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1 Einleitung 
Auch 20 Jahre nach dem Reaktorunfall in Tschernobyl sind im Ökosystem des Waldes erhöhte 
Radiocäsiumwerte in Wildbret, Pilzen und Waldfrüchten zu beobachten. Jedes Jahr erscheinen 
zu bestimmten Jahreszeiten der Jagdsaison bzw. der Pilzsammelzeit in der Presse Artikel zu 
erhöhten Messwerten in diesen Medien, insbesondere in Pilzen und Schwarzwild. Aus 
wissenschaftlicher Sicht ist es von großem Interesse, warum selbst nach Ablauf von 20 Jahren, 
- die Halbwertszeit von 137Cs beträgt ca. 30 Jahre - die beobachteten Maximalwerte in diesen 
Medien stagnieren, ja oder sogar leicht zunehmen.   

Die vorliegende Arbeit zeigt, wie komplex sich Radiocäsium im Ökosystem in Abhängigkeit von 
den jeweiligen Bodenverhältnissen verhält. Das in Abb. 1 gezeigte Untersuchungsgebiet im 
Raum Oberschwaben mit großflächigen Natur- und Landschaftsschutzgebieten liegt im direkten 
Umfeld der Hochschule Ravensburg-Weingarten und wurde 1986 besonders stark vom 
radioaktiven Fallout von Tschernobyl betroffen. Seit dieser Zeit führt das Strahlungsmesslabor 
des Studiengangs Physikalische Technik der Hochschule Ravensburg-Weingarten kontinuier-
lich Datenerhebungen und Untersuchungen durch, die die Ausgangsbasis für das „Radioökolo-
gische Szenario Bad Waldsee“ bilden - einem weltweit einmaligen Datensatz bezüglich Wild, 
Pilzen, Pflanzen, Gewässern und Fischen, der durch dieses aktuelle Forschungsprojekt um 
wertvolle Bodendaten erweitert wurde.  

 

Abb.: 1 Untersuchungsgebiete Altdorfer Wald (grün) und Pfrunger Ried (blau) (Grundlage: ÜK 
500© Landesvermessungsamt Baden-Württemberg (www.lv-bw.de ) Az.: 2851.9- 1/19/UM)  
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2 Ausgangssituation 
 
Die Mehrzahl der Böden der natürlichen oder landwirtschaftlich genutzten Flächen (Wälder und 
Moore) der Nordhalbkugel sind sauer, reich an organischem Material und arm an Nährstoffen 
wie z. B. Kalium. In den Böden Süddeutschlands sind außerdem immer noch etwa 10 bis 60 
kBq/m² Radiocäsium (137Cs aus Tschernobyl, 1986) vorhanden, die sich allerdings nur als 
Spurenverunreinigung in der Bodenlösung bemerkbar machen, weil 137Cs, falls es mit 1000 Bq/l 
in der Bodenlösung vorhanden ist, nur eine Molarität von etwa 2·10-12 M besitzt, die sehr viel 
kleiner ist als jene der Konkurrenzionen (ca. mM). Wären die Oberböden reich an Ton, so 
könnte das meiste Radiocäsium an den selektiven Bindungsplätzen der Tonminerale adsorbiert 
werden und damit wäre das Radiocäsium nicht mehr pflanzenverfügbar, ein Effekt, von dem 
man in landwirtschaftlich genutzten Böden profitiert. In Waldböden findet jedoch ein Wettbe-
werb zwischen den Pflanzenwurzeln und wenigen selektiven Bindungsplätzen um das 
verfügbare Radiocäsium statt, der zugunsten der Wurzelaufnahme ausgeht und damit zum 
Biorecycling des 137Cs führt. Bis heute ist es nicht gelungen, den 137Cs Transfer Boden-Pflanze 
im Wald wirkungsvoll zu minimieren, und damit die Strahlendosis für den Menschen durch 
Ingestion von Waldprodukten wie Pilzen und Wildfleisch zu verkleinern. Dies liegt sicher auch 
daran, dass der Prozess des Transfers von 137Cs aus dem Waldboden in die Pflanze sehr 
komplex ist und noch immer erforscht wird. 

Bodenkontamination mit Radiocäsium (137Cs) stellt eine lang anhaltende radioaktive Belastung 
dar, denn 137Cs wird sehr wirkungsvoll über Nahrungsketten an den Menschen übertragen. 
Dabei ist die Aufnahme durch Pflanzen und Wild der wichtigste Pfad der Migration des 137Cs 
vom Boden zum Menschen. 

Neben Bayern ist das südliche Baden-Württemberg das vom Tschernobyl-Fallout am meisten 
betroffene Bundesland. Auch bei künftigen, luftgetragenen Kontaminationen wäre das 
Voralpenland wegen der erhöhten Niederschläge in dieser Region besonders betroffen. Nach 
einer solchen Kontamination werden die höchsten Dosen für die Bevölkerung durch den 
Verzehr von Lebensmitteln bewirkt. Insbesondere Produkte aus den Wäldern, wie Pilze, 
Wildbret und Beeren sind maximal kontaminiert. Es ist deshalb wichtig, diesen Ingestionspfad 
aufzuklären.  

Nur in den Bundesländern Bayern und Baden-Württemberg ist zurzeit noch genügend 137Cs 
vorhanden, um die Untersuchung in Deutschland durchzuführen. In diesem Projekt wurde an 
ausgewählten Standorten das Radiocäsium-Interzeptions-Potential (RIP) gemessen, um damit 
den Transfer von Radiocäsium aus dem Boden in die Pflanzen in natürlichen Ökosystemen 
mittels einfacher Kenngrößen vorhersagen zu können. RIP bestimmt die Fähigkeit eines 
Bodens 137Cs selektiv zu adsorbieren /25/. Bei diesem Prozess wird das 137Cs der Bodenlösung 
entnommen, so dass es für die Pflanzen nicht mehr verfügbar ist. Dieser Prozess wird 
wesentlich durch die Versorgung der Pflanzen mit Kalium bestimmt /17/.  

Im Einzelnen geht es um den Transfer von Radiocäsium vom Boden in (1) Grünpflanzen wie 
Farn, Brombeere, Heidelbeere, Himbeere, Waldklee, Fichte und Buche und (2) Pilze z.B. 
Maronenröhrlinge (Xerocomus badius). Es betrifft aber auch (3) Wildtiere, insbesondere Rehe 
und Schwarzwild, weil diese sich von den genannten Pflanzen ernähren. Aus diesen Untersu-
chungen ergeben sich folgende Vorteile: 
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Diese Untersuchungen sind für die Beurteilung der Verfügbarkeit von Radiocäsium für 
Waldprodukte wie Wild, Beeren und Pilze von großer Bedeutung. Die in diesem Projekt 
erhobenen bodenchemischen Daten ermöglichen, die 137Cs Aufnahme der Waldprodukte 
vorherzusagen. Im Falle einer zukünftigen Kontamination kann damit gezielter reagiert werden. 
Das Projekt dient damit der Strahlenschutz-Vorsorge. 

Für die Strahlenschutz-Vorsorge in Europa ist es wichtig, Modellparamater für rechnergesteuer-
te Entscheidungshilfen (DSS) zu gewinnen und ihre Leistungsfähigkeit anhand der Verteilung 
der Radioaktivität in der Umwelt auszutesten. Dafür werden gesicherte Datensätze in Form von 
„Szenarien“ benötigt. Die vorliegenden Untersuchungen ergänzen das „Radioökologische 
Szenario Bad Waldsee“ - ein weltweit einmaliger Datensatz was Wild, Pilze und Pflanzen betrifft 
- bezüglich der Bodendaten, sodass er für die weitere Modell-Bewertung verwendet werden 
kann. Das Projekt liefert also ein Werkzeug zur Kalibrierung von DSS die weltweit einsetzbar 
sind, um bei Unfällen die Dosis für Mensch und Biosphäre zu minimieren. 

3 Beitrag zu den Zielen des Förderprogramms 
BWPLUS 

Mit dem Förderprogramm BWPLUS (Baden-Württemberg Programm Lebensgrundlage Umwelt 
und ihre Sicherung) verfolgt das Umweltministerium das Ziel, Projekte der anwendungsorientier-
ten Umweltforschung zu fördern, die für Baden-Württemberg in besonderem Maße relevant 
sind. Entwickelt werden sollen natur- und sozialwissenschaftliche, technische und methodische 
Beiträge sowie Instrumente zur Lösung von Problemen, um die Herausforderungen zu 
bestehen, eine dauerhaft lebenswerte Umwelt zu gestalten. Wie schon in der o.g. Motivation 
ausgeführt ist es für Baden-Württemberg besonders wichtig, bezüglich luftgetragener radiaktiver 
Kontaminationen Vorsorge zu leisten, wegen seiner Lage im Voralpengebiet, das reich an 
Niederschlägen ist. Die in diesem Projekt erhobenen bodenchemischen Daten ermöglichen, die 
Radionuklid-Aufnahme der Waldprodukte vorherzusagen. Im Falle einer zukünftigen Kontami-
nation kann damit gezielter reagiert werden. Das Projekt dient damit der Strahlenschutz-
Vorsorge in Baden-Württemberg. 

4 Aufgabenstellung 
In diesem Projekt wurden bodenchemische Daten an Standorten von Fichtenwald (Picea abies) 
und Mischwald (Buche, Fagus und Fichte, Picea abies) gemessen, um den Radiocäsium 
Transfer vom Boden in die Pflanzen Farn (Dryopteris carthusiana), Brombeere (Rubus 
fruticosus), und Heidelbeere (Vaccinium myrtillus) quantitativ beschreiben zu können. 
Insbesondere interessierte die selektive Sorption von Radiocäsium, die mit dem sogenannten 
Radiocaesium Interception Potential (RIP) bestimmt wird. Dazu wurden der Waldboden und die 
Waldpflanzen an 16 Positionen des Altdorfer Waldes untersucht, davon an zwei Positionen, die 
mit dolomitischem Kalk 1984 bzw. 2002 gedüngt wurden. Zum Vergleich wurde Moorboden aus 
dem Pfrunger Ried untersucht. Die Untersuchungsgebiete sind in Abb. 1 gezeigt. 
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5 Planung und Ablauf des Vorhabens 
Langzeituntersuchungen mit ausgewählten Radionukliden in Waldökosystemen sind für die 
radioökologische Modellierung von größter Bedeutung und existieren nur für wenige Gebiete 
weltweit. Solche Untersuchungen lagen für den Altdorfer Wald vor für einen Zeitraum von 18 
Jahren und sollten durch RIP Messungen ergänzt werden. Die RIP Messungen waren auf einer 
Waldfläche von ca. 60 km² geplant, auf einem Gebiet, das seit 18 Jahren bezüglich der 
Radionuklid-Kontamination von Boden, Grünpflanzen, Pilzen, Reh- und Schwarzwild untersucht 
wurde /1/. Seit 1991 wurde der 137Cs Transfer Boden-Pflanze an zwölf Positionen jedes Jahr 
gemessen. Die Probennahme war im vorliegenden Projekt besonders aufwendig, da Monolithe 
entnommen wurden, die in einzelne Horizonte (bis zu 17) zerlegt wurden. Maximal drei 
Monolithe konnten mit einem Team von vier Personen an einem Tag entnommen werden. Die 
Zerlegung und Präparierung eines Monoliths dauerte etwa eine Woche, danach folgten das 
Luftrocknen der Proben über 14 Tage, Sieben, Wiegen, Gammaspektroskopie und die 
chemische Analyse. Die Pflanzenproben wurden mit den Bodenproben genommen. Um sie in 
der Hauptwachstumsperiode zu entnehmen, wurden die Monate Mai und Juni gewählt. Einige 
Probenpositionen mussten wiederholt gemessen werden, um die Daten zu verifizieren. Dies 
konnte nur im Folgejahr geschehen. Vergleichsmessungen wurden an einer Probe aus dem 
Pfrunger Ried (Position 17, Tabelle 1) vorgenommen. Der Einfluss einer Düngung mit 
dolomitischem Kalk wurde ebenfalls untersucht. So ergaben sich insgesamt 17 Positionen an 
denen Monolithe entnommen wurden. Es bedurfte sehr großer Anstrengungen, das gesamte 
Material zu vermessen und nach insgesamt 20 Monaten die Auswertung vorlegen zu können. 

