondere FeS) freigesetzt. Der Gehalt des hierbei gelosten Schwefels entspricht dem
bei der Ablagerung oxidierbaren Sulfidanteil und stellt somit auch ¢in MaB fir freiwer-
dende Séure dar. Der Ca-Gehalt triigt dagegen wie oben diskutiert zur Abpufferung der
freiwerdenden H*-lonen bei. Bei der Reaktion von FeS entstehen 3 H*-Tonen: durch die
Calciumanteile werden 2 H*-Tonen abgeputfert. Die potentielle Aciditiit ¢ines anoxischen
Schlammes 1dBt sich daher in erster Niherung aus den entsprechenden S- und Ca-Konzen-
trationen durch einen Acidititsindex (I,,.) ermitteln:
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Negative Werte stellen direkt die potentielle pH-Wert-Erniedrigung nach der Ablage-
rung dar. Positive 15.-Werte dagegen belegen die Pufferkapazitit des Schlammes gegen-
iber Versauerung. Versuchsansitze zur Prognose des .Saurebildungspotentials™ von sul-
fidhaltigen Bergbauabfillen wurden von Sobek u. a. [47] sowic von Bruynesteyn u. a. [48.
49] beschrieben.

5 Anwendungsbeispiele fiir Stichproben aus fiinf Fliissen

Dic praktische Anwendbarkeit von Sedimentqualitatskriterien ist unterschiedlich weit vor-
angeschritten. Wihrend cine Klassifizierung tber Gleichgewichtsbedingungen und dic
Porenwasserzusammensetzung noch weitere Vorarbeiten und Diskussionen erforderlich
macht, konnten zwischenzeitlich vor allem Modifikationen des ., Background-Ansatzes™ zur
Anwendung kommen. Zur Verdeutlichung sind nachstehend in einem Vergleich von
Sedimentproben aus fiinf groBen Fliissen in der Bundesrepublik Deutschland drei Ansitze
wicdergegeben, dic bei unserem derzeitigen Wissensstand eine unmittelbare zahlenmiiBige
Bewertung erlauben:

5.1 Faktor der Geoakkumulation

Der ..I,.,-Ansatz" von Miiller [16] unterscheidet sich positiv von anderen Klassifikationen,
indem er konsequent eine exponentielle Abstufung einhilt. Es ist jedoch anzunehmen, daf
angesichts des weiter fortgeschrittenen Wissens die Akzeptanz fiir solche ,Einfachkrite-
rien™ nicht mehr vorhanden ist. Es ist vielmehr notwendig, die Kriterien der .. Toxizitit™
(inkl. ,.Persistenz™) bzw. .Mobilisierbarkeit* fiir dic einzelnen Elemente zu beriicksich-
tigen.

Tabelle 4. Index der Geoakkumulation nach Miiller [16] fiir Sedimente aus fiinf FluBbeispielen.
Lo = log AY/B, X L5

Neckar Main Rhein Elbe Weser
Kupfer 0 1 2 2 0
Blei I 2 2 2 2
Zink 1 2 3 4 2
Cadmium 3 2 6 4 4
Quecksilber 0 1 4 6 1
Mittelwert 1.0 1.6 3.4 33 1.8
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5.2 Einbeziehung der ,toxischen Wirkung*

In der Tabelle 5 sind die Anreicherungsfaktoren der einzelnen Elemente mit dem jeweili-
gen Faktor fiir die toxische Wirkung, abgeleitet von dem ECs,-Wert des standardisierten
Microtox-Testsystems, multipliziert worden. Es ist in diesem System inbegriffen, daB ein
anthropogener Eintrag von Cadmium und Quecksilber besonders stark zu Buche schlagt.
Die Probe aus der Elbe erhilt diesmal den héchsten Belastungsindex.

Tabelle 5. Anreicherungsfaktor x Toxizitidtsfaktor (..Microtox*).

