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1 Motivation und Zielstellung

Nach dem Reaktorunfall in Tschernobyl am 26.4.1986 wurden an vielen Forschungseinrichtungen und
Hochschulen umfangreiche Forschungsprogramme initiiert bzw. vorhandene Programme erweitert,
mit dem Ziel der Erfassung des qualitativen und quantitativen Eintrags von kunstlichen Radionukliden
(im folgenden RN genannt) in die Umwelt, ihrer Verbreitung in unterschiedlichen Okosystemen und
Nahrungsketten sowie ihrer Wirkungen im menschlichen Organismus (Aarkrog 1988a; SAAS 1988b;
Bunzl et al. 1989a; Cambray et al. 1989; Hotzl et al. 1989; Simopoulos 1989; BfS 1992b; Lindner et
al. 1994; Ehlken u. Kirchner 1996; UNSCEAR 2000). Besonderes Augenmerk wurde hierbei auf lang-
lebige RN wie **'Cs und *°Sr gelegt (Gellermann et al. 1992; Kaminski et al. 1994; Aarkrog et al.
1995). Neben der Notwendigkeit, von der RN-Deposition ausgehende Gefahren fiir den Menschen
einschatzen zu konnen (z. B. Dosisabschétzungen in Gudiksen et al. 1989; BfS 1992a; NEA 1996; Ei-
senbud u. Gesell 1997; UNSCEAR 2000), stellen die eingebrachten RN zudem Tracer dar, anhand de-
rer das Wanderungs- und Akkumulationsverhalten sowohl der entsprechenden Substanzen als auch
vergleichbarer Elemente und ihrer Komplexe im Okosystem untersucht werden konnen (Bunzl et al.
1989b; Do6rr u. Minnich 1989; Kirchner u. Baumgartner 1992; Robbins et al. 1992; Biirmann et al.
1994; Wauters et al. 1994; Hird et al. 1995; Passeck et al. 1995). Anwendungen liegen beispielsweise
in der Bestimmung von Bodenerosions- und Sedimentakkumulationsraten bzw. des Alters von Sedi-
menten mittels **’Cs (Petersen et al. 1990; Ritchie u. McHenry 1990; Lindner et al. 1993; Albrecht et
al. 1998) und der Berechnung von RN-Transferfaktoren Boden—Pflanze bzw. Boden-Tier (z. B. Reh-
fleisch) (Konoplev et al. 1993; Lindner et al. 1994; Wirth et al. 1994; Lux et al. 1995). Die genauen
Transport- und Verteilungsmechanismen vieler RN in atmospharischen, terrestrischen und aquatischen
Systemen sind jedoch oft noch weitgehend unbekannt (Warner u. Harrison 1993; Choppin 1999; Hol-
gye u. Maly 2000; UNSCEAR 2000); dieses geht auch aus zahlreichen dlteren und neueren Arbeiten
zu dem hdufig analysierten Césium und dessen Verhalten in der Natur hervor (De Brouwer et al. 1994;
Brandt 1998; Dumat u. Staunton 1999; Bunzl et al. 2000; Lofts et al. 2002; Kruyts et al. 2004; Baeza
et al. 2005; Stemmer et al. 2005).

Entsprechende Untersuchungen auf die RN der natiirlichen radioaktiven Zerfallsreihen (*2Th, **U,
8 und Tochternuklide) und kosmogene RN (z. B. "Be) auszuweiten, ermdglicht es, vielfaltige Mi-
grationsmechanismen in Béden und Transferprozesse Uber die Vegetation zu betrachten (z. B. verglei-
chende Untersuchungen der **'Cs- und #°Pb-Verteilung in Waldbdden in Dérr u. Miinnich 1991). In
der Literatur liegt allerdings nur eine relativ geringe Zahl von Publikationen zu umfassenderen Analy-
sen, d. h. einer Vielzahl sowohl kiinstlicher als auch natiirlicher und/oder kosmogener RN in ein- und
demselben System bzw. einander benachbarten Systemen, vor — darunter Untersuchungen der RN-
Aktivitatskonzentrationen in bodennaher Luft, z. B. Langzeituntersuchungen von Hoétzl et al. (1983),
Perkins et al. (1989) und Winkler (1997), des Partikeltransports in flieRenden Gewdssern (Bonniwell
et al. 1999), der raumlichen RN-Verteilungen in oberflachennahen Bdden, z. B in Sachsen (Barthel et
al. 1995), und der Aktivitaten in Boden-, Sediment- und Vegetationsproben (Roos et al. 1994; Godoy
et al. 1998; Kirchner u. Daillant 2002; Baeza et al. 2005).