6 Nationale und internationale Zusammenarbeit  
Die Einhaltung des Finanzierungsrahmens war nur möglich, weil Gastwissenschaftler aus 
Russland mittels preisgünstiger Stipendien am Projekt beteiligt werden konnten  Hierfür kamen 
zwei Mitarbeiter als wissenschaftliche Stipendiaten aus dem Forschungszentrum Obninsk, 
Russland. So konnten ausgewiesene Spezialisten für Bodenchemie für das Projekt gewonnen 
und gleichzeitig die Personalkosten minimiert werden. Außerdem konnten die chemischen 
Analysen der Bodenlösungen in Obninsk durchgeführt werden.  

Die Mineralanteile von zwei Bodenproben wurden mittels Röntgenbeugung von Herrn Dr. 
Wessels am Institut für Seenforschung, Langenargen untersucht. 

Die Probennahmen in Wald und Moor wurden in Zusammenarbeit mit den Forstämtern Bad 
Waldsee (FD Maluck), Ravensburg (FD Dr. Bosch) und Pfullendorf (FD Jäger) durchgeführt. 

Wissenschaftliche Kontakte bestanden zu Dr. Kruyts, Uni Louvain, Belgien; Dr. Rigol, Uni 
Barcelona, Spanien und Dr. Schimmack, GSF, Neuherberg. 

7 Wissenschaftlicher und technischer Stand 
Auch im Jahr 2005 hat die Aktivitätskonzentration von Radiocäsium (137Cs) im Schwarzwild aus 
Oberschwaben Werte von bis zu 8000 Bq/kg Frischmasse erreicht /1/. Dieser Anstieg wird dem 
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Verzehr von Hirschtrüffeln (Elaphomyces granulatus fr.) zugeschrieben /2/. Hirschtrüffel 
wachsen im Fichtenwald unterirdisch in 5 bis 10 cm Tiefe, im Bereich der Humusschicht. Die 
Humusschicht enthält den größten Anteil des Radiocäsiums im Bodenprofil, das z.B. von den 
Hirschtrüffeln aufgenommen und angereichert wird /2/. Es ist bekannt, dass der Zersetzungs-
grad der Humusschicht, ihre Dicke und der pH Wert den Transfer aus dem Boden in die Pflanze 
bestimmen /3/.  

In Waldböden bildet sich der Humus durch die Zersetzung der Spreu. Die Spreu ist von 
entscheidender Bedeutung bei der Rückführung der Radionuklide in den Waldboden. Die Rate 
der Spreu-Zersetzung ist einer der wichtigsten Faktoren bei der Tiefenverlagerung von 137Cs. 
Diese Rate wird durch die Art der Vegetation, das Klima, und die Zusammensetzung des 
mineralischen Unterbodens bestimmt. Spreu zersetzt sich und wandelt sich in Humus um mit 
unterschiedlicher Rate, je nach ihrer Zusammensetzung, insbesondere abhängig von ihrem 
Stickstoffgehalt /4/. Laubspreu zersetzt sich schneller als Nadelspreu und bildet eine dünne 
Humusschicht nahe der Bodenoberfläche. Im Laubwald erfolgt die Tiefenmigration des 137Cs 
vom Humus zur mineralischen Schicht schneller als im Nadelwald /5/. Dagegen ist Nadelspreu 
im Allgemeinen arm an Stickstoff und setzt antibakterielle Wirkstoffe frei, sodass sie sehr 
langsam zersetzt wird und dabei dicke Humusschichten ausbildet. Diese Humusschicht, nahe 
an der Bodenoberfläche, akkumuliert Radionuklide für lange Zeit und ist die Hauptquelle für die 
137Cs Aufnahme von Futterpflanzen und Pilzen. 

Die Rückhaltung des 137Cs in der Humusschicht von Waldböden wurde vor allem den dort 
vorhandenen Tonmineralen zugeschrieben /6, 7/ sowie mikrobiologischer Immobilisation /8, 9/. 
Man weiß auch, dass in Böden das Radiocäsium an eine sehr kleine Zahl von Sorptionsplätzen, 
den sogenannten „frayed edge sites“ (FES) bevorzugt sorbiert werden kann /10, 11/. FES sind 
Sorptionsplätze an den Rändern von schichtartig aufgebauten Tonmineralen z.B. Illiten und die 
FES sind nur für Cs+, NH4

+ und K+ zugänglich. Die Anzahl dieser selektiven Sorptionsplätze in 
der Humusschicht beeinflusst direkt den Transfer von 137Cs in die Pflanzen. Diese Anzahl der 
FES kann durch Messung des Radiocaesium Interception Potential (RIP) bestimmt werden.  

7.1 Transfer von 137Cs Radionukliden vom Boden in die 
Pflanze 

Der aggregierte Transferfaktor Tag ist definiert als das Verhältnis der 137Cs Aktivitätskonzentrati-
on in der Pflanze (Bq/kg Trockenmasse) und dem 137Cs Inventar im Boden (Bq/m²). Tag ist von 
mehreren Parametern abhängig, von der Pflanzenart, der Tiefenverteilung der Wurzeln gemäß 
Abb. 2, der Tiefenverteilung des 137Cs im Boden, und in Wäldern vom Zersetzungsgrad der 
Humusschicht, ihrer Dicke und dem pH Wert. Gemessene Tag Werte für eine Pflanze können 
deshalb um einen Faktor 100 bis 1000 variieren, je nach den Bedingungen im Boden und bei 
der Probennahme /12/. Der Wert von Tag bezieht sich auf das gesamte Inventar, d.h. die Lage 
der Pflanzenwurzeln und die Tiefenverteilung des 137Cs werden nicht berücksichtigt. Daraus 
resultiert ein Teil der Variabilität der Tag Werte. 

Eine verbesserte Beschreibung des Transfers Boden-Pflanze erreicht man, wenn die 
Aktivitätskonzentration der Pflanze auf die Aktivitätskonzentration in der Bodenschicht bezogen 
wird, in der sich die Wurzeln der Pflanzen befinden. Gemäß Abb. 2 wäre dies der L-Horizont für 
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137Cs Konzentration

Tiefe 

 

Abb.: 2 Das Wurzelgeflecht von Farn (Dryopteris carthusiana) und Waldklee (Oxalis acetosella) 
und seine Ausbreitung in die verschiedenen Bodenhorizonte im Vergleich zu der Tiefen-
verteilung von 137Cs im Boden eines Fichtenwaldes /13/. 

Waldklee und der O-Horizont für Farn. Dieser Transferfaktor wird mit TF bezeichnet oder als 
Konzentrationsverhältnis CR. Man hat versucht, TF Werte zu berechnen mit Hilfe bodenchemi-
scher Daten wie z. B. der Austauschbarkeit von Radionukliden im Boden /14, 15/, der 
Konzentration der Radionuklide und der wesentlichen anderen Kationen in der Bodenlösung 
/16, 17, 18/. Dabei hat sich für Radiocäsium die Hypothese als fruchtbar erwiesen, dass der 
Transferfaktor TF dem Bruchteil des Radionuklides im Wurzel-Austausch-Komplex der Pflanze 
proportional ist, abhängig von der Zusammensetzung der Bodenlösung /17/. Mit dieser 
Hypothese wurde ein Modell entwickelt /18, 19, 20, 21/, das die Bioverfügbarkeit von 
Radiocäsium im Boden beschreibt, ausgedrückt durch den Transferfaktor TF: 
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In dieser Formel ist A ist der “Availability” Faktor, B kennzeichnet die pflanzenspezifische 
Aufnahme, αex ist der austauschbare Cs-Anteil, RIP ist ein Maß für die selektive Sorption von 
137Cs, Kc(NH4/K) ist der Ionen Austausch Selektivitätskoeffizient von NH4

+ bezüglich des 
Konkurrenzions K+, [  ] steht für die jeweilige Ionenkonzentration in der Bodenlösung.  

Dieses Modell wurde an Waldböden aus Oberschwaben, Russland, Schweden und der 
Schweiz erfolgreich getestet (Konoplev et al. 1999). Die Kalium Verarmung im Wurzelbereich 
wurde als Ursache für verstärkte Radiocäsium Aufnahme erkannt /22/ und die obige Beziehung 
zwischen TF und RIP für Lolch (Lolium) bestätigt. Die Anreicherung organischen Materials in 
Oberböden kann zu einer Abnahme des RIP im Bereich der dicken Humusschichten in 
Waldböden führen und damit zu einer Zunahme des Transfers von Radiocäsiums /11/. In 
Böden mit mehr als 95 % organischem Anteil und vernachlässigbarem Tonanteil erfolgt die 
Adsorption des 137Cs überwiegend an unspezifischen Plätzen (Regular Exchange Sites, RES) 
/23/. 

7.2 Radiocaesium Interception Potential (RIP) 

RIP charakterisiert die Fähigkeit eines Adsorbers Radiocäsium selektiv und reversibel zu 
adsorbieren. Seine Bedeutung liegt in seiner Beziehung zum austauschbaren Verteilungskoeffi-
zienten Kd ex und damit zur Radiocäsiumkonzentration in der Bodenlösung. Es ist:  
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RIP(M) = Kd ex · [M+] = Kc(Cs/M) · [FES]                                                    (2) 

 

/24, 25/. 

M+ bezeichnet das Konkurrenzion.  

