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8 Diskussion

8.1 Kontamination der Oberflächenwässer

In allen untersuchten Wasserproben, die mit Grubenwässern aus dem Steinkohlenbergbau verunreinigt sind, wurden erhöhte 226Radiumaktivitätskonzentrationen (bis zu ca. 13-fach) analysiert. Dagegen liegen in den unbelasteten Proben die Aktivitätskonzentrationen unterhalb einer Nachweisgrenze von 0,015 Bq/L. Diese Konzentrationen entsprechen denen, die in unbelasteten Oberflächenwässern (ca. 0,004 Bq/L, Unscear 1982) auftreten. Im Sickingmühlenbach, in den Grubenwässer des Bergwerkes Auguste Victoria eingeleitet werden, sind die Aktivitätskonzentrationen mit Maximalwerten von bis zu 0,163 Bq/L ebenso wie in den Wässern der Einleitung der Zeche Rossenray mit Maximalwerten bis zu 0,132 Bq/L deutlich höher als in den Flüssen Lippe und Fossa Eugeniana (Tab. A-1 bis Tab. A-16). In diesen beiden Flüssen beruht die Konzentrationsabnahme zum einen auf Verdünnungseffekten und zum anderen auf Ausfällungen von Radium als Radiobaryt ((Ba,Ra)SO4) (Tab. 7-4, Tab. 7-19). Sowohl in der Lippe als auch in der Fossa Eugeniana sind die 226Radiumaktivitätskonzentrationen unmittelbar abstromig der Einleitungen wesentlich verringert, ändern sich bis zur Mündung in den Rhein dann aber kaum noch 
(Abb. 7-6, Abb. 7-26). In der deutlich kleineren Fossa Eugeniana ist sie um den Faktor 7,5 im Gegensatz zu unbelasteten Oberflächenwässern (Unscear 1982) auf 0,030 Bq/L erhöht. In der Lippe dagegen sinken die Konzentrationen durch größere Verdünnungseffekte auf 0,020 Bq/L, was einer Erhöhung der 226Radiumaktivitätskonzentration gegenüber unbelasteten um den Faktor 5 entspricht. Abstromig des Bergwerkes Lippe konnte keine Erhöhung der 226Radiumaktivitätskonzentration festgestellt werden. Da die Zecheneinleitung nicht direkt beprobt werden konnte, ist der zuvor beschriebene Effekt der Konzentrationsabnahme aufgrund von Ausfällungen und Verdünnungseffekten hier nicht direkt zu beobachten. 

Untersuchungen von Gans et al. (1982) an der Lippe ergaben ähnliche Mittelwerte der 226Radiumaktivitätskonzentrationen. Die Autoren berichten von 0,005 Bq/L 226Radium anstromig von Marl, während im weiteren Verlauf 0,037 Bq/L analysiert wurden.

Vergleichbare 226Radiumaktivitätskonzentrationen treten auch in Flüssen des oberschlesischen Steinkohlenbergbaus mit Konzentrationen von 0,040 Bq/l auf (Wardaszko 1996).

Ähnlich wie im Ruhr-Revier kann für das oberschlesische Steinkohlenrevier, dessen Deckgebirge (Trias bis Quartär mit mächtigen Salzablagerungen im Tertiär) relativ undurchlässig gegenüber meteorischen Wässern ist, ein Zusammenhang der Radionuklidbelastung mit zirkulierenden, salinaren Tiefenwässern angenommen werden.

Obwohl jede Probenahmestelle über 14 Monate beprobt worden ist, kann davon ausgegangen werden, daß die Maximalkonzentrationen vermutlich höher liegen: Aufgrund der günstigeren Nachtstromtarife werden größere Mengen Grubenwasser in der Nacht zu Tage gefördert. Diese Annahme konnte in einer 24-Stunden-Messung am Sickingmühlenbach (LW3) bestätigt werden (Abb. 8-1). Sowohl die 226Radiumaktivitätskonzentrationen (um den Faktor 6,7) als auch die Wassermenge im Sickingmühlenbach stiegen im Laufe der Nacht deutlich an. 

[image: image1.wmf]0

0,01

0,02

0,03

0,04

0,05

0,06

0,07

0,08

0,09

15:50

16:50

17:50

18:50

19:50

20:50

21:50

22:50

23:50

00:50

01:50

02:50

03:50

04:50

05:50

06:50

07:50

08:50

09:50

10:50

11:50

12:50

13:50

14:50

15:50

Zeit der Probenahme

226

Ra [Bq/L]

NWG

< 0,015


Abb. 8-1:
Tageszeitlicher Verlauf der 226Radiumaktivitätskonzentration (2(-Fehler) am 22./23.09.99

(Meßpunkt LW3).

Neben diesen tageszeitlichen Schwankungen variieren die Konzentrationen auch von Tag zu Tag sehr stark, da die geförderten Wässer aus unterschiedlichen Teufen und aus verschiedenen Zechen stammen können. Besonders hohe 226Radiumaktivitätskonzentrationen treten in den aus größeren Tiefen zufließenden Tiefensolen der Störungen auf. Die Zuflüsse dieser thermalen Tiefensolen sind allerdings im Vergleich mit den Zuflüssen aus dem Hangenden und aus den angefahrenen Schichten relativ klein, so daß in der Regel Wässer mit mittleren 226Radiumkonzentrationen gefördert werden.

Wie die in Kap. 4 beschriebene Schichtenfolge des Oberkarbon zeigt, kommt es im Zuge der Nordwanderung des Steinkohlenbergbaus zu immer größeren Teufen, in denen Kohle abgebaut werden kann. Aufgrund der größeren Tiefen werden die zufließenden Wassermengen deutlich reduziert, da kein Niederschlagseinfluß mehr erkennbar ist. Allerdings steigt mit der Tiefe der Salzgehalt der Solen, so daß mit steigenden 226Radiumkonzen-trationen gerechnet werden muß. 

Unter Zuhilfenahme der jährlichen Grubenwasserabgaben (Emschergenossenschaft 1991, Lineg 1995) können folgende Gesamtjahresfrachten an 226Radium abgeschätzt werden (Tab. 8-1, Feige 1997).

Tab. 8-1:
Grubenwasserabgaben und 226Radium-Jahresfrachten ausgewählter Schachtanlagen im Ruhr-Revier (nach Feige 1997).

Schachtanlage
Grubenwasserabgabe

* 106 [m3/a]
226Ra-Konzentration

[Bq/L]
226Ra-Jahresfracht

[GBq/a]

Niederberg/Rossenrayx
7,80
0,57
4,5

Schlägel & Eisenx
0,76
8,50
6,5

Concordiaxx
2,84
1,35
3,8

Consolidationxx
1,36
4,22
5,7

General Blumenthalxx
1,56
1,15
1,8

Haardtxx
2,55
2,00
5,1

Auguste Victoriax
2,65
12,00
31,8

Summe


59,2

x: Messungen nach Feige (1997), xx: Messungen nach Schweer (1995), 1/3 von sechs Wochenmittelwerten

Die ausgewählten Schachtanlagen emittieren pro Jahr ca. 60 GBq 226Radium, womit die von Gans et al. (1984) berechnete Gesamtjahresfracht von 40 GBq/a bereits um 20 GBq /a überschritten wird. 

Durch den Steinkohlenbergbau werden nach Struckmeier (1990) pro Jahr 20 * 106 m3 höher konzentrierte Grubenwässer gefördert. Nimmt man eine 226Radiumaktivitätskonzen-tration von ca. 10 Bq/L an, so beträgt die Gesamtjahresfracht durch höher mineralisierte Tiefenwässer 200 GBq/a. Addiert man noch die Aktivitätskonzentrationen der weniger mineralisierten Deckgebirgssolen hinzu, werden möglicherweise über 300 GBq/a 226Radium emittiert.

Im oberschlesischen Steinkohlenrevier, in dem ebenfalls große Mengen mit Radionukliden verunreinigter Grubenwässer anfallen, wird vermutet, daß durch die Förderung einer Million Tonnen Kohle ca. 2 GBq 226Radium in die Umwelt abgegeben werden (Skubacz et al. 1991).