Eine sehr gut geeignete Methode zur hochempfindlichen Messung von RN in Boden- und Pflan-
zenmaterial stellt hierbei die y-Spektrometrie dar (Verplancke 1992; Twomey u. Keyser 1994;
Schleich et al. 1995, 1997). Ein breites Spektrum natirlicher und kinstlicher RN kann in einer ein- bis
dreitdgigen Messung qualitativ und quantitativ erfalst werden. Eine anschlieende Verwendung des
Probenmaterials fir andere Untersuchungsmethoden ist moglich, da die Proben vorbereitend nur ge-
trocknet und eventuell zerkleinert oder gesiebt werden.

Wesentliches Ziel der vorliegenden Arbeit ist es, anhand der RN-Tiefenverteilungen in Fichten-
wald- und Hochmoorbdden Erkenntnisse zum Migrationsverhalten der jeweiligen Nuklide zu gewin-
nen, um in Folge sowohl den Stofftransport in den Bdden als auch die Bodenbildungsprozesse besser
zu verstehen. Dariiber hinaus soll geprift werden, inwieweit sich die verschiedenen RN zur Datierung
bzw. zeitlichen Markierung von Moorbodenschichten und damit zur Verwendung in der Moorstrati-
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graphie eignen.

SchwerpunktmaRig wurden Profile von Boden exponierter Lagen nahe des Erzgebirgskamms un-
tersucht. Als Vergleichsstandorte wurden ein Hochmoor des Nationalparks Harz (Niedersachsen) und
ein Fichtenwald in Oberschwaben (Baden-Wurttemberg) ausgewéhlt. Ein wichtiges Kriterium fir die
Positionierung der einzelnen Probennahmestellen war neben besonders exponierten Kammlagen zur
besseren Erfassung des atmospharischen Eintrags auch die Wahl von in der nédheren und ferneren Ver-
gangenheit weitgehend (anthropogen) unbeeinfluBten Standorten, um ungestorte Profile mit geringer
Beeinflussung des Stofftransportes zu gewahrleisten. Zudem wurde bei den Fichtenwaldbdden auf ei-
ne dicke organische Auflage ausgepragter Horizontierung und bei den Hochmoorbdden auf eine groRe
Méchtigkeit des Torfkorpers geachtet. Besonderer Wert wurde darlber hinaus auf die bodenkundlich
korrekte Horizontierung der Waldbdden und eine moglichst feine Unterteilung der Horizonte bei der
Probennahme gelegt. Die Hochmoorprofile wurden im oberen Bereich ebenfalls so weit untergliedert
als probennahmetechnisch ausfiihrbar, und es wurden zusétzliche Beprobungen mit Moorkammerboh-
rern in maximal erreichbare Tiefe durchgefihrt.

Die gewéhlten Standorte sollten die y-spektrometrische Messung mdglichst vieler naturlicher, kos-
mogener und kiinstlicher RN ermdglichen; dieses Ziel wurde auch bei der Festlegung der Mefl3dauer
und bei der Auswertung verfolgt. Fiir einige RN des Tschernobyl-Fallouts wie ***Cs (T, = 2.06 a) und
1258h (Ty, = 2.76 a) bestand einerseits im Zeitraum dieser Arbeit eine letzte Chance einer einigerma-
Ren sicheren Bestimmung. Auf der anderen Seite ermdglichten die mehr als zehn Jahre, welche seit
dem Eintrag 1986 vergangen waren, Aussagen zum RN-Wanderungsverhalten in den jeweiligen Oko-
systemen.