Kd ex  ist das Verhältnis der Konzentration des austauschbaren Radionuklids im Boden zu der 
Konzentration des gelösten Radionuklids /26, 27/. Kd ex   ist experimentell bestimmbar und damit 
wird RIP zugänglich. 

Kd
ex = αex · Kd

Dabei ist Kd der Verteilungskoeffizient, der durch das Verhältnis der Gesamtkonzentrationen 
des Radionuklids im Gleichgewicht in fester und gelöster Form definiert ist.  

Kc (Cs/M) ist der Ionen-Austausch-Selektivitäts-Koeffizient. Er ist ein quantitatives Maß für die 
Selektivität der Austauschplätze. Kc (Cs/M) ist etwa 1000  für M+ = K+ und etwa 200 für M+ = 
 NH4

+ /24/. Damit kann auch RIP formuliert werden: RIP ist gleich dem Produkt aus dem 
Selektivitätskoeffizient und der Konzentration der FES in Gegenwart eines Konkurrenzions M+.  

Beim Studium der Sorption von Cäsium an Illiten wurden mindestens zwei Typen von 
Sorptionsplätzen erkannt, die sich stark in ihrer Selektivität für Cäsium unterscheiden /27/. 
Plätze mit hoher Kapazität und der geringsten Selektivität für Cäsium wurden als reguläre 
Austauschplätze (RES: Regular Exchange Sites) klassifiziert. Die Adsorbtion auf den RES ist 
also gleich für Cs+, NH4

+ und K+ Ionen /28/. Der andere Typ hat kleinere Kapazität, dafür aber 
hohe Selektivität für Cäsium und wird den aufgeweiteten Rändern der Schichtstrukturen der Illit-
ähnlichen Minerale zugeschrieben (FES) /10/. Dieser spezielle Ort der FES an den aufgeweite-
ten Rändern der Schichtstruktur der Tonminerale bedingt ihre hohe Selektivität für Ionen mit 
kleinem Ionenradius in wässriger Lösung. Da die meisten Kationen in wässriger Lösung 
hydratisiert sind, ist ihr Radius zu groß um in die FES zu passen. Deshalb können nur Ionen mit 
kleiner Hydratisierungsenergie (K+, Rb+, NH4

+ und besonders Cs+), die leicht die Hydrathülle 
verlieren, an diesen aufgeweiteten Rändern in die mineralischen Zwischenschichten eindringen 
und an selektiven Austauschplätzen (FES) fixiert werden. Hydratisierte zweiwertige Ionen wie 
z.B. Ca2+ können nicht zu den FES vordringen und werden deshalb nur an den RES sorbiert. 
Die selektiven FES Austauschplätze machen allerdings nur etwa 1 bis 5 % aller Austauschplät-
ze in Böden und Sedimenten aus /29/. Da die FES für Cäsium hochselektiv sind und die 
Konzentration von stabilem Cäsium und Radiocäsium im allgemeinen sehr klein ist im Vergleich 
zu Konkurrenzionen in der Bodenlösung (z.B. 1 kBq 137Cs entspricht etwa 10-12 Mol), ist 
Radiocäsium in den meisten Böden und Sedimenten überwiegend an die FES fixiert und der 
große Einfluss der Konzentration der FES auf den Transferfaktor TF wird plausibel. Der 
Verteilungskoeffizient von Radiocaesium z.B. in mineralischen Böden kann deshalb nähe-
rungsweise durch Kd ex = Kd

FES beschrieben werden.  

Mit Kd
FES und Formel (2) kann der A Faktor aus Formel (1) umgeschrieben werden  
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Dabei charakterisiert die Angabe der Ionenkonzentrationen der zweiwertigen Kationen in der 
Bodenlösung die Konkurrenz dieser Ionen um Bindungsplätze. Die Konkurrenz der einwertigen 
Kationen wird in Kd

FES berücksichtigt. 

Falls 137Cs an FES und an RES sorbiert wird, ergibt sich A zu: 

 

                                            
[ ] [ ]MgCa)  K+K( 

A
RES
d

FES
d

ex

+⋅
α=                                             (4) 

 

Dabei ist [ ] [ ]NHK
NHKK

4

ex4exRES
d +

+
=  das Verhältnis der Konzentrationen der von der festen Phase 

austauschbaren zu den gelösten Konkurrenzionen, das die Sorption der Cs+ Ionen an den RES 
berücksichtigt, mit der Annahme eines Selektivitätskoeffizienten (NH4

+ / K+) von etwa 1 für die 
RES /30/. Die Erweiterung in Formel (4) muss insbesondere bei Böden mit sehr hohem 
organischen Anteil berücksichtigt werden, wenn die FES-Konzentration klein ist. 

 

Damit ist der aktuelle internationale wissenschaftliche Stand des Radiocäsium-Transfers 
Boden-Pflanze in natürlichen oder landwirtschaftlich genutzten Flächen im Wesentlichen 
beschrieben. Die vorgestellten Modelle wurden auf die Messungen angewandt und ihre 
Brauchbarkeit für Vorhersagen wurde getestet. 

8 Versuchsdurchführung 

8.1 Probennahme 

Bodenproben wurden in den Monaten Mai und Juni 2005 und 2006 an zwölf Positionen des 
Altdorfer Waldes entnommen als Monolithe der Fläche 20 · 30 cm², Tiefe 25 cm, die im Laufe 
einer Woche im Labor in die einzelnen Horizonte zerlegt und bezüglich Fläche, Dicke und 
Gewicht vermessen wurden. An weiteren vier Positionen wurden Bodenproben entnommen mit 
einem Stecher aus Stahl und dem Querschnitt von 10 · 10 cm² und der Länge von etwa 60 cm. 
Im Mai 2006 wurde an einer Stelle des Pfrunger Rieds ein Monolith entnommen. An jeder 
Position wurden alle Pflanzen gesammelt, die auf dem Monolith wuchsen, und nach ihrer Art 
getrennt (Farn, Brombeere, Heidelbeere) und bei 105 °C getrocknet und im Mixer zerkleinert 
und homogenisiert. Die Positionen im Altdorfer Wald sind in Abb. 3 dargestellt und ihre 
Koordinaten sind in Tab.1 aufgelistet. 
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Abb.: 3 Positionen der Bodenprobenentnahme im Altdorfer Wald. Die Lage der Städte 

Ravensburg und Weingarten sind angegeben. Position 17, Moorboden ist in Abb. 3 nicht 
gezeigt, da sie ca. 25 km nordwestlich vom Altdorfer Wald im Pfrunger Ried liegt (siehe 
Abb. 1). 

8.2 Die Messung der 137Cs Aktivität 

Die 137Cs Aktivität wurde mittels hochauflösender Gamma-Spektrometrie bestimmt. Dabei 
wurde die Messzeit möglichst so gewählt, dass die statistische Messunsicherheit kleiner als 5 % 
betrug. 

8.3 Der pH-Wert des Bodens  

Der pH-Wert des Bodens wurde in einer 0,01 M CaCl2 Lösung mit einem Verhältnis fest/flüssig 
von 1:2,5 nach zwei Stunden  Wartezeit bis zum Gleichgewicht gemessen. 

8.4 Die Korngrößenverteilung der Böden  

Die Korngrößenverteilung der Böden wurde hydrometrisch bestimmt /30/. Dabei wird eine 
definierte Menge Bodenmaterial homogen in Wasser verteilt und die Dichte einer oberflächen-
nahen Schicht in Abhängigkeit von der Zeit bestimmt. 
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Tab.: 1 

8.5 Der Gehalt an organischer Substanz im Boden 

Der Gehalt an organischer Substanz wurde nach Glühen der Bodenprobe für 10 h bei 450 °C 
über den Gewichtsverlust bestimmt. 

 

Beprobungspositionen im Mischwald (Buche, Fagus, und Fichte, Picea abies), 
Fichtenwald, Waldwiese und Moorwiese: Position, Gauß-Krüger Koordinaten (PD), 
Höhe über dem Meeresspiegel, 137Cs Inventar der Bodenproben am Datum der Ent-
nahme. An Position 15 wurde nur das Bodenprofil untersucht, siehe Anhang A. 

 

Wald Pos Gauß-Krüger (PD) Höhe 137Cs Datum 

  x y m Bq/m²  

Misch 1 3548 5306 500 25328 30.06.05 

Misch 2 3548 5306 480 27322 30.06.05 

Misch 3 3552 5301 555 13053 6.07.05 

Misch 4 3557 5295 710 10847 24.06.05 

Rodung 4a 3557 5295 710 13089 19.05.06 

Misch 5 3550 5306 520 22995 30.06.05 

Fichte 6 3554 5298 620 6262 29.06.05 

Fichte 7 3555 5298 610 8553 29.06.05 

Fichte 8 3558 5296 715 13363 24.06.05 

Fichte 9 3554 5295 715 5960 23.06.05 

Fichte 10 3557 5294 690 8513 23.06.05 

Misch 11 3553 5301 540 13564 17.06.05 

Fichte 12 3556 5294 730 14142 23.06.05 

Fichte 12a 3556 5294 730 7407 19.05.06 

Fichte 2G 13 3552 5290 650 7042 22.05.06 

Fichte 1G 14 3552 5290 655 7956 22.05.06 

Fichte I25 15 3552 5302 570 21342 29.09.04 

Wiese 16 3551 5304 560 >21626 22.05.06 

Moor 17 3530 5308 608 9944 23.05.06 

 

8.6 RIP Messung 

Die Bodenprobe (1g) wurde mit einer Lösung von Kalium (0,5 mM) und Calzium (100 mM) ins 
Gleichgewicht gebracht, um die RES mit Ca2

+ zu maskieren und die FES mit K+ zu sättigen. 
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Nach 60 h wurde die Probe zentrifugiert und der Boden wurde mit der gleichen Kalium-Calzium 
Lösung, die zusätzlich eine bestimmte Konzentration von 137Cs enthielt, ins Gleichgewicht 
gebracht. Nach 24 h wurde die 137Cs Aktivität in der Lösung gemessen und der Verteilungskoef-
fizient Kd(137Cs) bestimmt. Das Produkt von Kd (137Cs) mit der Kalium Konzentration (0,5 mM) 
ergab das RIP, RIP = Kd (137Cs) · [K]   in (eq/kg). Die relative Messunsicherheit betrug 5 % bei 
großen und 10 % bei kleinen RIP Werten. 

RIP Messungen wurden auch gemäß dem obigen Protokoll in einer NH4 (0,5 mM) Umgebung 
durchgeführt. Das so gemessene RIP(NH4) war dann Kc(Cs/NH4) [FES], da dann NH4 das 
wichtigste Konkurrenzion im Boden war. Wenn K das wichtigste Konkurrenzion im Boden war, 
musste man Kc(Cs/K) [FES] nehmen für RIP(K). Aus dem Verhältnis RIP(K)/RIP(NH4) ergab 
sich der Selektivitätskoeffizient Kc

FES(NH4/K) zu 1,2 bis 3,7 (Tab. 3). Diese vereinfachten 
Methoden der RIP-Messung führen zu gleichen Ergebnissen wie die AgTU Maskierungstechnik 
/26/. 