Neben den beschriebenen 226Radiumaktiviätskonzentrationen sind in den Wässern auch alle anderen untersuchten Ionen (Ba2+, Sr2+, Ca2+, Mg2+, K+, Na+, Cl-, SO42-) deutlich erhöht. 

Korrelationsanalyse

Aufgrund der Datenverteilung, die für die meisten Elemente keiner Normalverteilung entspricht, wurde die folgende Korrelation nach Spearman-Rho durchgeführt (Janssen & Laatz 1994). Exemplarisch sind diese Ergebnisse für die Lippewasserproben in Tab. 8-2 dokumentiert, die übrigen Daten sind im Anhang (Tab. A-45 bis A-47) aufgeführt. 

Tab. 8-2: Korrelationskoeffizienten nach Spearman-Rho der Lippewasserproben mit N= 136.

Parameter
Leitfähig-keit
226Ra2+
Ba2+
Sr2+
Ca2+
Mg2+
K+
Na+
SO42-
Cl-

Leitfähig-keit
1,000
0,332
0,792
0,975
0,768
0,951
0,890
0,982
0,930
0,958

226Ra2+
0,332
1,000
0,406
0,361
0,258
0,329
0,315
0,358
0,331
0,328

Ba2+
0,792
0,406
1,000
0,830
0,547
0,751
0,728
0,780
0,694
0,819

Sr2+
0,975
0,361
0,830
1,000
0,771
0,963
0,889
0,977
0,923
0,959

Ca2+
0,768
0,258
0,547
0,771
1,000
0,834
0,742
0,764
0,826
0,748

Mg2+
0,951
0,329
0,751
0,963
0,834
1,000
0,926
0,962
0,968
0,929

K+
0,890
0,315
0,728
0,889
0,742
0,926
1,000
0,893
0,919
0,857

Na+
0,982
0,358
0,780
0,977
0,764
0,962
0,893
1,000
0,939
0,962

SO42-
0,930
0,331
0,694
0,923
0,826
0,968
0,919
0,939
1,000
0,897

Cl-
0,958
0,328
0,819
0,959
0,748
0,929
0,857
0,962
0,897
1,000

226Radium ist weder positiv noch negativ mit allen anderen untersuchten Elementen korreliert, wobei die größte Ähnlichkeit zum Barium besteht. Dieses Ergebnis, wenn auch deutlich besser, ist aufgrund der chemischen Ähnlichkeit dieser beiden Elemente, erwartet worden.

Mit Ausnahme des schon erwähnten 226Radiums sind die anderen Elemente untereinander und die Leitfähigkeit positiv korreliert, wobei Barium in allen untersuchten Fällen die kleinsten Korrelationskoeffizienten aufweist. Die schlechten Koeffizienten der beiden Erdalkalien 226Radium und Barium beruhen auf den unterschiedlichen Lösungs-Fällungs-Verhalten im Vergleich zu den anderen Elementen. Wenn die hoch salinaren Tiefenwässer in die Vorfluter gelangen und dort mit sulfathaltigen Oberflächenwässern gemischt werden, fällt Bariumsulfat aus, welches 226Radium mitfällt, so daß Radiobaryt entsteht. Alle anderen Elemente verbleiben in Lösung und da sie prozentual den Hauptanteil ausmachen, nimmt auch die Leitfähigkeit nicht meßbar ab. 

Die übrigen Erdalkalien Strontium, Calcium und Magnesium sind sowohl untereinander mit Korrelationskoeffizienten von 0,77 bis 0,96 als auch mit den Elementen Natrium 
(0,76-0,98) und Kalium (0,74-0,93) positiv korreliert. Wie zu erwarten war, sind die beiden Alkalielemente untereinander ebenfalls positiv mit einem Koeffizienten von 0,89 korreliert. 

Die beiden analysierten Anionen Chlorid und Sulfat korrelieren ebenfalls sehr gut mit den untersuchten Kationen mit Ausnahme von Barium und Radium. Im Falle des Chlorids ist allerdings eine positive Korrelation zum Radium, wie sie auch von Schweer (1995) in Grubenwässern festgestellt wurde, angenommen worden. Im Gegensatz zum Grubenwasser, in dem das Radium noch keinen Kontakt zu sulfathaltigen Oberflächenwässern hatte, unterliegt es im Verlauf der Lippe schon einigen chemischen Prozessen, wie Fällungen oder Adsorptionen, so daß der kleine Korrelationskoeffizient (0,328) darauf zurückzuführen ist. Beim Sulfat hingegen ist eine negative Korrelation mit Barium und Radium vermutet worden, da die Anwesenheit von hohen Sulfatmengen die beiden genannten Elemente ausschließt. Daß der Korrelationskoeffizient nicht negativ ist, kann verschiedene Gründe haben. So werden z. B. den Grubenwässern Steinschutzmittel zugegeben, die Ausfällungen verhindern sollen (mündl. Mitteilung Klös 1998). 

8.2 Kontamination der Sedimente

Im Vergleich zu den unbelasteten Sedimenten zeigen die durch Grubenwasser beeinflußten Sedimentproben deutlich erhöhte Radionuklidkonzentrationen. Die Proben LS1 bis LS4, die anstromig der Grubenwasserzuflüsse der Zeche Auguste Victoria entnommen wurden, liegen mit Aktivitätskonzentrationen zwischen 10 und 50 Bq/kg 226Radium im Bereich unbelasteter Sedimente (Abb. 8-2) (Barth et al. 1998). Abstromig des Sickingmühlenbaches steigen die Aktivitätskonzentrationen der untersuchten Nuklide deutlich an. So beträgt die 226Radiumaktivitätskonzentration am Meßpunkt LS7 425 Bq/kg, was einer 15-fachen Konzentrationserhöhung entspricht. Abstromig dieses Meßpunktes sinken die Konzentrationen bis zur erneuten Einleitung von Grubenwässern des Bergwerkes Lippe in Dorsten bis auf 109 Bq/kg und steigen dann wieder bis auf 365 Bq/kg an. Bis zur Mündung in den Rhein sinkt die 226Radiumaktivitätskonzentration wieder auf das geogene Hintergrundniveau ab. 
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Abb. 8-2:
Radionuklidaktivitäskonzentrationen (2(-Fehler) und das 226Ra/228Ra-Verhältnis der Lippe-Sedimente.

Die entfernungsbedingte Abnahme der Radionuklidkonzentration beruht auf dem Ausfallen des Radiums und Bariums mit Sulfat zum Radiobaryt. Besonders im Sickingmühlenbach ist Radium zu 99 % residual als Radiobaryt gebunden (Abb. 7-39).

Da mit zunehmender Entfernung zum Einleiter der residual gebundene Anteil des Radiums abnimmt (Abb. 7-38, 7-40), ist davon auszugehen, daß das Radium im weiteren Flußverlauf in größerem Maße adsorptiv aus dem Wasser entfernt wird, was auch die Extraktionsversuche gezeigt haben. In den vom Einleiter weiter entfernten Sedimenten nimmt zwar die 226Radiumaktivitätskonzentration ab, allerdings steigt der Anteil der mobilen Fraktion an. Verbindet man die ermittelten Radiumaktivitätskonzentrationen (Tab. 7-4) mit den Ergebnissen der Extraktionsversuche (Abb. 7-38) so ergibt sich eine absolute Radiumverteilung, die zeigt, daß sich hauptsächlich die residuale Fraktion ändert (Abb. 8-3). Die anderen Fraktionen nehmen, absolut gesehen, ebenfalls ab, allerdings deutlich langsamer. Das zeigt, daß eingeleitetes 226Radium – wie die nicht residualen Fraktionen belegen – weiter stromabwärts gelangt, als die residuale Fraktion dies vermuten lassen würde. 
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Abb. 8-3:
Absolutverteilung von 226Ra in den extrahierten Fraktionen der Lippesedimente. 

Da die Aktivitätskonzentration von 226Radium in der Sedimentprobe LS3 mit ca. 10 Bq/kg sehr gering ist, konnte in den meisten Extraktionslösungen (Fraktion 2 bis 6) kein 226Radium nachgewiesen werden. Um Fehlaussagen in der Nähe der Bestimmungsgrenze zu vermeiden, wird in Abb. 8-3 für den Probenahmepunkt LS3 die Gesamtkonzentration als residualer Teil angegeben.