Neckar Main Rhein Elbe Weser
Blei (x 1) 2 4 4 6 4
Kupfer (x 5) 7 10 17 22 6
Zink (x 5 10 15 55 70 30
Cadmium (x10) 62 53 500 340 360
Quecksilber (x35) 46 98 805 2520 81
Summe 127 180 1381 2958 481

5.3 Numerische Auswertung des Faktors ,,Remobilisierbarkeit*

Insbesondere fir die Bewertung der Sedimentkontamination bei der Umlagerung spielen
kurz- und mittelfristige Freisetzungsprozesse eine wichtige Rolle. Eine Vielzahl von Unter-
suchungen, die mit unterschiedlichen Elutionsmitteln durchgefiihrt wurden, haben gezeigt,
daB ein weites Spektrum der Bindungsfestigkeit fiir die einzelnen Elemente besteht. Unser
Vorschlag bewertet in erster Linie die kurzfristig verfiigbaren, kationenaustauschbaren
Anteile. Dariiber hinaus konnen auch die mittelfristig, z. B. durch Versauerung, remobili-
sierbaren Anteile im zweiten Extraktionsschritt zur Bewertung herangezogen werden. Wie
in den vorgenannten Beispielen lassen sich die , Element-Indizes” zu einem .. Proben-
Index* aufsummieren, der einen Vergleich des Risiko-Potentials erméglicht. Auch hier
ergibt sich die gleiche Reihenfolge des Belastungszustandes wie in den vorgenannten
Kriterienbeispielen. Ein Vorteil dieses Ansatzes ist die Maoglichkeit, unterschiedliche
Redoxbedingungen zu vergleichen. Ein signifikanter Mangel bei der Ermittlung cines
Gesamt-Mobilitits-Index liegt darin, daB sich das toxikologisch bedeutsame Element
Quecksilber in diesem Schema bislang nicht erfassen liBt.

5.4 pH-Wert-Titrationen ausgewiihlter FluBsedimente
Die Ergebnisse von Titrationen mit Salpetersiure, c(HNOz) = 1 mol/l. zur Ermittlung der

Pufferkapazititen zeigt Bild 2 an drei Sedimentbeispiclen. Es handelt sich um relativ
schwach gepufferte Sedimente. die in Suspensionen von jeweils 100 g/l eingesetzt wurden.
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Tabelle 6. Elutions-Index. ermittelt durch die austauschbaren Anteile mit Ammoniumacetat-Losung,
¢(CH; - COONH,) = | mol/l: bezogen auf Rhein-Background: Cu = 51 mg/kg. Pb = 30 mg/ky,
Zn = 115 mg/kg, Cd = 0.3 mg/kg (Werte mit 100 multipliziert).

Neckar Main Rhein Elbe Weser
Kupfer 0.2 - 1 1 -
Blei 1 1 2 1 1
Zink 7 9 28 36 9
Cadmium 30 30 230 30 -
Summe oxisch 38 40 261 68 10
anoxisch 0.5 0.3 8 >4 4

Die Titrationskurve fiir das Rheinsediment zeigt im pH-Wert-Bereich zwischen 5.5. und 6
ein kleines Plateau, welches auf einen geringen Carbonatgehalt hinweist, der aber nach
Zugabe von 80 mmol Sduredquivalenten verbraucht ist. Im Gegensatz dazu fallen die
Titrationskurven fiir die beiden Elbesedimente stetig ab, da der Gehalt an Carbonaten fast
zu vernachlassigen ist.

@ Rhein

{JElbe (NeBkanal)

4 Elbe (Harb. Binnenhafen)

pH-Wert

3
2
Bild 2. Verinderung der pH-Wer-
te (Titrationskurven) von Suspen-
sionen (100 g/1) von Sedimentpro-
1 ; ' 4 ben aus Rhein und Elbe nach Zu-
0 20 40 60 80 gabc von Salpetersidure. c(HNO )

Saureaquivalente in mmol = 1 mol/l.
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e o TS der pocdimentqualitar” in

Bei den Elbesedimenten fillt auf, da3 die Probe aus dem Harburger Binnenhafen einen
Anfangs-pH-Wert von 4.3 besitzt. Es handelt sich um ein etwa | Jahr altes, urspriinglich
sulfidreiches Material, welches im feuchten Zustand gekiihlt aufbewahrt wurde und in
dieser Zeit aufgrund des hohen Séurepotentials und der geringen Pufferkapazitit versau-
erte. Entsprechende pH-Werte werden auch auf Hamburger Hafenschlickspiilfeldern
gemessen [50]. Der pH-Kurvenverlauf der beiden Elbeproben zeigt, daB sich Sedimente
aus demselben Gewisserbereich sehr unterschiedlich verhalten kénnen.