8.7 Anteil  αex   der austauschbaren 137Cs−Aktivität 

Die Bodenprobe (50 g) wurde 24 h lang mit 1 M NH4OH ins Gleichgewicht gebracht bei einem 
Verhältnis fest/flüssig von 1:10 für mineralische Horizonte und 1:20 für organische Horizonte. 
Die Aufschlämmung wurde zentrifugiert und der Überstand filtriert (0,45 µm Membranfilter). Die 
relative Messunsicherheit von αex beträgt 5 %. 

8.8 Gewinnung der Bodenlösung 

Dazu wurde eine medizinische Spritze ohne Kolben zuerst mit etwas Quarzwolle und darüber 
mit der Bodenprobe gefüllt und danach für eine Stunde zentrifugiert. Die so gewonnene 
Bodenlösung wurde gefiltert (0,45 µm Membran). Falls keine natürliche Bodenlösung gewonnen 
werden konnte, weil der Boden zu trocken war, dann wurde der Boden auf Normalfeuchte 
gebracht, für 24 h an Luft mit 100 % Feuchtigkeit gehalten und danach eine „künstliche 
Bodenlösung“ gewonnen. 

8.9 Die Kationenkonzentration der Bodenlösung 

Die Kationenkonzentration der Bodenlösung wurde bezüglich K+, Ca2+ und Mg2+ mit der 
Methode der Atomabsorptionsspektrometrie bestimmt. Die Messunsicherheiten reichen von 
0,1 mg/l für K+ und Mg2+ bis 0,2 mg/l für Ca2+. NH4

+ in der Bodenlösung wurde durch Messung 
der Licht-Extinktion nach einer Indophenolreaktion /31/ mit einer Messunsicherheit von etwa 
5 % bestimmt. 

8.10 Röntgendiffraktometrische Untersuchung 

Dazu wurde Material aus den B-Horizonten der Profile an den Positionen 10 und 11 verwendet 
(Abb. 4). Die Korngröße beider Proben war jeweils kleiner als 40 µm. 
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9 Ergebnisse  

9.1 Tiefenverteilung des 137Cs im Waldboden 

In Abb. 4. sind typische Tiefenverteilungen des 137Cs im Boden gezeigt (a) eines Mischwaldes, 
Position 11 und (b) eines Fichtenwaldes, Position 10. Typisch ist dabei, dass 19 Jahre nach 
dem 137Cs Eintrag noch immer mehr als 50 % des 137Cs in der oberen 10 cm dicken Boden-
schicht lokalisiert sind mit einem Maximum der 137Cs Aktivitätskonzentration im Ah Horizont. 
Dabei sind die organischen Horizonte im Fichtenwaldboden dicker und reicher an 137Cs als jene 
im Mischwaldboden. Im Fichtenwaldboden wurzeln die Pflanzen hauptsächlich im Oh Horizont, 
im Mischwaldboden ist es der Ah Horizont, der mehr mineralische Anteile enthält als der Oh 
Horizont. Entsprechend erwartet man im Mischwaldboden in der für die Pflanzenaufnahme 
relevanten Schicht hohe RIP Werte und entsprechend kleine TF Werte. Dies wird auch 
beobachtet. 

Röntgendiffraktometrische Untersuchungen ergaben für die in Abb. 4 gezeigten Profile im 
obersten B-Horizont keine Unterschiede in der Zusammensetzung für Korngößen < 40 µm. 
Beide Proben bestanden überwiegend aus Quarz, geringen Anteilen an Anorthit, Albit, Chlorit, 
Muskowit und Illit. 

Im Anhang sind die Tiefenverteilungen des 137Cs aller gemessenen Bodenproben in Abb. a bis 
s gezeigt. Das Fichtenwaldprofil der Position 15 (Abb. q im Anhang) wurde bis zu einer Tiefe 
von ca. 50 cm gemessen und es zeigt sich, dass das gesamte 137Cs Inventar in den oberen 20 
cm Tiefe lokalisiert ist. Ausnahmen von dieser Regel sind die Positionen 1, 9, 12a und 16. 

 

(a) 
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•dünne organische
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• bis zu 30 % Tonminerale im
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(b) 

Abb.: 4 Tiefenverteilung der 137Cs Aktivitätskonzentration im Boden eines Mischwaldes (a) und 
eines Fichtenwaldes (b). Die Horizonte des organischen Materials (Humus) sind grün ge-
färbt, die Horizonte mit mineralischem Anteil sind braun gefärbt oder braun schattiert. 
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Anteile von bis zu 30 % 137Cs aus dem Fallout der atmosphärischen Kernwaffenversuche (1986 
ca. 3000 Bq/m²) wurden in den Böden gefunden mit einem Maximum dieses Inventars in den 
mineralischen B-Horizonten, die wenig zum Transfer in die Pflanzen beitragen /44/. 

9.2 Die wichtigsten Bodeneigenschaften 

Die wichtigsten Bodeneigenschaften sind in Tabelle 2 zusammengefasst. Die Waldböden 
bestehen aus Moränenlehm. Alle Böden sind sauer mit pH-Werten zwischen 3,6 und 5,8 im 
Mischwald und pH-Werten zwischen 2,8 und 3,4 im Fichtenwald. Im gedüngten Fichtenwald 
liegt der pH-Wert bei 5,5 bis 5,7. Die Bodenarten sind zwischen sandig, toniger Lehm und 
sandiger Lehm einzuordnen. Sand ist der dominierende Korngrößen-Anteil mit 46 % - 67 % im 
mineralischen B-Horizont. Im Moorwiesenboden dominiert Ton, bei einem pH-Wert von 4,8 und 
einem Anteil an organischem Material von 50 %. 

Als wichtigster Bodenhorizont für die Wurzelaufnahme der Pflanzen Farn, Heidelbeere und 
Brombeere wurde im Fichtenwald der Oh Horizont und im Mischwald der Ah Horizont ausge-
wählt (Tab. 2). Diese Auswahl war bedingt durch das Vorhandensein des Horizonts (Tiefenprofi-
le im Anhang A) und die etwa gleiche Tiefe des Horizonts im Boden von Misch- und Fichten-
wald. 

Die organischen humifizierten Horizonte des Waldbodens zeichnen sich durch eine erhöhte 
Ammonium-Konzentrationen aus (s. Abb. 5). Ammonium kann wirkungsvoll 137Cs von 
Sorptionsplätzen verdrängen und verursacht dadurch die Mobilität und die Pflanzenverfügbar-
keit des 137Cs /31/. 

An allen Positionen wurde die Tiefenverteilung der Ammonium-Konzentration in der Bodenlö-
sung gemessen. Die Ammonifizierung ist eine durch Bakterien verursachte Mineralisierung 
organischer Substanzen und sie wird verstärkt mit zunehmender Konzentration von gelöster 
organischer Materie und Sauerstoff. Übereinstimmend damit wurden die höchsten Ammonium-
Konzentrationen in den gut belüfteten Of Horizonten gemessen. Die Bodenhorizonte im Bereich 
der Pflanzenwurzeln im Fichten- und Mischwald unterscheiden sich wesentlich im Gehalt an 
organischer Materie (Tab. 2). Unterschiede im Ammonium-Gehalt der Bodenlösung sind in 
diesen Horizonten eher gering für Misch- und Fichtenwaldböden (Abb. 5). Im Mittel sind die 
Kalium-Konzentrationen in der Bodenlösung um etwa einen Faktor 1,7 größer als die 
Ammonium-Konzentration (Tab. 3). Die Kalium-Konzentrationen liegen zwischen 0,02 mM und 
0,53 mM, die Ammonium-Konzentrationen zwischen 0,04 mM und 0,25 mM. Niedere Kalium 
Konzentrationen in der Bodenlösung der Wurzelzone beeinflussen die Pflanzenverfügbarkeit 
des 137Cs wesentlich /32/. Es besteht eine Abhängigkeit der 137Cs Aufnahme durch Pflanzen 
von der Kalium Konzentration im Bereich kleiner als 1 mM K+ /33, 34/. Danach wird das 
Konzentrationsverhältnis CF (Pflanze/Bodenlösung) für 137Cs mit zunehmender Kalium 
Konzentration in der Bodenlösung kleiner und der größte Einfluss von Kalium auf die 137Cs 
Aufnahme wurde im Konzentrationsbereich unter 0,25 mM K+ in der Bodenlösung gefunden 
/32/. Dies bedeutet, dass kleine Konzentrationen von Kalium in der Bodenlösung einen 
erhöhten Transfer Boden-Pflanze von 137Cs verursachen können. 
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Konzentrationen in der Bodenlösung für die Kationen K+, Ca2+ und Mg2+ im Bereich 0,02 mM bis 
3 mM bedeuten, dass Cs+, falls es mit 1000 Bq/l in der Bodenlösung vorhanden ist, nur ein 
Spurenelement der Molarität von etwa 2·10-12 M darstellt. Damit ist die Wahrscheinlichkeit für 
die Sorption von Cs+ z.B. an Tonmineralien wegen seiner geringen Konzentration sehr klein, 

 

Abb.: 5 Mittlere NH4
+ Konzentration in der Bodenlösung der Wurzelzone der Waldböden.  

0.0 0.1 0.2 0.3 0.4 0.5

Fichtenwald
MischwaldOf

Oh
Ah

Ah

B

NH4, mM

 



 
 

17

 

Tab.: 2 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Bodenart, Korngrößenverteilung und chemo-physikalische Eigenschaften des Bodens der Wurzelzone. 
a- Anteil organischer Materie bestimmt aus dem Gewichtsverlust beim Veraschen bei 450oC; 
b- Die Korngrößenverteilung wurde bestimmt für den B Horizont des Waldbodens und Bodentiefen von 5-10 cm von Wiesen; 
c- USDA Klassifikation; 
d- TRB ist die Summe der austauschbaren Kationen.  
e- Position 4a ist ein Kahlschlag (im Jahr 2003) eines zu Position 4 benachbarten Fichtenbestandes. 