Ähnlich wie in den Lippe-Sedimenten, sinken auch die Aktivitätskonzentrationen in den Sedimenten der Fossa Eugeniana (Abb. 8-4). Diese zeigen im Gegensatz zu unbelasteten Sedimenten erhöhte Aktivitätskonzentrationen, die ebenfalls mit zunehmender Entfernung zur Einleitung der Grubenwässer wieder abnehmen. Einzige Ausnahme bildet das Sediment der Probenahmestelle FS4 (Tab. 7-19), bei dieser Probe kann davon ausgegangen werden, daß sie älter als alle anderen ist. Wie schon in Kapitel 7.1.2.2 beschrieben, kann über das Verhältnis 226Radium zu 228Radium bei bekannter Wasserzusammensetzung ein ungefähres Alter der Sedimente abgeschätzt werden. Da die Wässer des Ruhr-Reviers ein annähernd konstantes 226Radium/228Radium-Verhältnis von 2 (Schweer 1995) besitzen, kann zumindest das relative Alter der unterschiedlichen Sedimente abgeschätzt werden. Das heißt je größer das Verhältnis wird, um so älter ist das Sediment. 

Das durchschnittliche 226Ra/228Ra-Verhältnis in Grundwässern beträgt ca. 0,59, was auch annähernd dem der natürlichen Uran/Thorium-Verteilung in Gesteinen entspricht (Ivanowich & Harmon 1992). Das von Schweer ermittelte Verhältnis von 2 kann mit einer anderen, wenn auch unwahrscheinlichen,  Uran/Thorium-Verteilung in den Gesteinen des Ruhr-Reviers oder mit dem Abschluß des Lösens der Nuklide 226Radium und 228Radium vor ca. 10 Jahren erklärt werden (Wiegand et al. 1996). 

Die Sedimente aus der Lippe weisen im unbelasteten Verlauf ein Verhältnis von ca. 2 auf. Im belasteten Bereich wird dieses Verhältnis mit Ausnahme zweier Proben größer, im Mittel beträgt es hier ca. 3, mit einem Maximalwert von 5,5. Anders hingegen ist das 226Ra/228Ra-Verhältnis in den Fossa Eugeniana-Sedimenten, wo es mit Ausnahme der Probe FS4 ca. 5 beträgt. Im Vergleich zum Sediment FS4 mit einem Wert von 10 ist das mittlere Verhältnis der Fossa Eugeniana-Sedimente nur halb so groß, was auf ein höheres Alter dieses Sedimentes hindeutet. Daher ist zu vermuten, daß vor einigen Jahren größere Radionuklidfrachten zu Tage gefördert wurden.
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Abb. 8-4:
Radionuklidaktivitätskonzentrationen (2(-Fehler) und das 226Ra/228Ra-Verhältnis der Fossa Eugeniana-Sedimente.

Die mit Abstand höchsten Radionuklidgehalte wurden im Sickingmühlenbach ermittelt. Dort betragen die Aktivitäten der Nuklide 226Radium und 228Radium 15.000 Bq/kg bzw. 6.480 Bq/kg. Ebenfalls 15.000 Bq/kg 226Radium wurden in Altlasten des ostdeutschen Uranbergbaus ermittelt (Röhnsch 1996). In Sedimenten, die durch Ölförderungen beeinflußt sind, wurden wie im Sickingmühlenbach ähnlich hohe 226Radiumaktivitäts-konzentrationen mit Werten bis zu 21.000 Bq/kg analysiert (Pardue et al 1998). Auch hier ist das Radium mit Barium als schwerlösliches Radium-Bariumsulfat (Radiobaryt) gebunden. 

Die Konzentrationen der Lippe- bzw. Fossa Eugeniana-Sedimente liegen in der gleichen Größenordnung, wie die der Sedimente aus der Zwickauer Mulde (durch Uranbergbau beeinflußt), die 226Radiumaktivitätskonzentrationen von 640 Bq/kg aufweisen (Jurk et al. 1995).

Das Verhältnis der beiden Radiumisotope in den Sickingmühlenbach-Sedimenten ist vergleichbar mit dem in den Lippesedimenten gefundenen, denn auch hier beträgt es ca. zwei. 

Nur in den unbelasteten Sedimenten (LS1 bis LS4) befindet sich 226Radium mit 210Blei im radioaktiven Gleichgewicht, während dieses in allen anderen Proben noch nicht erreicht ist. Dies hat mehrere Ursachen: Zum einen sind die belasteten Sedimente noch nicht so alt, daß genügend Blei nachgewachsen ist und zum anderen kann dieses Gleichgewicht durch Radonemanation aus den Sedimenten gestört sein. 

Ebenso wie die untersuchten Radionuklide sind auch die Erdalkalien Barium und Strontium sowie einige Schwermetalle, wie z. B. Blei, Vanadium und Zink in den kontaminierten Sedimenten deutlich erhöht. Aber auch diese Konzentrationen nehmen im Verlauf der beiden untersuchten Flüsse wieder bis auf das Ausgangsniveau ab (Tab. 7-6, 7-21). Die Konzentrationen aller genannten Elemente liegen unter den Grenzwerten nach der Klärschlammverordnung §4 Abs. 12 (1992). Ebenso sind die Konzentrationen der untersuchten Elemente unterhalb der Prüfwerte nach § 8 Abs. 1 Satz 2 Nr. 1 des Bundes-Bodenschutzgesetzes (BBodSchV 1999). 

Korrelationsanalyse

Für die Korrelationsanalyse der Sedimentdaten wurde aufgrund einer Normalverteilung der Daten das Verfahren nach Pearson gewählt (Janssen & Laatz 1994). Tab. 8-3 enthält exemplarisch einige Korrelationskoeffizienten ausgewählter Elemente der Lippesedimente. Alle anderen Elemente sowie die Daten der Fossa Eugeniana-Sedimente sind im Anhang (Tab. A-48, Tab. A-49) aufgeführt. 

Tab. 8-3:
Korrelationskoeffizienten nach Pearson der Lippe Sedimente mit N= 20.
Parameter
226Ra
228Ra
210Pb
Ba
Sr
Pb
V
Zn

226Ra
1,000
0,866
0,962
0,986
0,940
0,871
0,770
0,902

228Ra
0,866
1,000
0,796
0,840
0,866
0,764
0,785
0,752

210Pb
0,962
0,796
1,000
0,949
0,952
0,918
0,750
0,963

Ba
0,986
0,840
0,949
1,000
0,946
0,848
0,729
0,921

Sr
0,940
0,866
0,952
0,946
1,000
0,921
0,838
0,962

Pb
0,871
0,764
0,918
0,848
0,921
1,000
0,896
0,914

V
0,770
0,785
0,750
0,729
0,838
0,896
1,000
0,729

Zn
0,902
0,752
0,963
0,921
0,962
0,914
0,729
1,000

Im Gegensatz zu den Wassserproben korreliert 226Radium in den Sedimentproben sehr gut mit den anderen untersuchten Elementen. Die beste Korrelation tritt, wie zu erwarten, aufgrund der chemischen Ähnlichkeit wieder mit dem Barium auf. Die vergleichsweise schlechte Korrelation zwischen 226Ra und 228Ra ist auf die größeren Unterschiede der Halbwertszeiten beider Isotope zurückzuführen. Die anderen Elemente wie z. B. Zink verhalten sich ähnlich wie die Radionuklide. Da die gehobenen Grubenwässer große Elementfrachten zu Tage bringen, fallen die enthaltenen Elemente vergleichbar aus, was durch die guten Korrelationskoeffizienten deutlich wird. 