Waihrend in der Literatur zahlreiche Untersuchungen zum Verhalten von **Cs in mehr oder weni-
ger ungestorten oder anthropogen genutzten Bdden zu finden sind, existieren nur wenige vergleichbare
Arbeiten zu Nukliden wie **Sh. Sehr gering ist zudem die Zahl entsprechender Analysen sowohl an
Hochmoorprofilen im speziellen als auch allgemein an Bodenprofilen jeglicher Art des Harzes oder
des Erzgebirges. Letzeres ist sicherlich u. a. darin begriindet, daB die Erfassung und Sanierung der Alt-
lasten der SDAG WISMUT, d. h. von den Betrieben, Abraumhalden und Absetzbecken des Uranerz-
bergbaus (SSK 1993; Wismut 2003), nach der Wende ein erstes dringliches Problem darstellten, hinter
dem die Untersuchung natiirlicher Okosysteme zuriickstand. Umfassende radiodkologische Studien
der erzgebirgischen Wald- und Moorbdden sind somit, auch zu Vergleichszwecken, tberfallig.

Nach einer Charakterisierung der untersuchten RN sowie ihrer Quellen und Eintragspfade in der
Umwelt (Kap. 2) werden in der vorliegenden Arbeit grundlegende Prinzipien der verwendeten Mel3-
und Analysetechnik dargelegt. Der Schwerpunkt liegt dabei auf der am Institut fir Angewandte Physik
der TU Bergakademie Freiberg (TU BAF) durchgefiihrten Low-level-y-Spektrometrie (Kap. 3.1). Ne-
ben weiteren verwendeten Untersuchungsmethoden (Kap. 3.2), z. B. zur Analyse von Plutoniumisoto-
pen, sind die Verfahren zur Entnahme und Aufbereitung der Umweltproben zusammengestellt
(Kap. 3.3). Eine allgemeine Einfihrung in die Untersuchungsgebiete und Beprobungslokalitdten
(Kap. 4) geht der Ergebnisdarstellung voran. Auf der Basis der Messungen zum atmospharischen Ein-
trag (Kap. 5) und den Resultaten der Bodenprofiluntersuchungen (Kap. 6.1 u. Kap. 7.1) werden Trans-
portpfade und Migrationsmechanismen der verschiedenen RN in den Bdden diskutiert; hierbei werden
Fichtenwald- und Hochmoorbdden getrennt betrachtet (Kap. 6.2 u. Kap. 7.2). Die Mdglichkeiten der
Datierung bzw. zeitlichen Markierung von Moorbodenschichten mittels immobiler RN werden erortert
(Kap. 7.3).



2 Radionuklidein der Umwelt

Die in der Umwelt nachweisbaren RN unterscheiden sich in Bildung und Herkunft, den qualitativen
und gquantitativen Eintragspfaden, den eingetragenen Mengen und Aktivitaten sowie in ihren chemi-
schen und physikalischen Eigenschaften. Wahrend natiirliche und kosmogene RN ihren Ursprung in
der Natur selbst, d. h. im Kosmos bzw. auf der Erde, haben, sind von den kiinstlich produzierten RN
einige Isotope urspriinglich iiberhaupt nicht in der Natur vorhanden (z. B. **'Cs, *'Cs, °Sh). Andere
RN wiederum entstammen sowohl natiirlichen als auch kiinstlichen Quellen (z. B. *H, **C).

Die in der vorliegenden Arbeit y-spektrometrisch untersuchten RN sowie jene, welche nach radio-
chemischer Aufbereitung a-spektrometrisch oder mittels Beschleunigermassenspektrometrie analysiert
wurden, werden im folgenden beziglich ihrer Herkunft und der wesentlichen Eintragspfade charakte-
risiert. Dabei sind i. allg. nur Quellen aufgefihrt, welche zu nachweisbaren RN-Konzentrationen in
den untersuchten Proben beigetragen haben. Auf die physikalischen Charakteristika und den Nachweis
der RN wird in Kap. 3 eingegangen. Als Basisliteratur fur die folgenden Abschnitte dienten u. a. Ka-
thren (1984), Knoll (1989), lvanovich u. Harmon (1992), Firestone u. Shirley (1996), Stolz (1996), Ei-
senbud u. Gesell (1997) sowie Pfennig et al. (1998).