Korngrößenverteilungb Austauschbare Kationen 

Ton Schluff Sand K NH4 Ca Mg 

 
TRBdPos 

 
pH, 

CaCl2

 
OMa, 

% 

   
Waldtyp Tiefe, 

cm 
Hori-
zont  

% 

Bodenartc

cmol kg-1

1 gemischt 4,5-5,5 Ah 3,9 22 32 21 46 Sandy clay loam 0,3 0,2 20,2 1,7 22,4 
2 gemischt 4,2-6,2 Ah 4,1 14 28 26 46 Sandy clay loam 0,3 0,2 16,2 1,2 17,8 
3 gemischt 2,5-4,3 Ah 5,6 17 20 16 63 Sandy clay loam 0,3 0,2 29,4 9,5 39,4 
4 gemischt 2-3,5 Ah 3,6 24 28 23 49 Sandy clay loam 0,3 0,2 9,3 2,6 12,4 

4a Kahlschlag
e

3-4 Oh 3,6 79 31 48 21 Sandy clay loam 1,2 0,1 29,8 4,9 35,9 

5 gemischt 5,5-6,5 Ah 5,8 17 22 25 53 Sandy clay loam 0,4 0,2 57,9 2,8 61,2 
6 Fichte 3-4 Oh 3,3 59 27 22 51 Sandy clay loam 0,6 0,6 24,1 3,2 28,5 
7 Fichte 2-3,5 Oh 3,4 68 18 17 65 Sandy loam 0,6 1,1 21,3 4,5 27,6 
8 Fichte 7-9 Oh 2,8 57 25 23 52 Sandy clay loam 0,9 0,6 8,4 2,2 12,1 
9 Fichte 5,5-7,5 Oh 3,2 76 27 23 51 Sandy clay loam 0,7 1,3 35,5 3,4 40,8 

10 Fichte 3-7 Oh 2,9 77 23 17 60 Sandy clay loam 0,7 1,1 12,1 4,4 18,4 
11 gemischt 5,8-6,5 Ah 3,3 22 21 27 52 Sandy clay loam 0,3 0,3 8,2 1,0 9,7 
12 Fichte 6-8,5 Oh 2,8 79 19 14 67 Sandy clay loam 0,5 0,5 20,1 2,6 23,7 

12a Fichte 5,5-7,5 Oh 3,0 86 23 55 22 Sandy clay loam 0,3 0,04 15,5 2,8 18,6 
13 Fichte 2G 3-4 Oh 5,7 68 27 48 25 Sandy clay loam 0,5 0,03 45,3 18,1 63,9 
14 Fichte 1G 2-4 Oh 5,5 54 27 51,5 21,5 Sandy clay loam 0,3 0,03 17,0 9,2 26,5 
16 Wiese 0-5 - 5,1 6,6 29 48 23 Sandy clay loam 0,2 0,03 15,9 0,9 17,0 
17 Wiese 0-5 - 4,8 50 52 16 32 Clay loam 0,3 0,1 47,2 2,1 49,7 

  



Ausgewählte Bodeneigenschaften: Anteil αex an austauschbarem 137Cs; Kationen-Konzentrationen in der Bodenlösung (K+, NH4
+, Ca2+ und Mg2+); 

Anteil des 137Cs+ adsorbiert an RES (KdRES); berechnete Werte des “availability” Faktors (A); gemessene Werte des 137Cs Transfer Faktors Boden-
Pflanze TF, bezogen auf die Wurzelzone. Aktivitätskonzentrationen im Bezugshorizont sowie in den Pflanzen sind in Tab. B im Anhang aufgelistet. 
Position 4a ist ein Kahlschlag (im Jahr 2003) eines zu Position 4 benachbarten Fichtenbestandes. 
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Kationen in der Bodenlö-
sung, mM 

TF , 
(Bq·kg-1/ Bq·kg-1) 

Pos αex, 
% 

RIP(K), 
meq/kg 

RIP(NH4), 
meq/kg 

 
Kc

FES(NH4/K) 
K NH4 Ca Mg 

Kd
RES

% 
 

A, 
10-4 mM1/2 

kg/meq Farn Brombeere
1 1,3 632 278 2,3 0,14 0,08 0,63 0,13 1 0,08 0,03 0,005 
2 0,9 548 251 2,2 0,10 0,11 0,52 0,16 1 0,07 0,04 0,003 
3 2,0 396 154 2,6 0,07 0,07 0,70 0,67 2 0,11 0,14 0,03 
4 0,4 231 113 2,0 0,24 0,13 1,16 0,71 3 0,05 0,13 0,02 

4a 1,9 73 47 1,6 0,41 0,15 0,54 0,19 17 1,66 0,7 0,07 
5 3,4 224 129 1,7 0,19 0,05 1,43 0,27 3 0,31 0,13 0,007 
6 1,8 149 54 2,8 0,15 0,08 0,87 0,40 11 0,35 0,20 0,05 
7 1,8 135 77 1,8 0,13 0,23 0,75 0,38 16 0,56 0,60 0,06 
8 2,8 91 65 1,4 0,31 0,25 0,18 0,10 16 3,21 0,34 0,06 
9 3,1 43 29 1,5 0,53 0,16 2,57 0,56 34 2,07 0,58 0,13 

10 5,7 23 16 1,5 0,17 0,15 0,30 0,09 49 7,80 1,05 0,18 
11 0,6 718 235 3,1 0,08 0,09 0,46 0,05 2 0,04 - - 
12 15,4 10 6,5 1,5 0,23 0,04 0,34 0,10 52 16,7 0,88 0,20 

12a 13,7 6 5 1,2 0,04 0,08 0,41 0,14 36 25,6 6,3 0,30 
13 2,6 179 90 2,0 0,07 0,07 2,29 1,31 4 0,15 0,7 0,07 
14 2,2 829 223 3,7 0,03 0,05 1,34 1,02 1 0,03 0,9 0,21 
16 6,2 1335 420 3,2 0,13 0,06 3,04 0,40 1 0,08 - - 
17 1,9 1115 612 1,8 0,02 0,04 1,09 0,08 0,3 - - 0,015 

 
 
 

  

Tab.: 3 
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9.3 Das Radiocaesium Interception Potential (RIP) 

Der RIP Wert kennzeichnet die Fähigkeit des Bodens Cs+ selektiv zu adsorbieren. RIP Werte 
wurden für Oh und Ah Horizonte der untersuchten Böden bestimmt. Abb. 6 zeigt die 
Abhängigkeit des RIP von dem Tonanteil im Boden. Die Einzelwerte sind in Tab. 2 und 3 
aufgelistet. 

  

 

Abb.: 6 Die Abhängigkeit von RIP vom Tonanteil im Boden.  

Abb. 6 zeigt im Wesentlichen eine lineare Abhängigkeit des RIP vom Tonanteil. Deutliche 
Abweichungen von diesem Verhalten zeigen die Positionen 14, 16 und 17, was darauf 
hindeutet, dass die Ton-Mineralogie in den verschiedenen Horizonten und Standorten 
unterschiedlich sein könnte. Bei den anderen Standorten ist anzunehmen, dass ihre Ton-
Mineralogie sich wenig voneinander unterscheidet. 

αex , der Anteil des austauschbaren 137Cs , der durch Extraktion mit NH4OH bestimmt wurde, 
variiert im Bereich 1,8 % bis 15,4 % im Fichtenwald und ist größer als im Mischwald, wo er 
zwischen 0,4 % und 3,4 % liegt. Die Messungen zeigen, dass die größeren Werte αex , des 
Anteils des austauschbaren 137Cs, zu kleineren RIP Werten gehören, allerdings mit geringer 
Korrelation. Für Waldwiese ergibt sich ein relativ großer Wert von αex = 6,2 % und RIP(K) = 
1115, also ein anderes Verhalten als im Waldboden (Tab. 3). 

Für die Mischwaldböden besteht eine negative lineare Abhängigkeit (R² = 0,9) zwischen 
αex , dem Anteil des austauschbaren 137Cs, und den RIP-Werten. Dieser Befund deutet 
darauf hin, dass die gleiche Art von Tonmineralen für die selektive Adsorption des 137Cs und 
dessen Fixierung in deren Zwischenschicht verantwortlich sein kann und, dass 137Cs im 
mineralischen Teil des Mischwaldbodens adsorbiert wird. Für Nadelwald sind die RIP(K) 
Werte umgekehrt proportional zu αex , dem Anteil des austauschbaren 137Cs  (ohne Abb.). 
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Um den Selektivitätskoeffizient Kc(NH4/K) auf den FES zu bestimmen, wurden auch 
RIP(NH4) Werte gemessen (Tab. 3). Die Werte von Kc(NH4/K) decken einen Bereich von 1,4 
bis 3,7 ab. Dies bedeutet, zusammen mit den jeweiligen Konzentrationen, dass für die 
meisten Adsorptionsplätze Ammonium eine wichtigere Rolle als Kalium spielt, was den 
Wettbewerb dieser Kationen mit Radiocäsium um die selektiven Sorptionplätze FES betrifft 
(Tab. 3). 

Die RIP(K) Werte im Nadelwald reichen von 6 bis 149 meq/kg in den Oh Horizonten 
(Positionen 6 bis 12) und nehmen mit zunehmendem Anteil an organischer Substanz ab 
(Tab. 2, Tab. 3). Die RIP Werte sind proportional zu den Anteilen an Tonmineralen in Oh und 
Ah Horizonten des Bodens (Abb. 6). Der kleine Anteil Tonminerale in Humus-Horizonten wird 
verursacht durch die langsame Zersetzung der Spreu. Nadelstreu wird sehr langsam zersetzt 
und bildet dabei einen mächtigen Humushorizont, der aus Mull-, Moder- oder Rohhumus 
besteht. In den Bodenproben die aus den Oh Horizonten mit Rohhumus entnommen wurden, 
sind die RIP Werte sehr klein, etwas größere Werte von RIP werden in den Bodenproben 
aus Oh Horizonten mit Moder festgestellt. 

In Böden des Mischwaldes werden wesentlich höhere Werte von RIP(K) als in Fichtenwald-
böden beobachtet und zwar im Bereich von 224 bis 632 meq/kg. Schon dieser Vergleich 
zeigt, dass zu erwarten ist, dass der Transfer von 137Cs aus dem Boden in die Pflanze im 
Mischwald kleiner sein sollte als im Fichtenwald. 

Auch die gedüngten Fichtenwaldstandorte und die Wiesen (Position 13 bis 17) zeigen 
mittlere bis große RIP Werte, die mit relativ großen Werten für TF verbunden sind und damit 
nicht dem obigen Muster entsprechen. 

9.4 Berechneter „Availability factor A“ 

In Abb. 7 ist der berechnete „Availability“ Faktor A als Maß des Radiocäsium Transfers vom 
Boden in die Pflanze gegen den gemessenen Wert von RIP doppelt-logarithmisch 
aufgetragen. Gemäß Abb. 7 gibt es Werte (Symbol ■), die nur die selektive Sorption von Cs+ 
an FES berücksichtigen. Nach der Theorie sollte der Availability factor A umgekehrt 
proportional zum Radiocesium Interception Potential RIP sein. Im doppelt logarithmischen 
Diagramm würde sich dann eine negative Steigung vom Betrag 1 ergeben. Die Messpunkte 
werden aber besser durch eine Ausgleichsgerade mit der negativen Steigung des Betrags 
(1,5 ± 0,1) beschrieben. Diese Abweichung könnte bedeuten, dass für das RIP nicht nur die 
selektiven (FES), sondern auch die regulären Sorptionsplätze (RES) berücksichtigt werden 
müssen, gemäß Formel (4). Dann wäre zu erwarten, dass die Werte von A an den 
Fichtenwaldstandorten kleiner werden, d.h. für kleine Werte von RIP und Böden mit dicken 
Humusschichten im Wurzelbereich. Das Ergebnis (Symbol □) ist ebenfalls in Abb. 7 gezeigt 
und diese Messpunkte können durch eine Ausgleichsgerade mit der negativen Steigung des 
Betrags (1,4 ± 0,1) beschrieben werden. Die Übereinstimmung mit dem Modell ist also 
besser geworden. In Böden des Mischwaldes dominiert die selektive Sorption von Cs+ an 
FES wie durch die sehr kleine Abnahme der Werte von A bei hohen RIP Werten in Abb. 7 
gezeigt wird. 