8.3 Kontamination der Böden

Die aus hochwasserbeeinflußten Böden entnommenen Proben zeigen in den durch Grubenwässer kontaminierten Gewässerverläufen deutlich höhere Radionuklidgehalte als Proben aus hochwasserunbeeinflußten Bereichen (Tab. 7-9, 7-24). In den unbeeinflußten Proben beider Untersuchungsgebiete liegen die 226Radiumaktivitätskonzentrationen auf dem Niveau der geogenen Hintergrundaktivität, die für 226Radium je nach Region in Deutschland zwischen 13 Bq/kg und 48 Bq/kg (Iyengar 1990) angegeben wird (Tab. 7-9, 
Tab. 7-24). Dagegen liegen die Aktivitätskonzentrationen der beeinflußten Proben mit Maximalkonzentrationen von 913 Bq/kg 226Ra und 195 Bq/kg 228Ra an der Lippe bzw. 834 Bq/kg 226Ra und 214 Bq/kg 228Ra an der Fossa Eugeniana wesentlich höher. Die gemessenen Aktivitäten der beiden Radiumisotope sind, anders als bei den Sedimenten, geringer als die Aktivitäten in Böden der Zwickauer Mulde, wo Maximalkonzentrationen von 4.242 Bq/kg 226Ra und 195 Bq/kg 228Ra ermittelt wurden (Barth et al. 1998).

Mit zunehmender Entfernung zur Wasserlinie nehmen die Konzentrationen aufgrund der weniger häufigen Überschwemmungen und der kürzeren Dauer der Überflutungen ab. Auch die im Jahre 1999 ermittelten höheren Konzentrationen der Proben sind auf vermehrt auftretende, langanhaltende Hochwässer im Frühjahr 1999 zurückzuführen. 

Wie schon bei den Sedimentproben festgestellt wurde, steht 210Pb auch in den Bodenproben nur in den unbeeinflußten Proben im radioaktiven Gleichgewicht mit 226Ra. Allerdings weisen auch die im Jahre 1999 aus nahezu hochwasserunbeeinflußten Bereichen entnommenen Proben ein Ungleichgewicht auf, das darauf schließen läßt, daß die enormen Hochwässer auch diese Bereiche kurzfristig überschwemmt haben. Darauf deuten auch die höheren Konzentrationen im Gegensatz zu denen des Jahres 1998 hin. 

Auch die Konzentrationen der meisten anderen Elemente, vor allem die Barium-, Chrom-, Kupfer-, Blei-, Strontium- und Zinkkonzentrationen, sind in den beeinflußten Böden deutlich erhöht und überschreiten in den Böden an der Lippe sogar die Grenzwerte nach der Klärschlammverordnung §4 Abs. 8 (1992). Der Grenzwert für Blei wird maximal 2-fach, der für Kupfer 3-fach und der Zinkgrenzwert sogar 6-fach überschritten. Wird das Bundes-Bodenschutzgesetz zur Beurteilung herangezogen, so überschreitet lediglich eine Bleikonzentration den strengsten Prüfwert nach § 8 Abs. 1 Satz 2 Nr. 1 (BBodSchV 1999). 

Ebenso wie die Radionuklidkonzentrationen nehmen die Konzentrationen der untersuchten Elemente mit zunehmendem Abstand vom Ufer ab. 

8.4 Bewertung der Ortsdosisleistungen

Spätestens bei der Einleitung hochsalinarer Grubenwässer in Oberflächengewässern kommt es zur Ausfällung von Radiobaryt ((Ba,Ra)SO4), wenn barium- und radiumhaltiges Tiefenwasser mit sulfatreichen Oberflächenwässern in Berührung tritt. Im Verlauf des Sickingmühlenbaches treten mächtige Absätze des Radium-Bariumsulfates auf, was sich durch sehr hohe Ortsdosisleistungen bemerkbar macht. Die höchsten Ortsdosisleistungen mit 6.000 nSv/h wurden in der Nähe des Einleitungsbauwerkes der Zeche Auguste Victoria über Sedimenten ermittelt. Diese Ortsdosisleistungen sind höher als die maximalen Ortsdosisleistungen im Bereich des ehemaligen ostdeutschen Uranbergbaus, wo Maximalwerte von 4.660 nSv/h gemessen wurden (Biesold et al. 1996). Aber auch weiter stromabwärts, ca. 100 m vor der Mündung des Sickingmühlenbaches in die Lippe, betragen die Ortsdosisleistungen über den Sedimenten immer noch 1.700 nSv/h (Kap. 7.1.4). Diese Ortsdosisleistungen entsprechen denen auf Absetzanlagen, Halden und Schlämmteichen der Wismut GmbH im Erzgebirge (1730 nSv/h, Bundesumweltministerium 1993), die mit einem Aufwand von 13 Milliarden DM saniert wurden (Bundesministerium für Wirtschaft 1995). 

Ebenso weisen auch die bei Hochwasser überfluteten Böden entlang des Baches erhöhte Ortsdosisleistungen mit Maximalwerten von bis zu 850 nSv/h auf, die im Vergleich zum bundesdeutschen Durchschnittswert (100 nSv/h) (Röhnsch 1996) um den Faktor 8,5 erhöht sind.

Die großen Radionuklidfrachten der eingeleiteten Grubenwässer des Steinkohlenbergbaus führen im weiteren Gewässerverlauf zu erhöhten Radionuklidkonzentrationen in Sedimenten und hochwasserbeeinflußten Böden und somit zu deutlich höheren Ortsdosisleistungen. Bereits Klös (1979) und Schweer (1995) haben über erhöhte Radionuklidkonzentrationen in Böden und Sedimenten im rechtsrheinischen Steinkohlenrevier entlang der Lippe berichtet. Die Lippe tritt regelmäßig bei Hochwasser über die Ufer, so daß abgelagerte Sedimentationsschichten im hochwasserbeeinflußten Bereich detektiert wurden 
(Abb. 7-14). Während die unbelasteten Probenahmestellen Ortsdosisleistungen von ca. 60 nSv/h aufweisen, wurden im beeinflußten Gewässerverlauf Werte von bis zu 350 nSv/h in unmittelbarer Ufernähe gemessen. Bei Ortsdosisleistungen > 300 nSv/h spricht die Strahlenschutzkommission von radiologisch signifikanten Werten. Diese nehmen mit zunehmendem Abstand zum Gewässer aufgrund der weniger häufigen Überschwemmung wieder deutlich ab. Die häufig überschwemmten Böden akkumulieren demnach mehr Radionuklide, was auch durch die gammaspektroskopische Analyse der Bodenproben bestätigt wurde. Im Mündungsbereich der Lippe in den Rhein wurden immer noch sehr hohe Ortsdosisleistungen gemessen, da diese Flächen im Jahresverlauf am häufigsten und am längsten vom Lippewasser überflutet werden. 

Im linksrheinischen Steinkohlenbezirk entlang der Fossa Eugeniana kommt es ebenfalls zu deutlich erhöhten Ortsdosisleistungen auf Sedimenten und Böden. Allerdings sind diese im Einleitungsbauwerk der Zeche Rossenray mit Ortsdosisleistungen von 1.200 nSv/h niedriger als im Sickingmühlenbach. Am Pumpwerk Krumsteg wurden dagegen Ortsdosisleistungen von bis zu 3.200 nSv/h gemessen, was vermutlich mit dem längeren Kontakt des Wassers mit sulfathaltigen Wässern zusammenhängt. 

Abstromig des Pumpwerkes Krumsteg ist in der kanalartig eingetieften Fossa Eugeniana eine Sedimentation nur in Stillwasserzonen möglich, wogegen im Alten Rhein die Sedimentation fast vollständig ist (Wiegand et al. 1996). 

Eine sehr starke Kontamination der Böden wurde im Gebiet zwischen Rheinberg und Ossenberg (Alter Rhein) festgestellt, da es hier häufig zu starken Überflutungen kommt. Wie auch schon bei den Lippeböden beobachtet, nehmen die in Ufernähe deutlich erhöhten Ortsdosisleistungen mit zunehmender Entfernung vom Gewässer ab (Abb. 7-38). Abstromig der Schleuse Ossendorf ist die Ortsdosisleistung wieder auf das geogene Hintergrundsniveau abgesunken, da diese Flächen häufiger bei Rheinhochwässern überflutet werden. 