2.1 Natirliche Radionuklide

VVon den etwa 340 in der Natur vorkommenden Nukliden sind tber 70, hauptséchlich die der schwer-
sten Elemente, radioaktiv. Dabei handelt es sich um primordiale RN und deren Folgeprodukte sowie
kosmogene RN. Die schwersten primordialen RN %?Th, ?*U und ?**U stellen die Muttersubstanzen
der drei natdrlichen radioaktiven Zerfallsreithen dar, welche 46 natlrliche RN enthalten (An-
hang A).

Die Elemente U, Th und auch K wurden auf Grund ihres inkompatiblen geochemischen Charakters
bei der Bildung der Erdkruste durch Differentiation des Erdmantels in den Gesteinen der Erdkruste
angereichert (Rosler u. Lange 1975; Seim u. Tischendorf 1990; Résler 1991; Wedepohl 1995). Das
durchschnittliche Th/U-Verhaltnis (Gehalte in mg/kg) in den Krustengesteinen betragt etwa 3.8 (Ro-
gers u. Adams 1969; Taylor u. McLennan 1985; Wedepohl 1995; Eisenbud u. Gesell 1997; Gallet et
al. 1998). Die Konstanz des Verhaltnisses in vielen verschiedenen Ergul3gesteinstypen weist darauf
hin, dal diese beiden Elemente wahrend magmatischer Prozesse kaum fraktioniert wurden. In der oxi-
dierten Zone der terrestrischen Verwitterungszone dagegen kénnen U und Th in unterschiedlicher
Weise mobilisiert werden. Th wird weitestgehend in unléslichen, bestandigen Mineralen transportiert
oder auf der Oberflache von Tonmineralen adsorbiert. Im Gegensatz dazu kann sich U entweder als
Komplex-lon in Lésung bewegen oder wie Th in einer sorbierten Phase oder Gerdllphase (Rogers u.
Adams 1969; Gascoyne 1992). Entsprechenden Fraktionierungsprozessen ist beispielsweise die Beob-
achtung zuzuschreiben, daf in feinkdrnigen Sedimentgesteinen mit abnehmendem Alter das mittlere
Th/U-Verhéltnis von ca. 4.0 (3000 ... 3700 Ma) auf ca. 5.1 (< 600 Ma) ansteigt (Taylor u. McLennan
1985).

Zur durchschnittlichen chemischen Zusammensetzung der Erdkruste (Clarkewerte) findet sich in
der Literatur eine groRe Anzahl an Werten, welche Gber unterschiedliche Verfahren bestimmt wurden.
Die Literaturangaben beziehen sich auf die gesamte Erdkruste, die obere kontinentale Kruste oder
auch nur einige Krustenbereiche und stimmen, von einigen Ausnahmen abgesehen, in ihren Grolien-
ordnungen und wesentlichen Tendenzen (berein (Rosler u. Lange 1975; Seim u. Tischendorf 1990;
Résler 1991). Fir regionale geologische Einheiten (> 1000 km?, z. B. Erzgebirge mit 7500 km?) kon-
nen regionale Clarkewerte angegeben werden (Pélchen et al. 1987). Diese Werte kdnnen deutlich von
den weltweiten Werten abweichen, wie Abb. 1 zeigt. In der Abbildung sind die mittleren Gehalte von
38U und #*Th in ausgewahlten Gesteinstypen Sachsens (d. h. der Gesteinstypen der hier beprobten
Gebiete im Erzgebirge) den arithmetischen Mittelwerten der sachsischen Gesteine und den Clarkewer-
ten der oberen kontinentalen Erdkruste gegenubergestellt.
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Abb. 1: Mittlere spezifische 2*2U- und **Th-Aktivitaten® in ausgewahliten Gesteinstypen Sachsens? (d. h. der Ge-
steinstypen der hier beprobten Gebiete im Erzgebirge: Granite, Saure Vulkanite, Rhyolithoide, Paragneis, Meta-
granitoide, Phyllite) im Vergleich zu den arithmetischen Mittelwerten fur sachsische Gesteine und den Clarkewer-
ten der oberen kontinentalen Erdkruste (Daten nach Wedepohl 1995 und Kardel 1996)

Y Der Umrechnung von mg/kg in Bg/kg liegen die spezifischen Aktivitdten der Nuklide und ihre Isotopenhaufigkei-
ten in der Natur zugrunde: Natiirliches Th setzt sich zu 100 % aus ***Th, natiirliches U zu 99.27 % aus **®U und
zu 0.72 % aus 2**U zusammen (Firestone u. Shirley 1996; Pfennig et al. 1998). 1 mg/kg U bzw. Th entsprechen
somit 12.35 Bg 2*®U/kg Gestein bzw. 4.057 Bq ***Th/kg Gestein.