  



 
 

21

 

 

Abb.: 7 A Faktor (■ FES; �FES und RES) als Funktion des RIP. Mischwaldstandorte sind 
rechts unten eingetragen, Fichtenwaldstandorte links oben.  

Abb. 8 zeigt die Abhängigkeit des 137Cs Transferfaktors TF, der die 137Cs -Ionenaufnahme 
aus der Wurzelzone charakterisiert, für Farn und Brombeere in Abhängigkeit von RIP der 
entsprechenden Wurzelzone für Misch- und Fichtenwald. Der Verlauf der Messpunkte zeigt, 
dass RIP eine herausragende Rolle spielt bei der Charakterisierung von Waldböden und 
deren Bioverfügbarkeit von Radiocäsium. Die Messpunkte für den gedüngten Fichtenwald 
(■, □) sind zu höheren TF Werten verschoben, entsprechend der sehr unterschiedlichen 
Situation der Konzentration der Konkurrenzionen in der Bodenlösung. 
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Abb.: 8 Abhängigkeit des137Cs Transferfaktors TF für Farn (●) und Brombeere (○) vom 
Radiocäsium Interception Potential RIP der entsprechenden Wurzelzone für Misch- 
und Fichtenwaldstandorte. Die Messpunkte (■, �) stammen von gedüngten Fichten-
waldstandorten (Positionen 13, 14). 
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Abb.: 9 Der 137Cs Transfer-Faktor Boden-Pflanze TF und der Availability-Faktor A für Farn 
(blau), Brombeere (schwarz) und Heidelbeere (rot). Messwerte der Aktivitätskonzent-
rationen im Bezugshorizont sowie in den Pflanzen sind im Anhang B aufgelistet. 

In Abb. 9 sind die gemessenen Transfer-Faktoren TF gegen die berechneten Werte von A 
linear aufgetragen. Farn hat wesentlich größere TF Werte im Vergleich zur Brombeere, wie 
man in Abb. 9 und Abb. 8 sieht und erwartet hat /3/. Abb. 9 zeigt die erwartete lineare 
Abhängigkeit von TF und A. Gemäß Gl.1 ist TF = A · B, wobei B die pflanzenspezifische 
Aufnahme charakterisiert, die unabhängig von der 137Cs-Verfügbarkeit im Boden ist. In Abb.9 
ist B die Steigung der Geraden. Für B ergeben sich aus Abb. 9 folgende Werte in 
(meq/mM½kg): B(Farn) = 1839; B(Heidelbeere) = 497; B(Brombeere) = 110. Für B wie für TF 
ergibt sich damit ein Größenverhältnis von etwa 17:4:1 für die Pflanzen Farn, Heidelbeere 
und Brombeere was die Aufnahme von Cs+ betrifft.  

In Abb. 10 ist der aggregierte Transfer Faktor gegen den A Faktor aufgetragen. Wie erwartet 
variieren die gemessenen Tag-Werte beträchtlich um die Ausgleichsgeraden. Diese 
Darstellung zeigt, dass Tag nicht geeignet ist, die Bioverfügbarkeit quantitativ zu beschreiben. 
Auch hier sind die Werte von Tag wie erwartet für Farn am größten. 
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Abb.: 10 Aggregierter Transferfaktor Tag als Funktion des berechneten Bioverfügbarkeits-
faktors A für die untersuchten Waldpflanzen. Bodeninventare (0 bis 20 cm Tiefe) und 
Aktivitätskonzentrationen der Pflanzen sind im Anhang in Tab. C aufgelistet. 

 

9.5 Einfluss der Düngung 

Frühere Untersuchungen eines Fichtenwaldstandortes an der Position 13 /35, 36, 37/ 
zeigten, dass der Wert des 137Cs Transferfaktors von Farn und Brombeere durch Düngung 
um den Faktor drei bis fünf verkleinert wird. An diese Ergebnisse wird in diesem Projekt 
angeknüpft, um den Zusammenhang der Transferfaktoren TF und Tag mit den bodenchemi-
schen Größen und dem Bioverfügbarkeitfaktor A zu zeigen. Die Ergebnisse sind in Tab. 4 
zusammengestellt. Gemäß Tab. 4 beobachten wir im ungedüngten Fichtenwaldboden einen 
kleineren pH Wert, größerer Anteil αex an austauschbarem 137Cs und kleinere RIP Werte als 
im gedüngtem Fichtenwaldboden. Berücksichtigt man die Konzentrationen der Kationen in 
der Bodenlösung (für die Proben in Tab. 4 von 1997 wurde diese indirekt durch Wasserex-
traktion bestimmt), so kommt man mit Formel 1 zu Werten von A, die im ungedüngten Boden 
mehr als zehn mal größer sind und mit dem Trend der gemessenen TF Werte und Tag 
Werten übereinstimmen. Der 137Cs Transferfaktor TF ist im ungedüngten Fichtenwaldboden 
ca. sechs mal größer und der aggregierte Transferfaktor Tag ist ca. drei bis fünf mal größer 
als im gedüngten Fichtenwaldboden. Der Wert des Transfers ist für Farn größer als für 
Blaubeere und am kleinsten für Brombeere, gemäß früheren Befunden. Die Verringerung 
des 137Cs Transferfaktors TF und des aggregierten Transferfaktors Tag durch Düngung bleibt 
über neun Jahre konstant. 
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Tab.: 4 Ausgewählte Bodeneigenschaften von Oh Horizonten eines Fichtenwaldbodens: OM 

ist der Anteil an organischer Substanz, bestimmt durch Glühverlust bei 450 °C; pH 
Wert; Anteil αex an austauschbarem 137Cs; RIP(K); berechnete Werte des “availabili-
ty” Faktors (A); 137Cs Transfer Faktor Boden-Pflanze TF, bezogen auf die Wurzelzo-
ne; 137Cs aggregierter Transferfaktor Tag. Messwerte für Bodeninventar und Aktivi-
tätskonzentrationen sind im Anhang in Tab. D aufgelistet. 
*) Düngung 1984 (2.5 t/ha dolomitischer Kalk: 83% CaCO3, 8% MgO, 6% K2O, 3% 
P2O5) 
*) Düngung 2002 (3 t/ha dolomitischer Kalk: 3% CaO, 2% MgO, 53% CaCO3, 42% 
MgCO3) 

TF(Oh) Tag

Farn Brom-

beere 

Hei-

del-

beere 

Farn Brom-

beere 

Hei-

del-

beere 

 

Position, 

Messung 

 

Jahr der 

Dün-

gung*) 

 

OM 
% 

 

pH 
CaCl2

 

αex% 

 

RIP

meq

·kg-1

 

A 

10-4 

mM1/2 

·kg/meq Bq⋅kg -1/ Bq⋅kg -1 Bq⋅kg -1/ Bq⋅m -2

13 

1997 

- 89 3.0 14.8 35 23.7 3.2 0.6 1.9 0.24 0.04 0.14 

13 

1997 

1984 70 3.2 2.8 190 2.4 0.4 0.03 0.1 0.05 0.003 0.01 

13 

2006 

1984, 
2002 

68 5.7 2.6 179 0.15 0.7 0.07 0.2 0.10 0.004 0.02 

 

In den Jahren 1991 und 1995 wurden im gleichen Fichtenstand des Altdorfer Waldes 
(Position 13, 14) der Einfluss der Wald Düngung von 1984 auf den aggregierten 137Cs 
Transferfaktor von Farn und Brombeere untersucht /35/. Auf der gedüngten Fläche war Tag 
um einen Faktor drei bis fünf kleiner für Farn und Brombeere. Auch dort war der Wert von Tag 
von Farn um eine Größenordnung höher als von Brombeere. Tag wurde mit der Zeit kleiner, 
was darauf hindeutet, dass 137Cs im Boden mit der Zeit fixiert wird. Die Messungen zeigten, 
dass die Düngung zu einer lange anhaltenden Reduktion von Tag führte. Diese Befunde 
wurden mit der Zunahme des pH Wertes, der schnelleren Mineralisation der organischen 
Bodenhorizonte wegen des CaCO3 und der Zunahme der Ionen -Konzentration im Wurzel-
Austauschkomplex erklärt /35/. Eine deutliche Abnahme von Tag mit der Ca- und Mg-
Konzentration wurde mit der Erhöhung der Kalium Konzentration in der Bodenlösung, 
ausgelöst durch die erhöhte Ca und Mg Konzentration, erklärt /17/. Am Beispiel von 
Bodenproben der Position 13 wurde der Zusammenhang zwischen A und TF und die 
Verkleinerung des Radiocäsium Transfers durch Düngung mit bodenchemischen Daten 
erklärt /36, 37/. Die aktuellen Daten in diesem Projekt bestätigen diese früheren Befunde. 
Weitere Untersuchungen im selben Fichtenwald ergaben, dass die räumliche Verteilung des 
137Cs im Boden sich wenig ändert unter dem Einfluss von Zeit und Düngung /38/ Maxima der 
137Cs Aktivitätskonzentration waren während elf Jahren immer in den Oh oder Ah Horizonten 
zu finden. Das 137Cs Maximums verschob sich in elf Jahren von ca. 4 cm in 5 cm Tiefe. Die 
Dicke der Humusschicht (L, Of, und Oh) blieb praktisch konstant mit der Zeit. Nur der Anteil 
des 137Cs im Horizont Oh wurde nach dem Düngen größer. Auch der pH Wert nahm nach 

  



 
 

25

 
dem Düngen zu. Tag wurde kleiner, bei Farn eine Abnahme um den Faktor 4, die über elf 
Jahre  konstant blieb. 