Die Ergebnisse der Sediment- und Bodenanalysen (Kap. 7.1.2, 7.1.3, 7.2.2, 7.2.3) haben gezeigt, daß 226Radium und 210Blei in den beeinflußten Proben noch nicht im radioaktiven Gleichgewicht stehen, so daß mit der Zeit die Aktivitätskonzentrationen der extrem radiotoxischen Pb-Isotope ansteigen werden. 

Wie auch schon Wiegand et al. (1996) festgestellt haben, besitzt die Vegetation einen großen Einfluß auf die gemessenen Ortsdosisleistungen. Sowohl an der Lippe als auch an der Fossa Eugeniana wurden an Flächen mit vorwiegend dichtem Gräserbewuchs höhere Werte als über unbewachsenen Flächen gemessen (Abb. 7-16, Abb. 7-38). Diese erhöhten Aktivitäten bleiben auch nach Entfernen der Pflanzen unverändert, so daß sich die Radionuklide nicht in den Pflanzen angereichert haben können, was durch die Analyse der von Schwebstoffen befreiten Pflanzenproben bestätigt wurde (Kap. 7.1.6.1.2, Kap. 7.2.6.2.1). Es ist wohl eher davon auszugehen, daß die an Schwebstoffen transportierten Radionuklide bei abfließendem Hochwasser von den Gräsern zurückgehalten werden und sich zwischen diesen anreichern (Wiegand et al. 1996).

8.5 Transfer in Flora und Fauna

8.5.1 Transfer aus Sedimenten in Wasserpflanzen

Die Analyse der Wasserpflanzen hat gezeigt, daß auch diese durch die eingeleiteten Grubenwässer in ihren Radionuklidgehalten stark beeinflußt werden. Die höchsten Radionuklidaktivitätskonzentrationen wurden in einer Algenprobe (Cladophora spec.) aus der 
Fossa Eugeniana mit Werten von 4.000 Bq/kg 226Ra und 800 Bq/kg 228Ra ermittelt. Da leider keine unbelastete Algenvergleichsprobe entnommen werden konnte, wird im folgenden ein Vergleich mit unbelasteten Pflanzenproben aus der Lippe vorgenommen, wobei dies nur eine Näherung darstellt. Die unbelasteten Pflanzenproben (Myriophyllum ssp. 
heterophyllum) aus der Lippe weisen 226Radiumaktivitätskonzentrationen von ca. 20 Bq/kg auf, womit es sich um eine 200-fache Erhöhung der Konzentration in der Algenprobe handelt. Dieser Wert ist, wie bereits weiter oben angemerkt, nur eine Näherung, er zeigt allerdings, daß die Algenprobe wesentlich mehr 226Radium enthält als unbelastete Pflanzen. Ähnlich hohe Faktoren von 60 bis 110 wurden in Algen aus Colorado in durch Uranbergbau beeinflußten Flüssen ermittelt (Tsivoglou et al. 1960). 

In den Wasserpflanzen der Lippe steigt die 226Radiumaktivitätskonzentration von ca. 20 Bq/kg im unbelasteten Gewässerabschnitt bis auf maximal 78 Bq/kg an, was einer 4‑fachen Erhöhung entspricht (Abb. 8-5). Anders als bei den Sedimenten nimmt diese Konzentration aber nicht so gleichmäßig mit zunehmender Entfernung zum Einleiter ab, sondern bleibt über einen längeren Zeitraum erhöht. Auch die Einleitung des Bergwerkes Lippe in Dorsten macht sich erst ca. 3,5 km abstromig in den Pflanzenproben bemerkbar. 
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Abb. 8-5: Radionuklidkonzentrationen (2(-Fehler) in Sedimenten und Wasserpflanzen (Myriophyllum ssp. heterophyllum) aus der Lippe.

Im Gegensatz zu Algen, die neben Nährstoffen z. B. Radionuklide nur über das Wasser aufnehmen, geschieht dies bei höheren Pflanzen sowohl durchs Wasser als auch über das Sediment, wobei sich die Aktivitätskonzentration in der Pflanze nach Gleichung 21 (multiple source model aus Williams 1992) ergibt.





ciP = BiS * ciS + BiW * ciW



Gl. 21

ciP = Aktivitätskonzentration in Pflanzen

ciS = Aktivitätskonzentration im Sediment

ciW = Aktivitätskonzentration im Wasser

BiS = Transferkoeffizient für die Aufnahme in Pflanzen aus dem Sediment

BiW = Transferkoeffizient für die Aufnahme in Pflanzen aus dem Wasser

Im Rahmen dieser Arbeit wird allerdings nur der Transfer aus dem Sediment berücksichtigt, da die Aktivitätskonzentrationen im Wasser über den gesamten untersuchten Flußverlauf nahezu konstant sind. Das heißt, eine Änderung der Aktivitätskonzentration in der Pflanze wird hauptsächlich durch den Sedimentanteil der Gleichung 21 bestimmt. Für die Berechnung der Transferfaktoren bedeutet diese Vereinfachung zwar einen Fehler, bei der relativen Bewertung der Transferfaktoren untereinander spielt sie allerdings eine untergeordnete Rolle, da alle denselben systematischen Fehler aufweisen.

Damit vereinfacht sich Gleichung 21 zum single compartment model (Williams 1992):
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Gl. 22

Die so ermittelten Transferfaktoren sind in Tab. 8-4 dargestellt.

Tab. 8-4:
Errechnete Sediment-Transferfaktoren für Wasserpflanzen aus der Lippe 


ohne Berücksichtigung des Wassertransfers.

Proben
BiS-226
BiS-228

PF1 / LS1 
0,48
-

PF2 / LS2
0,33
-

PF4 / LS3
2,22
2,13

PF5 / LS7
0,16
0,18

PF7 / LS8
0,14
0,25

PF9 / LS9
0,15
0,52

PF11 / LS10
0,26
0,53

PF14 / LS11
0,24
0,16

PF15 / LS12
0,09
0,24

PF17 / LS13
0,08
0,25

PF18 / LS14
0,24
0,55

PF20 / LS15
0,14
0,42

PF22 / LS17
0,11
0,22

PF23 / LS18
0,18
-

PF24 / LS19
0,25
0,55

Die ermittelten 226Radium-Transferfaktoren sind für die unbelasteten Proben deutlich höher. Bei diesen Proben muß allerdings berücksichtigt werden, daß die relativen Analysenfehler der niedrigen 226Radiumaktivitätskonzentrationen sowohl in den Sedimenten als auch Pflanzen sehr groß sind. In diesen Sedimentproben ist eine Aussage über die Bindungsformen nur schwer möglich, da die Aktivitätskonzentrationen in den Extraktionslösungen im Bereich oder unterhalb der Nachweisgrenze sind. Aus diesem Grund wird dieser Probenahmepunkt auch nicht in der weiteren Diskussion betrachtet und nicht in Abb. 8-6 dargestellt.

Die Aufnahme des Radiums durch Pflanzen aus dem Sediment hängt stark mit der Bindungsform des Radiums zusammen. Je mehr Radium residual im Sediment gebunden wird, um so geringer ist die Aufnahme durch die Pflanze, da es in dieser Bindungsform für Pflanzen nicht mehr verfügbar ist (Abb. 8-6). Im Verlauf der belasteten Lippe nehmen die Transferfaktoren zunächst auf 0,15 ab und steigen dann bis vor der Einleitung des Bergwerkes Lippe wieder auf 0,25 an. Im Gegensatz dazu fällt der residuale Anteil in diesen Proben von 83 % auf 73 % ab. Abstromig der Einleitung des Bergwerkes Lippe nehmen die Transferfaktoren sogar bis auf 0,09 ab und der residuale Anteil ist hier wieder erhöht. Nachfolgend steigen die Transferfaktoren wieder an, allerdings kommt es hier zu stärkeren Schwankungen.

Die 228Radium-Transferfaktoren sind bis auf eine Ausnahme immer höher als die des 226Radiums. Vermutlich hängt dies mit der größeren Meßungenauigkeit der niedrigen 228Radiumaktivitätskonzentrationen zusammen.
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Abb. 8-6: Sediment-Transferfaktoren und der Anteil des residual gebundenen 226Radium im Sediment.