2 Fir die Darstellung der Gesteine Sachsens nach Kardel (1996) sind der jeweilige arithmetische Mittelwert sowie
die Standardabweichung, sofern vorhanden, angegeben, da nicht zu allen Gesteinstypen entsprechende Medi-
anwerte vorliegen. Die Datenkollektive fir Paragneis und Phyllite umfassen jeweils nur n = 5 Stichproben, die an-
deren hier aufgefiihrten Gesteinstypen weisen einen Stichprobenumfang n von mindestens 20 (Saure Vulkanite)
bis maximal 328 (Rhyolithoide) auf (Kardel 1996).

Im Vergleich zu #Th, ?*U und #®U weisen deren Tochternuklide kurze Halbwertzeiten auf. Ihre
Konzentrationen in einem geologischen System sind sowohl von der Konzentration des jeweiligen
Mutternuklids abhéngig als auch von der Zeit, die vergangen ist, seit das System von Nuklidmigration
abgeschlossen wurde. In einem abgeschlossenen System ist spatestens 1.5 - 10° a nach seiner Bildung
(d. h. sechs Halbwertzeiten des langlebigsten 2®*U-Tochternuklids **U, Ty, = 2.5 - 10° a) ein Dauer-
gleichgewicht (sékulares Gleichgewicht) hergestellt, d. h. die Aktivitaten der Mutter- und Tochternuk-
lide sind gleich. In den meisten geologischen Einheiten, sei es an der Oberflache oder oberflachennah,
kommt es jedoch zur RN-Migration infolge physikalischer oder chemischer Prozesse (Kubach u. Wei-
gel 1977; Szoghy u. Kish 1978; Megumi 1979; Gascoyne 1992; Osmond u. lvanovich 1992; Bunzl et
al. 1994b; Ribeiro et al. 2001). Durch selektive An- und/oder Abreicherungen einzelner Nuklide einer
Zerfallsreihe kdnnen somit radioaktive Ungleichgewichte entstehen. Radon beispielsweise, gasformi-
ges Zerfallsprodukt aller drei Zerfallsreihen, kann aus einem Vorkommen poréser Struktur diffundie-
ren und dadurch ein Ungleichgewicht zwischen den vorangehenden und nachfolgenden Nukliden ver-
ursachen. Ein weiterer Grund fur Ungleichgewichte kann der Verlust eines Folgenuklids aufgrund sei-
ner groReren Loslichkeit in Wasser sein (z. B. Radium unter entsprechenden Voraussetzungen, vgl.
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Kubach u. Weigel 1977). Viele Tochter des Th und U sind jedoch zu kurzlebig, um merklich von ihren
unmittelbaren Miittern fraktioniert zu werden. Bei vernachlassigbarer Diffusion des “’Rn beispiels-
weise ist Gleichgewicht zwischen °Ra und dem Folgenuklid #°Pb zu erwarten, da die vier Zwischen-
produkte nur Halbwertzeiten von Minuten oder Bruchteilen von Sekunden aufweisen (Anhang A).
Langerlebige RN wie **°Th, *'Pa und **°Ra dagegen werden in der Verwitterungszone haufig von ih-
ren Mutternukliden fraktioniert und kénnen sich in geologischen Einheiten oder im Grundwasser an-
reichern (Kubach u. Weigel 1977; Gascoyne 1992; Osmond u. lvanovich 1992; Bunzl et al. 1994b;

Ribeiro et al. 2001).