Messungen am selben Fichtenwald, der 2002 erneut gedüngt wurde, unterstützen und 
erweitern die obigen Befunde (Abb. 11c). Die Lage des Maximums der Tiefenverteilung der 
137Cs Aktivitätskonzentration im gedüngten und ungedüngten Fichtenwaldboden bleibt gleich 
bei etwa 4 cm (Abb. 11). Der Anteil des 137Cs Inventars in den oberen 10 cm Bodentiefe 
steigt im gedüngten Boden von 80 % auf 90 % bis 95 % an. 
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Abb.: 11 Tiefenverteilung der 137Cs Aktivitätskonzentration an Fichtenwaldstandorten 
a)ungedüngt, b)gedüngt 1984 und c) gedüngt 1984 und 2002. Die Profile a) und b) 
wurden 1997 untersucht /40/. 
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Diese Messungen des 137Cs Transfers und der Eigenschaften der mit Kalk gedüngten Böden 
zeigen, dass durch Düngung die Austauschbarkeit αex verkleinert und RIP erhöht wird und 
sich damit kleinere Availabilty-Faktoren A ergeben. Die berechneten Änderungen von A und 
die gemessenen Änderungen von TF und Tag betragen ca. Faktor 10. 

Untersuchungen in den Jahren 1993 bis 1997 von Löss-Laubwaldböden (Eiche-Weissbuche) 
und Fichtenwaldböden /39/ bestätigen, dass Düngung mit dolomitischem Kalk den pH-Wert 
erhöht, die Konzentration der mobilen Kationen erhöht, das Wachstum der Mikroflora 
verstärkt und die Zersetzungsrate des Bodens wesentlich beeinflusst, der Einfluss der 
Bodenfauna auf die Zersetzungsrate ist jedoch gering.  

 

9.6 Einfluss von Kahlschlag 

Auf einem Kahlschlag (Position 4a), auf dem bis 2003 Fichten wuchsen, ist der RIP Wert 
kleiner und die Werte für A, TF und Tag sind größer als auf dem benachbarten Mischwald-
standort (Position 4), entsprechen aber den Werten, die typisch sind für Fichtenwaldstandor-
te. Untersuchungen, auf einem Kahlschlag eines Fichtenbestandes in Patasola, Finnland, 
/41/ zeigten, dass auf dem Kahlschlag der C und N-Anteil der mikrobiellen Biomasse im 
Boden im folgenden Sommer zunahm und in den folgenden drei Jahren konstant blieb, 
obwohl andere Autoren nach der anfänglichen Zunahme eine zeitliche Abnahme gefunden 
hatten, was auf die örtlichen Unterschiede der Untersuchungspositionen zurückzuführen sei. 
Nach Kahlschlag ändert sich das Mikroklima, die Bodentemperatur und die Bodenfeuchte 
nehmen zu /42/, was zu verstärkter Mineralisierung des Bodens führen kann /43/. Wegen der 
Holzreste und abgestorbenen Wurzeln wächst die Menge des abbaubaren organischen 
Materials auf dem Kahlschlag an. Dem wirkt die Abnahme der Streuproduktion, der 
Wurzelausscheidungen und der Mykorhizza entgegen. In unserem ersten Versuch kann die 
erwartete Abnahme des TF Wertes wegen z.B. abgestorbener Mykorhizza auf einem 
Kahlschlag nicht bestätigt werden. 

9.7 Vergleich mit einer Waldwiese 

Auf einer naturbelassenen Waldwiese ist der Wert für RIP am höchsten und der Anteil an 
austauschbarem 137Cs groß (αex = 6 %), der pH-Wert beträgt 5,1 und der Wert für A ist klein, 
vergleichbar den Werten im Mischwald. Die Waldwiese liegt in einem Mischwald. Auffällig ist, 
dass die Verteilung des 137Cs im Boden in einer Tiefe von 20 cm nur wenig abgenommen hat 
(Abb. r im Anhang, Position 16). Das leichte Gefälle der Waldwiese sowie eine Senke im 
Bereich der Probenposition könnten zu einem kontinuierlichen Eintrag von abgewaschenem 
137Cs führen, der diese Tiefenverteilung verursacht. 

9.8 Vergleich mit einer Moorwiese 

Auf einer Moorwiese aus dem Pfrunger Ried ist der Wert für RIP groß, αex = 2 %, pH = 4,8. 
Der berechnete A Wert ist ca. fünfmal kleiner als auf der Waldwiese. Die Tag Werte für 
Blutwurz (Potentilla erecta) und für Gras (Molinia caerulea) sind erwartungsgemäß auf der 
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Moorwiese um einen Faktor von etwa 6 bzw. einen Faktor 30 größer als auf der Waldwiese. 
Dies hängt mit der Nährstoffarmut der Moorwiese zusammen (Position 17, Tabelle 3). 

9.9 Zusammenfassung der Ergebnisse 

Die untersuchten Waldböden und Wiesen sind sauer, reich an organischem Material und 
arm an Nährstoffen wie z. B. Kalium. Sie enthalten außerdem immer noch etwa 6 bis 
27 kBq/m² Radiocäsium (137Cs aus Tschernobyl, 1986), das sich allerdings nur als 
Spurenverunreinigung in der Bodenlösung bemerkbar macht, weil 137Cs, falls es mit 1000 
Bq/l in der Bodenlösung vorhanden ist, nur eine Molarität von etwa 2·10-12 M besitzt, die sehr 
viel kleiner ist als jene der Konkurrenzionen (ca. mM). Wären die Oberböden reich an Ton, 
so könnte das meiste Radiocäsium an den selektiven Bindungsplätzen der Tonminerale 
adsorbiert werden und damit wäre das Radiocäsium nicht mehr pflanzenverfügbar, ein 
Effekt, von dem man in landwirtschaftlich genutzten Böden profitiert. In Waldböden findet 
jedoch ein Wettbewerb zwischen den Pflanzenwurzeln und wenigen selektiven Bindungs-
plätzen um das verfügbare Radiocäsium statt, der zugunsten der Wurzelaufnahme ausgeht 
und damit zum Biorecycling des 137Cs führt. Dieser Sachverhalt wurde durch das Projekt 
quantitativ aufgeklärt.  

Untersuchungsgebiet war der Altdorfer Wald, der sich über eine Fläche von ca. 60 km² als 
Mischwald mit Buche (Fagus) und Fichte (Picea abies) sowie Fichtenwald (Picea abies) 
erstreckt. 

 In diesem Projekt ist es für Misch und Fichtenwald erstmals gelungen die folgenden 
chemischen Eigenschaften  

• den austauschbaren Cs-Anteil αex im Boden, 
• das Radiocaesium Interception Potential (RIP), ein Maß für die selektive Sorption 

von 137Cs, sowie 
• die Konkurrenzionen von 137Cs des Bodens 

an 15 Positionen zu bestimmen und mit diesen Daten den 137Cs Transfer Boden Pflanze (TF) 
vorherzusagen und mit TF-Messungen zu vergleichen. 

• Der 137Cs Transfer-Faktor Boden-Pflanze TF bezogen auf die Wurzelzone liegt in 
Fichtenwaldböden im Mittel um eine Größenordnung über jenem für Mischwaldbö-
den für die Pflanzen Farn (Dryopteris carthusiana), Brombeere (Rubus fruticosus), 
und Heidelbeere (Vaccinium myrtillus). 

• Die Bioverfügbarkeit von 137Cs wird wesentlich durch die Anzahl der selektiven 
Bindungsplätze an den in der Wurzelzone vorhandenen Tonmineralen bestimmt, 
dem Radiocaesium Interception Potential (RIP). TF ist umgekehrt proportional zu 
RIP. Im Mischwaldboden ist RIP deutlich größer als im Fichtenwaldboden. 

• Großen Einfluss auf die Bioverfügbarkeit von 137Cs haben auch die Ammonium und 
die Kalium Konzentration in der Bodenlösung, da sie in direkter Konkurrenz zu 
137Cs stehen, bezüglich der selektiven Bindungsplätze. Ihre Konzentration ist TF di-
rekt proportional (Ausnahme Position12 und Position 12a). In den untersuchten 
Misch- und Fichtenwaldböden sind die Konzentrationen von Ammonium und Kalium 
ähnlich groß. Dabei ist Ammonium ein wirkungsvolleres Konkurrenzion zu 137Cs als 
Kalium (der Selektivitätskoeffizient Kc(NH4/K) variiert von 1,4 bis 2.8). Wir schließen 
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daraus, dass in der Mehrzahl der untersuchten Positionen Ammonium das 137Cs 
stärker mobilisiert als Kalium. 

• Kleine Kalium-Konzentrationen in der Bodenlösung (kleiner als ca. 0,25 mM) 
begünstigen einen erhöhten Transfer Boden - Pflanze von 137Cs.  

• Nicht das gesamte 137Cs im Boden ist für die Wurzelaufnahme verfügbar, sondern 
nur der austauschbare Cs-Anteil αex . Der Transferfaktor TF ist direkt proportional 
zu αex. 

• Einige chemo-physikalische Eigenschaften des Bodenprofils (Dicke der Humus-
schicht, pH-Wert, RIP) werden durch die Art des Waldes (Bestockung) bestimmt. 
Damit erlaubt schon die Kenntnis der Bestockung eine grobe Vorhersage der Cs-
Bioverfügbarkeit und des Transfer Faktors.  

9.9.1 Bestätigung der Modelle der selektiven Sorption und Biover-
fügbarkeit von 137Cs 

Die Modelle für die selektive Sorption und die Bioverfügbarkeit von Radiocäsium werden 
durch die Messungen bestätigt. Der Radiocäsium Transferfaktor TF, der auf die Wurzelzone 
bezogen ist, kann als Produkt TF = A · B geschrieben werden mit dem Bioverfügbarkeitsfak-
tor A, der in diesem Projekt mit einer relativen Genauigkeit von 12 % berechnet wurde (für 
RIP(K) > 23 meq/kg) und dem Faktor B, der die biologischen Eigenschaften der Pflanze 
berücksichtigt. Die Bestimmung von B gelang für Farn, Heidelbeere und Brombeere mit einer 
Genauigkeit, dass 70 bis 90 % der Variabilität der berechneten A Werte durch das lineare 
Modell erklärt wurden. Für B ergeben sich folgende Werte in (meq/mM½kg): B(Farn) = 1839; 
B(Heidelbeere) = 497; B(Brombeere) = 110. Die B Werte, die unabhängig von der 137Cs-
Verfügbarkeit im Boden sind. verhalten sich für die Pflanzen Farn, Heidelbeere und 
Brombeere etwa wie 17 zu 4 zu 1.  

Ein linearer Zusammenhang des Radiocäsium Transfer Faktors TF bezogen auf die 
Wurzelzone von Farn und Brombeere mit dem Bioverfügbarkeitsfaktor A wurde für die 
Waldbodenstandorte im Fichten- und im Mischwald gefunden. Dies bedeutet, dass die 
Bioverfügbarkeit von Radiocäsium überwiegend durch chemo-physikalische Eigenschaften 
der Wurzelzone bestimmt wird.  

Neben dem Verhältnis der Konzentrationen von Ammonium zu Kalium in der Bodenlösung 
sind der Anteil des austauschbaren 137Cs und der RIP Wert in der Wurzelzone die 
wichtigsten Einflussgrößen auf die Bioverfügbarkeit von Radiocäsium und damit auf den 
Transferfaktor TF und den aggregierten Transferfaktor Tag.  