8.5.2 Transfer aus Böden in Landpflanzen

Obwohl die untersuchten Bodenproben zum Teil deutlich höhere Aktivitätskonzentrationen der beiden Radiumisotope als in den Sedimenten aufweisen, wurden diese in den meisten analysierten Gräsern nicht nachgewiesen. Nur die ufernahen Grasproben an der Fossa Eugeniana weisen meßbare Aktivitätskonzentrationen auf (Abb. 8-7). 

Die nach Zach (1980) ermittelten Transferfaktoren (Tab. 8-5) sind aber im Vergleich zu denen der Sedimente und unter Berücksichtigung des residual gebundenen 226Radiums im Boden relativ klein. Die Transferfaktoren für den Übergang Boden – Gras weisen eine gute Übereinstimmung mit den in der Literatur veröffentlichten Werten von 0,06 (Hölzer & Wichterey 1995), 0,08 (IAEA Technical Report Series No. 364) und 0,015 (Schüttelkopf et al. 1982) auf. Faktoren in dieser Größenordnung (0,07) wurden von Shawki et al. (1988) auf unbelasteten Flächen bestimmt. In Gebieten, die durch den Uranbergbau beeinflußt werden, errechneten sie allerdings Faktoren zwischen 0,15 und 0,3. 

Es kann davon ausgegangen werden, daß die erhöhten Aktivitätskonzentrationen in den Wasserpflanzen zum größten Teil auf die Gehalte der Nuklide im Wasser zurückzuführen sind, da aquatische Pflanzen „Nährstoffe“ zum großen Teil durch die Blätter aufnehmen (Kreeb 1983, Strasburger 1991). 
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Abb. 8-7:
Radionuklidkonzentrationen (2(-Fehler) in Böden und Gräsern an der Fossa Eugeniana.
Tab. 8-5: Errechnete Transferfaktoren für Gräser und der residuale 226Ra-Anteil im Boden 

(Fossa Eugeniana).
Proben
Biv-226
Residual gebundenes 226Ra [%]
Biv-228

PF98-1 / FB198-1
0,13
91,7
0,21

PF99-1 / FB199-1
0,10
91,7
0,23

PF98-2 / FB198-2
-
n. b.
-

PF99-2 / FB199-2
-
n. b.
-

PF98-1 / FB298-1
-
79,3
-

PF99-1 / FB299-1
0,04
79,3
0,05

PF98-2 / F B298-2
-
n. b.
-

PF99-2 / FB299-2
-
n. b.
-

n. b. : nicht bestimmt

8.5.3 Transfer in die aquatische Fauna

Im Gegensatz zu Wasserpflanzen nehmen Fische 226Radium und andere Radionuklide bedeutend langsamer auf (Justin et al. 1985). Dies konnte durch die Ergebnisse der untersuchten Fischproben bestätigt werden. Auch daß Fische, die bevorzugt sedimentnah leben (z. B. Aale), mehr Radium akkumulieren als solche, die vorwiegend im Freiwasser leben, zeigen die Untersuchungen. Wie in Kap. 7.1.6.2 bereits aufgeführt, wurden die höchsten Radionuklidgehalte in den Innereien von Aalen, die in Sedimentnähe leben, analysiert. In allen anderen Fischarten bzw. Fischfraktionen wurde nur vereinzelt 226Radium nachgewiesen. Die Konzentrationen der anderen untersuchten Isotope lagen jeweils unterhalb der Nachweisgrenze. 

Der Transferfaktor in Fischen errechnet sich nach Gl. 23.
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Gl. 23

BiV = Transferkoeffizient für die Aufnahme in Fischen aus dem Wasser

ciF = Aktivitätskonzentration in Fischen

ciW = Aktivitätskonzentration im Wasser

Die in Tab. 8-6 aufgeführten Transferfaktoren sind nur als Näherungswerte zu beurteilen, da die 226Radiumaktivitätskonzentration im Wasser nur einen Mittelwert widerspiegelt (Kap. 8.1). Des weiteren sind die Analysenergebnisse der Fischproben mit großen Meßfehlern behaftet, da es sich hierbei um sehr geringe Probemengen gehandelt hat. Ein weiterer Unsicherheitsfaktor ist durch die Mobilität der aquatischen Fauna gegeben, da die geangelten Fische nicht ortsgebunden sind. Unter Berücksichtigung dieser Einschränkungen und der geringen Probenanzahl sind die ermittelten Ergebnisse für die aquatische Fauna mit einer großen Unsicherheit behaftet, sie zeigen aber dennoch einen Trend auf. 

Tab. 8-6:
Errechnete Transferfaktoren für Aal-Innereien aus der Lippe mit einer mittleren 226Radiumaktivitätskonzentration von 0,02 Bq/L im Wasser.

Probe
226Ra-Konz. 

[Bq/kg]
BiV

Aal 1
23
1145

Aal 2
53
2670

Aal 4
35
1765

Aal 5
125
6250

Aal 7
188
9400

Aal 10
29
1465

Aal 11
60
2985

Im Vergleich mit bisher veröffentlichten Daten sind die ermittelten Transferfaktoren deutlich höher. In Gebieten mit erhöhter natürlicher Radioaktivität liegt der Transferfaktor für Fische bei ca. 18 (Schüttelkopf et al. 1982). Dagegen veröffentlichten Stegnar & Kobal (1982) Faktoren von 42-137 aus uranbergbaubeeinflußten Gebieten in Jugoslawien, die durch die Beeinflussung des Uranbergbaus schon deutlich höher sind, als die zuvor von Schüttelkopf et al. (1982) genannten. Im Gegensatz zu den Literaturdaten sind die in dieser Arbeit ermittelten Faktoren nicht auf den gesamten Fischkörper, sondern nur auf die Innereien bezogen. Aufgrund der kleinen Konzentrationen in den übrigen Fischfraktionen, die in dieser Berechnung aufgrund der Nachweisgrenze nicht einbezogen werden konnten, wären die vergleichbaren Transferfaktoren auch an der Lippe deutlich kleiner.

Deutlich mehr Radionuklide werden laut Stegnar & Kobal (1982) von Gammariden akkumuliert. In den Gammariden-Proben aus der Fossa Eugeniana wurden wesentlich höhere Aktivitätskonzentrationen der beiden Isotope 226Ra und 228Ra mit Aktivitäten von ca. 259 bzw. 195 Bq/kg nachgewiesen als in den untersuchten Aalinnereien (73 Bq/kg 226Ra). 

In den untersuchten Wollhandkrabben betragen die gemessen 226Radium- bzw. 228Radium-aktivitätskonzentrationen ca. 16,8 bzw. 22,1 Bq/kg. Ähnliche Aktivitätskonzentrationen des Nuklides 226Ra (48,1 Bq/kg) ermittelten Stegnar & Kobal (1982) in Gammariden-Proben. 

8.6 Datierungen der Sedimentproben aus den Tiefenprofilen

228Ra/226Ra-Datierungsmodell 

Nach Schweer (1995) treten die Radiumisotope 228Ra und 226Ra in den Grubenwässern des Ruhr-Reviers in einem konstanten Aktivitätsverhältnis von 0,5 auf. Aufgrund der unterschiedlichen Halbwertszeiten und der sich dadurch zeitlich ändernden Verhältnisse, kann auf das Alter der abgelagerten Sedimentschichten geschlossen werden. 

Infolge der niedrigen Zerfallskonstante des 226Radiums (4,332 * 10-4 / a) kann die 226Ra-diumaktivität innerhalb einer Zeitspanne von 15 Jahren als konstant angesehen werden. Das immer kleiner werdende 228Ra/226Ra-Verhältnis beschreibt demzufolge die Abnahme des 228Radiums. Somit können Ablagerungen, die jünger als 15 Jahre sind, bestimmt werden. In älteren Proben der beiden Untersuchungsgebiete sind die Meßfehler zu groß, um die noch verbliebene 228Radiumaktivitätskonzentration eindeutig zu bestimmen. Die Berechnung zur Datierung der Sedimente erfolgt nach Gl. 24.
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Gl.24
mit:

 t
=
Alter

A0
=
Ausgangskonzentration 228Ra, berechnet mit 0,5 * ARa-226
A1
=
gemessene 228Radiumaktivitätskonzentration

(Ra-228
=
0,122/a, Zerfallskonstante

Exemplarisch sind die Ergebnisse der Datierungen der Sedimentproben aus den Tiefenprofilen LT1 an der Lippe in Tab. 8-7 aufgeführt. Der angegebene Fehler des Alters in 
Tab. 8-7 berücksichtigt nur die Meßfehler der Radiumbestimmung. Andere Fehlerursachen, die nicht abgeschätzt werden können, wie z. B. Umlagerungen der Sedimente durch Bioturbationen oder wechselnde Ablagerungsbedingungen sowie die Annahme des konstanten 228Ra/226Ra-Verhältnisses im Wasser von 0,5 haben einen erheblichen Einfluß auf die Genauigkeit dieser Altersbestimmung.