Tabelle 1: Literaturangaben jahrlicher

210

Pb-Gesamtdepositionsraten in Bg/(m? a)

Ort Jahr Deposition | Proben 2 Zitat
Bg/(m® a)
Mittelschweden 1962-68 63+11 Flechten (beprobt 1961-69) Persson 1970
Skandinavien - 56 + 19 Sediment- und Torfprofile; ge- El-Daoushy 19864,
schatzter Wert fiir die vergange- | 1986b
nen 150 + 20 a
Westeuropa - 100 £50 [ (keine Angabe) H. Dorr 1989, zitiert in
Gellermann et al. 1992
Hokkaido, Japan 1970/71 | 250 ... 470 [atmosphérische Deposition Fukuda u. Tsunogai 1975
Tokai, Japan 1987 150 atmosphéarische Deposition Matsunaga et al. 1995
1988 157
Japan - 180 ... 430 | Bodenprofile (beprobt 1976-80) | Kurata u. Tsunogai 1986
Colorado, USA - 270 Bodenprofile Moore u. Poet 1976
Norfolk, Virginia, USA 1983 130 atmosphéarische Deposition Todd et al. 1989
1984 140
Australien 1964-70 | 20 ... 120 |atmosphérische Deposition J. Bonnyman u. J. Moli-
na-Ramos 1971, zitiert in
Krishnaswami u. Lal 1978
Neuseeland 1968-74 ( 20 ... 150 |atmosphérische Deposition Turekian et al. 1977,
Krishnaswami u. Lal 1978
Stidshetlandinseln, - 18+5 Flechten, Moose (beprobt 1989) | Roos et al. 1994
Antarktische Peninsula
Ostantarktis 1985/86 3.1+0.3 |Schnee Nijampurkar u. Rao 1993
- 2.2+0.8 |[Eisprofil (beprobt 1985/86)
polare Regionen - <20 Schnee- und Eisprofile verandert nach Crozaz et
(Gronland, Antarktis) (beprobt 1960-64) al. 1964 und Crozaz u.
Langway 1966
Siadpol - ca.2 Schnee- und Eisprofile verandert nach Crozaz et
(beprobt 1962) al. 1964
kontinentale Gebiete - <220 berechneter Eintragswert Krishnaswami u. Lal
1978; El-Daoushy 1988
gemaRigte Klimazone - 90 ... 330 | aus Literaturwerten (atmosphéri- | Moore u. Poet 1976
der Nordhalbkugel sche Deposition) berechnete
kontinentale Gebiete 130 ... 330 | Eintragswerte
ozeanische Gebiete 90 ... 170

Y samtliche Proben atmospharischen Eintrags umfassen sowohl nasse als auch trockene Deposition.

Als Folgenuklid des gasférmigen *Rn wird “°Pb (Ty, = 22.3 a) sowohl {ber den geologischen
Untergrund des jeweiligen Standorts als auch aus der Atmosphére eingetragen. Das atmospharische
21%p wird durch Freisetzung, d. h. Emanation und anschlieRender Exhalation, des ?’Rn aus kontinen-
talen gletscher- und permafrostfreien Gebieten gebildet. Ein geringer Prozentsatz des *’Rn (beziiglich
der Exhalationsrate, d. h. pro Fldcheneinheit) stammt aus anderen terrestrischen Quellen und den
Ozeanen (Broecker et al. 1967; Wilkening u. Clements 1975; Turekian et al. 1977; Robbins 1978; El-
Daoushy 1988).
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Die Folgeprodukte des Rn (Pb, Bi, Po etc.) lagern sich an Aerosole der Atmosphére an, deren
Durchmesser groftenteils < 0.3 um ist (Lockhart et al. 1965; Martell u. Moore 1974). Nach einer kur-
zen Aufenthaltszeit in der Atmosphére — in der Literatur mit einigen Tagen bis zu mehreren Wochen
angegeben (Francis et al. 1970; Poet et al. 1972; Moore et al. 1973; Gavini et al. 1974; Martell u.
Moore 1974; Robbins 1978; Graustein u. Turekian 1986) — gelangt **°Pb durch trockene und nasse
Deposition auf die Erdoberfliche. Die globale atmospharische Verteilung des °Pb wird von tro-
pospharischen Einflissen dominiert (Bhandari et al. 1970; Poet et al. 1972; Krishnaswami u. Lal 1978;
El-Daoushy 1988; Todd et al. 1989; Winkler 1997). Der Anteil des rein trocken deponierten *°Pb be-
tragt dabei i. allg. weniger als 10 %, kann aber auch deutlich ber diesem Wert liegen (Turekian et al.
1977; Olsen et al. 1985; Todd et al. 1989). Bildung und Eintrag des ??Rn und des #°Pb werden stark
durch meteorologische Bedingungen beeinflulRt und unterliegen saisonalen Variationen: Maxima des
?%Ph-Flusses wurden in den Wintermonaten und Minima im Sommer beobachtet (Peirson et al. 1966;
Fukuda u. Tsunogai 1975; Rangarajan et al. 1986; Perkins et al. 1989; Winkler 1997). Die Abhéngig-
keit der #°Pb-Depositionsraten von der geographischen Lage und der GréRe der umgebenden, produ-
zierenden Landmassen spiegelt sich deutlich in den Literaturwerten wider (Tabelle 1). Den gelisteten
Werten liegen Messungen der 2°Pb-Aktivitaten in Schnee-, Eis- und Bodenprofilen, Moosen und
Flechten oder der atmosphérischen Deposition (naB und trocken) zugrunde.