In Fichtenwaldböden mit kleinem RIP Wert sind die regulären Austauschplätze (RES) in ihrer 
Wirkung vergleichbar zu den selektiven Austauschplätzen (FES) was die Adsorption von 
Radiocäsium und damit dessen Bioverfügbarkeit betrifft. 

9.9.2 Einfluss von Kalk-Düngung 

Düngung des Fichtenwaldes mit dolomitischem Kalk reduziert den 137Cs Transfer Boden-
Pflanze um einen Faktor drei bis zehn mit Langzeitwirkung. Diese Wirkung kann mit dem 
Modell der selektiven Sorption von Radiocäsium berechnet werden 
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Im ungedüngten Fichtenwaldboden ist der pH Wert kleiner, der austauschbare Cs-Anteil αex 
größer und der RIP Wert kleiner als im gedüngten Fichtenwaldboden. Berücksichtigt man die 
Konzentrationen der Kationen in der Bodenlösung, so berechnet man Bioverfügbarkeitsfakto-
ren A, die im ungedüngten Boden mehr als zehn mal größer sind als im gedüngten in 
Übereinstimmung mit gemessenen TF und Tag Werten für die Pflanzen Farn (Dryopteris 
carthusiana), Brombeere (Rubus fruticosus), und Heidelbeere (Vaccinium myrtillus).  

Die Lage des 137Cs Maximums im Fichtenwaldboden blieb in neun Jahren in konstanter Tiefe 
von ca. 5 cm. Auch die Dicke der Humusschicht (L, Of, und Oh) blieb praktisch konstant mit 
der Zeit. Düngung hatte darauf keinen Einfluss. Nur der Anteil des 137Cs im Horizont Oh 
wurde nach dem Düngen größer. Tag wurde nach dem Düngen kleiner, um einen Faktor 3 bis 
10, und blieb über 9 Jahren konstant für die Pflanzen Farn (Dryopteris carthusiana), 
Brombeere (Rubus fruticosus) und Heidelbeere (Vaccinium myrtillus) 

9.9.3 Weitere Erkenntnisse 

Drei Jahre nach einem Kahlschlag eines Fichtenbestandes haben sich die Bodenchemie und 
der Transfer von Radiocäsium nicht verändert. 

RIP-Werte für Moorwiese und Waldwiese sind um ca. Faktor zwei größer als jene im 
Mischwald.  

10 Nutzen, insbesondere praktische Verwertbarkeit 
der Ergebnisse und Erfahrungen 

• Die Untersuchungen ergänzen das „Radioökologische Szenario Bad Waldsee“ - ein 
weltweit einmaliger Datensatz für die Jahre 1987 bis 2005, was Radiocäsium in 
Wild, Pilzen und Pflanzen betrifft - bezüglich der Bodendaten, sodass es für die wei-
tere Modell-Bewertung verwendet werden kann. Das Projekt liefert also ein Werk-
zeug zur Kalibrierung von rechnergesteuerten Entscheidungshilfen (DSS), die 
weltweit einsetzbar sind, um z.B. bei Unfällen in Kernkraftwerken die Dosis für 
Mensch und Biosphäre zu minimieren.  

• Die in diesem Projekt erhobenen bodenchemischen Daten ermöglichen, die 137Cs 
Aufnahme der Waldprodukte vorherzusagen. Im Falle einer zukünftigen Kontamina-
tion kann damit gezielter reagiert werden. Das Projekt dient damit der Strahlen-
schutz Vorsorge. 

• Die Modelle für die selektive Sorption und die Bioverfügbarkeit von Radiocäsium 
werden durch die Messungen für ein Waldgebiet von ca. 60 km² für Fichten- und 
Mischwald (Fichte, Picea abies, und Buche, Fagus) bestätigt. 

• Düngung des Fichtenwaldes mit dolomitischem Kalk reduziert den 137Cs Transfer 
Boden-Pflanze um einen Faktor 3 bis 10 mit Langzeitwirkung. Diese Reduzierung 
wurde gemessen und mit dem Modell für die selektive Sorption und die Bioverfüg-
barkeit von Radiocäsium quantitativ bestätigt. Damit wird ein Weg aufgezeigt, den 
137Cs Transfer Boden-Pflanze im Wald wirkungsvoll zu minimieren, und so die 
Strahlendosis für den Menschen durch Ingestion von Waldprodukten wie Pilzen und 
Wildfleisch zu verkleinern. 
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• Der 137Cs Transfer-Faktor Boden-Pflanze liegt in Fichtenwaldböden im Mittel um 

eine Größenordnung über jenem für Mischwaldböden. Entsprechend sind Pilze und 
Wildfleisch aus Fichtenwald höher kontaminiert als aus Mischwald. Deshalb ist 
beim Verzehr von Pilzen und Wildfleisch aus Fichtenwäldern besondere Vorsicht 
geboten. 

• Die Kenntnis der Bestockung erlaubt ein grobe Vorhersage der Cs-Bioverfügbarkeit 
und der Größenordnung des Transfer Faktors z.B. Waldprodukte aus Nadelwald 
sind höher kontaminiert als solche aus Laubwald. 

• Hohe Bioverfügbarkeit von Radiocäsium in Waldböden ist zu erwarten für, 
•  kleine pH-Werte des Bodens,  
• dicke Humusschichten bzw. hohen organischen Anteil in der Wurzelzone,  
• kleine Konzentration von Kalium in der Bodenlösung,  
• geringer Tonanteil in der Wurzelzone,  
• kleine RIP Werte,  
• hoher Anteil αex an austauschbarem 137Cs im Boden. 

• Die zuletzt genannten Befunde waren im Einzelnen bekannt, wurden aber für 
Misch- und Fichtenwald in diesem Projekt erstmals gleichzeitig gemessen und mit 
dem Modell der selektiven Sorption von Radiocäsium erklärt. 

11 Fortschritte auf diesem Gebiet bei anderen Stel-
len  

Die Messung des RIP ist inzwischen die Standardmethode um Wechselwirkungen Boden-
Radionuklid zu studieren. Dies zeigt sich auch daran, dass die IAEA in Wien für die Revision 
des Handbuches TRS 364 „Handbook of Parameter Values for the Prediction of Radionucli-
de Transfer in Temperate Evironments“ (IAEA, 1994) einen eigenen Abschnitt (verfasst von 
Vidal & Rigol, 2006) zu diesem Thema vorgesehen hat. 
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15 Anhang A 
Abb. a) bis s) : Gemessene Tiefenprofile des 137Cs im Boden. Braunschattierungen ent-
sprechen mineralischen Horizonten; Grünschattierungen bezeichnen organische Horizonte. 
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i) Position 8       j) Position 9 
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B 
137Cs Bodeninventar; gemessene Aktivitätskonzentration im Bodenhorizont (gemäß Tab. 2); gemessene Aktivitätskonzentration von Pflanzen auf 
dem Monolith wachsend (TF Werte aus Tab. 3 und TF sowie Tag Werte in den Figuren wurden damit berechnet) und von Pflanzen in der 
Umgebung wachsend (Daraus wurden Tag Werte in den Figuren berechnet). 
 
Pos  Boden-

inventar  
Boden- 

horizont 1)
Farn, 1) Brom-

beere1)
Heidel-
beere1)

Wald-
klee1)  

Farn, 2) Brombeere2) Heidel-
beere2)

Waldklee
2)

Himbeere2)

 Bq/m² Bq/kg Bq/kg TM 
1 25328 830 27,6 4,5  7,7 244,8 4,8   23,6 10,1 
2 27322 511 22,2 1,3   20,4 3,0    
3 13053 596 82,6 15,4   127,0 28,8   14,3  
4 10847 405 52,2 8,5   65,8     32,2 18,6 

4a 13089 685 450 45,7   459 12,4; 24,2   32,2 11,7 
5 22995 337 43,7 2,5  39,4 3,2     8,9 39,4 
6 6262 471 92,1 21,9   206,1 21,8   37,8 50,0 
7 8553 518 308,7 32,1   540,6 50,4   97,7 107,7 
8 13363 765 260,2 45,6 125,8 105 228,9 58,4 154,8 3) 80,5 181.2; 89,7 
9 5960 705 409,4 93,2   261,0 3) 70,1; 54.8   106,8 92,9 

10 8513 679 709,7 123,2 541,9  899,0 106,1; 85.4 324,4 3) 182,8 217,9 
11 13564     380,4 33,3   79,9 62,1 380,4 
12 14142 726 639,2 145,0 329,5  1139,0   292,6 3) 265,9   
12a 7407 540 3396,0 164 845  5173 189; 226; 94,6 3) 292,6 3) 501,8 3) 133; 48,2 3)

13 7042 896 652,0 65 141,3 70,6 591; 783 3)   25,6 3) 141,3 3) 71,2 56,3 3)

14 7956 465 397,7 96 572  1000; 737,6; 
858 3)

119,4 3) 295,2 3) 216,6 184,9 3)

16 21626           
17 9944      192     

1) Dem Bodenmonolith entnommen, Datum Tab. 1 
2) Entnommen in der Umgebung, Datum Tab. 1 
3) Zusätzliche Pflanzenproben entnommen 18.09.2006 
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C 
Weitere Probennahme von Boden und Pflanzen am 14.09.2005 und am 16.09.2005 (Daten 
für TF und Tag in den Figuren) /1/. 
 

Boden 
Inventar Farn Brombeere Heidelbeere Klee Himbeere 

Position 

Bq / m² Aktivitätskonzentration Bq/kg TM 
1 23022 101,6 1,1 - 5,4 4,6 
2 25902 44,4 5,6 - - - 
3 17891 313,2 7,9 - 36,2 - 
4 12269 80,2 5,7 - 52,3 12,9 
5 23749 32,9 2,5 - - 5,2 
6 13324 730,3 62,4 - 98,7 65,7 
7 7967 435,5 37,8 - 182,6 84,1 
8 8251 232,7 33,4 113,3 120,8 34,1 
9 10441 350,4 36,4 - 116,5 34,2 

10 9214 914,1 108,0 370,6 313,3 30,4 
11 13473 393,7 28,4 - 31,6 70,5 
12 14806 2314,1 126,2 510,6 357,4 97,8 

 
 
 

D 
 Weitere Probennahme im Jahr 1997 von Fichtenwaldboden und Pflanzen (Daten zu Tab. 4 
für TF und Tag). 
 

Boden-
inven-

tar 

Boden-
horizont Oh

Farn Brom-
beere 

Heidel-
beere 

Position Datum 

Bq/m² Bq/kg Aktivitätskonzentration Bq/kg TM 
13 ungedüngt 17.09.1997 11 000 834 2650 456 1590 

13 gedüngt 24.09.1997 17 800 2147 920 62 152 
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