Tab. 8-7:
226Radium- und 228Radiumaktivitätskonzentrationen und die daraus berechneten Alter der Sedimente am Tiefenprofil LT1 an der Lippe.

Probenahmestelle
c (226Ra) 

[Bq/kg]
c (228Ra) 

[Bq/kg]
Alter 

[a]

LT1-1




0-15
305 ± 7,9
74 ± 2,9
5,9 ± 0,5

15-30
251 ±6,6
35 ± 2,0
10,5 ± 0,7

30-45
230 ±6,0
33 ± 1,6
10,3 ± 0,6

45-60
284 ± 7,8
35 ± 2,9
11,5 ± 0,9

60-80
335 ± 9,1
29 ± 2,6
14,4 ± 1,0

80-95
379 ± 9,8
23 ± 1,3
> 15

95-110
65 ± 1,9
9,5 ± 1,4
> 15






LT1-2




0-20
186 ± 5,2
35 ± 2,6
7,8 ± 0,9

20-35
212 ± 5,7
29 ± 2,0
10,5 ± 0,8

35-45
157 ± 4,1
21 ± 1,0
10,6 ± 0,6

45-60
181 ± 4,8
15 ± 1,2
14,6 ± 0,9

60-75
371 ±4,9
28 ± 2,3
15,5 ± 0,8

75-90
123 ±3,5
26 ± 2,0
> 15

90-105
26 ± 0,72
15 ± 0,75
>15

Neben dem 228Ra/226Ra-Datierungsmodell wäre eine Altersbestimmung über das 210Pb-Modell hilfreich, um auch ältere Proben datieren zu können. Des weiteren könnte dieses Modell auch zur Überprüfung der errechneten Alter dienen. Da 210Blei zum einen über die Atmosphäre kontinuierlich der Erdoberfläche zugeführt wird und zum anderen ständig aus natürlich vorhandenen 226Radium im Boden nachgebildet wird, müssen diese beiden Aktivitätskonzentrationen bekannt sein (Klös & Schoch 1993a, Klös & Schoch 1993b). Dieses Verfahren kann leider nicht angewendet werden, da die Bestimmung des 210Blei-Eintrages aus der Atmosphäre nicht ermittelt werden konnte, weil die aufgestellten Meßeinrichtungen (Bergerhoff-Gefäße) wiederholt zerstört worden sind. Des weiteren ist die Datierung über das 210Blei-Modell aus unterschiedlichen Gründen nicht immer möglich, da die Aktivitätskonzentrationen z. B. durch Bioturbationen oder durch chemische Remobilisierungen verändert werden können (von Gunten et al. 1993). 

Auch das 228Ra/226Ra-Datierungsmodell ist mit einigen Fehlern behaftet. So ist das von Schweer (1995) ermittelte Verhältnis von 0,5 nur ein Mittelwert aus unterschiedlichen Grubenwässern, wobei die Einzelverhältnisse zwischen 0,37 und 0,55 schwanken. Vermutlich ändert sich die Zusammensetzung der Grubenwässer auch mit der Abbautiefe und durch den Zufluß hochsalinarer Solen aus tieferen Schichten. 

Es bleibt demnach unter Einbeziehung des errechneten Alters der Sedimentschichten festzuhalten, daß das Alter der Schichten mit zunehmender Tiefe zunimmt, und daß vor ca. 15 Jahren Wässer mit höheren Radionuklidfrachten oder größere Mengen Grubenwasser zu Tage gefördert wurden. 

In der nachfolgenden Risikoabschätzung werden alle in der Diskussion betrachteten Aspekte nochmals zusammengefaßt und dabei die von den Grubenwässern ausgehende Gefährdung bewertet. 

9 Risikoabschätzung

9.1 Belastungspfad Wasser ( Sediment ( Aquatische Pflanzen ( 

Aquatische Fauna

Die hohen 226Radiumaktivitätskonzentrationen im Wasser nehmen, wie in Kap. 8.1 beschrieben, in den Flüssen Lippe und Fossa Eugeniana nach den Einleitungen schnell auf relativ konstante Werte von 0,02 bzw. 0,03 Bq/L ab. Diese Konzentrationen sind im Gegensatz zu unbelasteten Proben um das 5- bis 7,5-fache erhöht. Ein Großteil der Radio-nuklidfracht lagert sich in den Sedimenten der untersuchten Flüsse ab, so daß eine entfernungsbedingte Abnahme der Aktivitätskonzentrationen in den Sedimenten beobachtet wurde. Mit der Entfernung zum Einleiter ändert sich auch die Bindungsform des 226Radiums in den Sedimenten. Während 226Radium in den Sedimenten des Sickingmühlenbaches fast ausschließlich residual als Radiobaryt gebunden ist, nimmt dieser Anteil im Verlauf der Lippe ab. Das heißt, daß in den hoch belasteten Sedimenten des Sickingmühlenbaches eine Gefährdung durch Radionuklide „nur“ über die erhöhten Ortsdosisleistungen besteht, da die Radionuklide unter den gegebenen Umständen nicht mobilisiert werden können. Anders sieht dies in den Sedimenten der Lippe und Fossa Eugeniana aus. Dort sind die Radionuklide insbesondere mit zunehmender Entfernung zu den Einleitungsbauwerken in größeren Mengen auch adsorptiv gebunden, was bedeutet, daß diese Fraktionen leichter mobilisiert werden können. Es konnte im Rahmen dieser Arbeit gezeigt werden, daß der residuale Bindungsanteil im Verlauf der untersuchten Flüsse - abstromig der Einleitungen - schnell abnimmt, wogegen die nicht residualen Fraktionen nur sehr langsam absinken. Im Vergleich zu unbelasteten Proben zeigt sich, das auch über große Entfernungen eine deutliche 226Radium-Belastung durch den Steinkohlebergbau nachweisbar ist. Diese Fraktionen stellen ein deutlich höheres Gefährdungspotential als die residualen Fraktionen dar, da sie erstens mobilisierbar und zweitens über größere Entfernungen verteilt sind.

Ansonsten stellen die erhöhten Aktivitätskonzentrationen in den Sedimenten nur dann eine Gefährdung da, wenn die Sedimente infolge einer Gewässerrenaturierung ausgebaggert und auf andere Flächen aufgebracht werden. 

Die Konzentrationen der Nuklide 226Radium und 228Radium in aquatischen Pflanzen ist im Bereich der belasteten Gewässerabschnitte deutlich höher, jedoch nimmt der 
Transferfaktor zwischen Sediment und Pflanze ab. Dies hängt mit den unterschiedlichen Bindungsanteilen zusammen, da residual gebundenes 226Radium nicht pflanzenverfügbar ist. 

In Fischproben konnten bis auf Aalinnereien keine Radionuklide nachgewiesen werden, so daß dieser Belastungspfad, der letztendlich beim Menschen enden würde, hier schon unterbrochen ist. 

9.2 Belastungspfad Wasser ( Boden ( Terrestrische Pflanzen 

Die im Wasser enthaltenen Radionuklide lagern sich auch in hochwasserbeeinflußten Böden ab. So wurden die höchsten Aktivitätskonzentrationen in den ufernahen Proben ermittelt. Das größte Gefährdungspotential der Bodenproben stellt deren deutlich erhöhte Ortsdosisleistung dar (Kap. 9.3). Auch in diesen Proben ist der größte 226Radiumanteil residual gebunden, so daß nur kleine Mengen der Radionuklide mobilisiert werden können.