Dieser zusétzliche, von der natiirlichen Zerfallsreihe tiber die Mobilitét des ??Rn abgekoppelte Ein-
trag an °Pb bewirkt vor allem in der Vegetation, den organischen Bodenhorizonten und Gewassern
starke Ungleichgewichte des #°Pb zu den Mutternukliden (Oldfield et al. 1979; El-Daoushy 1988;
Dorr u. Minnich 1991; Schleich et al. 1995, 2000; Turner u. Delorme 1996). In undurchldssigem
Festgestein kann idealerweise von radioaktivem Gleichgewicht innerhalb der 28U-Reihe ausgegangen
werden (Szoéghy u. Kish 1978; Gascoyne 1992; Osmond u. Ivanovich 1992); die Konzentration des
21%p st somit prinzipiell vom Gesteinstyp abhangig (vgl. U-Gehalte unterschiedlicher Gesteine in
Wedepohl 1995 und Kardel 1996). In Abhéngigkeit von Bodenmerkmalen wie Geflige, Zusammenset-
zung und Feuchte steigt *’Rn aus dem Unterboden in den Bodenhohlraumen (Risse, Poren, Réhren)
auf, so daR sich in bestimmten Bodenbereichen atmospharisch und geogen bedingte #°Pb-
Konzentrationen addieren.

Der Zerfall des primordialen RN “°K (T, = 1.28 - 10° a) fiihrt direkt zu den stabilen Nukliden “’Ca
und “°Ar. In natiirlichem Kalium ist “°K mit einer Isotopenhéufigkeit von 0.0117 % enthalten (Firesto-
ne u. Shirley 1996; Pfennig et al. 1998). Das Alkalimetall K macht etwa 2.8 % der oberen Erdkruste
aus und gehort geochemisch gesehen zu den Hauptelementen. In Bdden liegt der Gehalt an Gesamt-K
meist im Bereich 0.2...3.3%K (entspricht einer spezifischen *K-Aktivitit von ca.
60 ... 1000 Bqg/kg), in Natriumbéden betrégt er bis zu 6.7 % K (*K: ca. 2100 Bg/kg) (Wedepohl 1971,
1995; Schachtschabel et al. 1992; Eisenbud u. Gesell 1997).

2.2 Kosmogene Radionuklide

Kosmogene RN, wie z. B. ‘Be, **C und *Na, werden hauptséchlich in den héheren Schichten der At-
mosphare laufend durch Kernreaktionen zwischen sekundaren Neutronen der priméren kosmischen
Strahlung und atmospharischen Komponenten wie *N, *°0 und “°Ar erzeugt (Perkins u. Nielsen 1965;
Lal u. Peters 1967). Ihre Halbwertzeiten sind kurz im Vergleich zu denen der primordialen RN.