6 Ausblick

Im Vergleich zu dem Stand der Diskussion von Ende 1986, wie er in dem Bericht des
Fachausschusses ..Gewissersedimente* wiedergegeben wurde [1], sind Fortschritte bei der
Entwicklung von Sedimentqualititskriterien erzielt worden. In bestimmten Teilaspekten
der Sedimentproblematik, beispielsweise fiir die Umlagerung von kontaminierten FluBsc-
dimenten, konnten vorldufige Bewertungen vorgenommen werden.

Wihrend die Kriterienansitze iiber Gleichgewichtsverteilungen wegen der noch offenen
Fragen bei der Beschreibung von Metaliwechselwirkungen [S1, 52] insgesamt zumindest
kurzfristig nicht anwendbar sein diirften, sind wir der Ansicht, daB beispielsweise mit dem
Background-Ansatz", modifiziert durch einen .. Toxizititstaktor", ein ausreichender Maf-
stab fiir die Bewertung der Belastungsintensitit und auch teilweise bereits des Gefihr-
dungspotentials von Gewiissersedimenten vorliegt. Wie die hicr dargestellten Beispiele
zeigten, koénnen mit dem Elutionsansatz diese Bewertungen generell bestiitigt werden. Da
jedoch Elemente wie Quecksilber und die organischen Verbindungen mit dem vorliegen-
den Elutionsschema nicht erfaBt bzw. ihr Verhalten nicht prognostiziert werden kénnen,
kommt dieser Ansatz z. Z. als Primirkriterium nicht in Frage. Es sollte jedoch auf die
schweizerische Verordnung iiber Schadstoffe im Boden vom 9. Juli 1986 hingewiesen
werden, die Richtwerte fiir Spurenmetalle nicht nur als Gesamtgehalte. sondern fiir einige
Beispiele auch als Konzentrationen im NaNO;-Auszug auflistet. Anhang zu Artikel 5 der
schweizerischen Verordnung iiber Schadstoffe im Boden (VSBo) vom 9. Juni 1986 gibt
folgende Richtwerte fiir 16sliche Schadstoffkonzentrationen des Bodens (Natriumnitrat,
¢ = 0,1 mol/l; Gewichtsverhiltnis von Bodenprobe zu Losemittel betrdagt 1 zu 2.5):
Pb = 1,0 ug/g: Cd = 0,03 pg/g: Cu = 0,7 ug/g: Ni = 0.2 pg/g: Zn = 0,5 pyg.

Eine andere Seite der Kriterienentwicklung, die Beschreibung der potentiellen Veriinde-
rungen der Substrateigenschaften, wurde hier erstmals vorgestellt. Auch dieser Ansatz
schlieBt generell an die Entwicklungen bei der Bewertung des . Filtersystems Boden™ [53]
an, wo z. Z. versucht wird, die relative Bindungsstirke von Schwermetallen und die
Gefihrdung des Grundwassers durch EinfluBgroBen wie ,.pH-Wert™, . Humusgehalte™ und
.Fe-Oxid-Anteile* abzuschitzen. Fiir das System ..Sediment* spielen die Verinderungen
der pH-Werte als Folge der Oxidation von Sulfidkomponenten eine vorrangige Rolle. Wir
haben deshalb vorgeschlagen. einen Ansatz fiir die Bewertung des ..Siurebildungspotenti-
als™ zu tibernebmen, der fiir die Prognose von sauren Bergehaldenlosungen entwickelt
wurde [54].

Bei der weitercn Entwicklung der Methoden fiir eine Prognose der pH-Werte, dic im
Verlauf der Sediment-, Diagenese™ auftreten konnen, sollte es moglich sein, auch die
entsprechenden Losungsanteile von Metallen (und ionischen organischen Substanzen)
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abzuschétzen. Fiir anorganische Systeme liegen entsprechende Modelle vor, doch werden
mittelfristig die Unsicherheiten iiber den EinfluB organischer Komponenten bestehen
bleiben.

Das Hauptziel bei der Entwicklung von Sedimentqualitatskriterien ist die Beurteilung
des Gefihrdungspotentials fiir Organismen. Eine wichtige Aufgabe bei der zukiinftigen
Kriterienentwicklung wird es deshalb sein, die Daten aus den chemischen Ansidtzen mjt
den Informationen aus biologischen Tests zu verbinden. In diesem Zusammenhang sej
auch auf die Versuche hingewiesen, Toxizitits-,.Screening*-Tests — z. B. Microtox-, ATP-
TOX- und Gentoxizititstests — auf Sedimentextrakte anzuwenden [55].
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