Ein Transfer in terrestrische Pflanzen (Gräser) konnte ebenfalls nur in den ufernahen Proben ermittelt werden. Die errechneten Transferfaktoren sind aber im Vergleich zu den Faktoren des Überganges „Sediment ( Pflanze“ unter Einbeziehung der Aktivitäts-konzentrationen im Boden und der Bindungsformen relativ klein. Es ist daher zu vermuten, daß die erhöhten Radionuklidkonzentrationen in aquatischen Pflanzen zum größten Teil durch die Aufnahme der Nuklide aus dem Wasser resultieren. Für diese These sprechen auch die enorm hohen Aktivitätskonzentrationen in der Algenprobe aus der Fossa Eugeniana, da Algen im Gegensatz zu den Tausendblatt-Proben alle „Nährstoffe“ aus dem Wasser entnehmen. 

Ein Belastungspfad in Getreide oder Gemüse kann in beiden Untersuchungsgebieten ausgeschlossen werden, da diese erst in größerer Entfernung zu den Flüssen angebaut werden und somit weder auf belasteten Böden stehen, noch mit dem Wasser in Berührung treten. Ebenfalls ist zum heutigen Standpunkt ein Transfer in Milch nicht möglich, da weder an der Lippe noch an der Fossa Eugeniana Milchvieh in Flußnähe weidet. 

9.3 Ortsdosisleistung ( Mensch

Wie in Kap. 2.6.6 beschrieben, müssen in der neuen Strahlenschutzverordnung die Empfehlungen aus der 1996 verabschiedeten Richtlinie 96/29 Euratom (Abl. 1996, L 1559,1) umgesetzt werden. Danach soll die zusätzliche effektive Dosis der Bevölkerung 1 mSv pro Jahr nicht überschreiten. Dieser Wert wird von der Strahlenschutzkommission (SSK) der Bundesrepublik Deutschland zur Bewertung von Flächen aus Hinterlassenschaften des Uranerzbergbaus zur Folgenutzung bereits angewendet. Da dieser Richtwert von der Aufenthaltszeit der Bevölkerung auf diesen Flächen abhängt und die resultierenden Risiken somit nicht unmittelbar zu bewerten sind, wurden von der SSK auch Richtwerte für leicht meßbare Größen empfohlen (Röhnsch 1996). Die Nutzung von Verdachtsflächen des ostdeutschen Uranerzbaues bei bestimmten 226Radiumaktivitätskonzentrationen (oder anderen Nukliden der 238U-Zerfallsreihe) im Boden ist nach Empfehlung der SSK wie folgt geregelt:


< 200 Bq/kg

uneingeschränkte Nutzung möglich

> 200 Bq/kg


Nutzung eingeschränkt möglich, z. B. landwirtschaftliche 

Grünflächen, Forstwirtschaft, gewerbliche Nutzung


> 1.000 Bq/kg

standortspezifische Untersuchungen nötig, um über die 

Nutzungsmöglichkeiten anhand des primären Dosisricht-

wertes zu entscheiden.

Neben den ermittelten Aktivitätskonzentrationen muß zur Bewertung der Flächen auch noch deren Größe berücksichtigt werden.

Um eine standardisierte Bewertung bergbaulicher Hinterlassenschaften zu ermöglichen, wurde 1993 vom Bundesamt für Strahlenschutz ein Entscheidungsbaum entwickelt (Bundesumweltministerium 1993). 

Bei Anwendung dieses Entscheidungsbaumes auf die Untersuchungsgebiete, fallen beide aufgrund maximaler 226Radiumaktivitätskonzentrationen > 1.000 Bq/kg und Ortsdosisleistungen > 300 nSv/h in die Klasse 2. Zusätzlich erfolgt die Einstufung der kontaminierten Gebiete über deren Größe, wobei als Schwellwert eine Fläche von 10.000 m2 angenommen wird. Bei den Kontaminationen der Untersuchungsgebiete handelt es sich keineswegs um kleinräumige Flächen. Im Niederrhein-Gebiet ist im Bereich des Alten Rheins an beiden Uferseiten eine Fläche von ca. 25.000 m² (Wiegand et al. 1996) und im rechtsrheinischen Steinkohlengebiet entlang der Lippe abstromig des Sickingmühlenbaches eine Fläche von ca. 180.000 m² kontaminiert. Zuzüglich der belasteten Flächen entlang des Sickingmühlenbaches und der Fossa Eugeniana anstromig des Jenneckes Gatt kann von einer zu untersuchenden Fläche von ca. 250.000 m² ausgegangen werden.

Aufgrund der großen Flächenausdehnung und der hohen 226Radiumaktivitätskonzentration fallen beide Untersuchungsgebiete in die Klasse der standortspezifisch zu untersuchenden Objekte.

Da das Alter der Sedimente noch relativ gering ist (Kap.8.6), kann davon ausgegangen werden, daß die Ortsdosisleistungen weiter ansteigen, weil das Gleichgewicht zwischen 226Radium und 206Blei noch lange nicht erreicht ist. Zum heutigen Zeitpunkt wird die gemessene (-Aktivität vorwiegend durch die kurzlebigen Folgeprodukte 214Pb und 214Bi, die nach wenigen Tagen mit 226Ra im Gleichgewicht stehen, verursacht. Mit der Zeit werden auch die Aktivitätskonzentrationen der extrem radiotoxischen Pb-Isotope nachwachsen und die Größenordnung der 226Radiumaktivitäskonzentrationen erreichen.

Besonders Angler, Spaziergänger und vor allem kleine Kinder, die gerne in der Umgebung von Wasser spielen, können den von der SSK verwendeten Grenzwert von 1 mSv/a leicht erreichen und in Einzelfällen sogar überschreiten, wie das folgende Berechnungsbeispiel an der Fossa Eugeniana zeigt: 

max. ermittelte Ortsdosisleistung

= 3200 nSv/h

angenommene Aufenthaltszeit pro Tag
= 1 h

( 1,2 mSv/a
Neben dieser externen Strahlenexposition ist auch noch vor allem bei Kindern die Gefahr der internen Exposition gegeben. Bäche, wie z. B. der Sickingmühlenbach, werden häufig von Kindern als Spielplätze benutzt und somit besteht die Gefahr, daß sie 226Radium inkorporieren, indem sie Wasser oder Sedimente verschlucken (Williams 1992).

Eine zusätzliche Gefahr besteht durch die Inhalation gasförmiger Radionuklide, vor allem 222Rn, dem 226Ra-Tochternuklid. Untersuchungen über die 222Radonaktivitätskonzentra-tionen wurden in den Untersuchungsgebieten nicht durchgeführt, so daß über diesen Belastungspfad keine Aussagen getroffen werden können.

10 Empfehlungen

Der Vergleich der erhaltenen Daten mit den Altlasten des ostdeutschen Uranbergbaus zeigt, daß in beiden Untersuchungsgebieten Handlungsbedarf besteht:

· Die Aktivitätskonzentrationen der Radiumnuklide im eingeleiteten Grubenwasser sollte durch Fällungsmaßnahmen minimiert werden. Das heißt, bereits 
untertage sollte das radiumhaltige Grubenwasser mit sulfathaltigen Wässern versetzt werden, um eine Radiobaryt-Ausfällung untertage durchzuführen. In Polen wird dieses Verfahren bereits mit guten Ergebnissen durchgeführt (Chalupnik et al. 2000).

· Die belasteten Flächen sollten katastermäßig aufgenommen und falls notwendig näher untersucht werden.

· Die belasteten Flächen sollten so abgesperrt werden, daß ein direkter Kontakt mit der Bevölkerung, vor allem mit Kindern, ausgeschlossen werden kann.

· Sedimente aus den untersuchten Flüssen sollten keineswegs ausgebaggert und vor allem nicht umgelagert werden, so daß eine noch größere Verteilung dieser kontaminierten Sedimente verhindert wird.

Diese Maßnahmen werden nicht leicht umzusetzen sein, vor allem aber sollte die Bevöl-kerung sachgerecht über die Belastungen der beiden Untersuchungsgebiete informiert 
werden. 
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