Das natiirlich vorkommende Berylliumisotop 'Be (T, = 53.3 d) entsteht in der Stratosphére durch
Spallationsreaktionen kosmischer Strahlung mit “*N und *°0. Laut Arnold u. Al-Salih (1955) bilden
sich direkt nach der 'Be-Produktion in der Atmosphére die Spezies BeO, und méglicherweise auch
Be(OH),. Durch Oberflachenkondensation wird 'Be schlieRlich mit Aerosolen (& <1 pm) assoziiert
(Lal u. Peters 1967; Crecelius 1981; Bondietti u. Brantley 1986; Papastefanou et al. 1995). Das RN ge-
langt sowohl durch trockene als auch nasse Deposition zur Erdoberflache, wobei davon ausgegangen
wird, daB ‘Be im Niederschlag (v. a. bei niedrigen pH-Werten) hauptséchlich in geldster Form vorliegt
(Thor u. Zutshi 1958; Anderson et al. 1960; Olsen et al. 1985; Gaffney et al. 1994). Die Aufenthalts-
dauer in der Stratosphare wird mit bis zu etwa einem Jahr angegeben, die in der Troposphére wird mit
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wenigen Tagen bis zu mehreren Wochen diskutiert (Murayama 1964; Perkins u. Nielsen 1965; Moore
et al. 1973; Bleichrodt 1978; Todd et al. 1989; Hotzl et al. 1991).

Saisonale Schwankungen der 'Be-Aktivitatskonzentrationen in der Atmosphére und der bodenna-
hen Luft werden u. a. verursacht durch einen periodischen Luftaustausch zwischen Stratosphére und
Troposphare, Variationen der vertikalen Durchmischungsrate innerhalb der Troposphare, den Trans-
port von Luftmassen von mittleren zu hoheren bzw. niederen Breitengraden und Variationen der Re-
genfallrate (Schumann u. Stoeppler 1963; Feely et al. 1989; Talpos u. Cuculeanu 1997). Darber hin-
aus erkennen z. B. Hotzl et al. (1991), Papastefanou et al. (1995) und Koch u. Mann (1996) in ihren
Untersuchungen eine Korrelation der ‘Be-Produktionsrate mit dem 10-11jahrigen Sonnenzyklus (vgl.
Perkins u. Nielsen 1965; Lal u. Peters 1967). Minimale stratospharische 'Be-Konzentrationen sind von
Oktober bis Dezember, maximale Konzentrationen in den Monaten Mai und Juni zu beobachten (Dut-
kiewicz u. Husain 1985). Im allgemeinen findet sich in der bodennahen Luft ebenfalls ein Konzentra-
tionsminimum im Herbst/Winter und ein Maximum im Frihjahr/Sommer (Schumann u. Stoeppler
1963; Murayama 1964; Dibb 1989; Todd et al. 1989; Bachhuber u. Bunzl 1992; Matsunaga et al.
1995; Papastefanou et al. 1995; Winkler 1997). Dabei betragt der Anteil des rein trocken deponierten
'Be meist < 10 % (Brown et al. 1989; Todd et al. 1989; Wallbrink u. Murray 1994).

Ein Vergleich jahrlicher 'Be-Gesamtdepositionsraten aus der Literatur ist in Tabelle 2 zusammen-
gestellt; weitere Angaben sind z. B. in Wallbrink u. Murray (1994) aufgefihrt. Ein direkter Zusam-
menhang der 'Be-Depositionsraten mit dem Breitengrad ist i. allg. nicht erkenntlich, allerdings kénnen
beobachtete Variationen teilweise mit den entsprechenden lokalen jahrlichen Niederschlagshéhen er-
klart werden (Thor u. Zutshi 1958; Murayama 1964; Wallbrink u. Murray 1994).

Tabelle 2: Literaturwerte jahrlicher 7Be-Gesamtdepositionsraten in kBq/(m2 a)

Ort Jahr Deposition Proben V) Zitat
kBqg/(m” a)
Regensburg, Deutschland 1988 1.4+0.1 atmosphérische Bachhuber u. Bunzl 1992
1989 1.0+£0.1 Deposition
Miinchen, Deutschland 1975-82 | 0.55 ... 1.3 (@ 0.90) | atmosph. Dep. Hotzl et al. 1983
Jilich, Deutschland 1975-82 | 0.93...1.3 (@ 1.1) |atmosph. Dep. Hotzl et al. 1983
Thessaloniki, Griechenland | 1987-93 | 0.5... 1.2 (@ 0.78) |atmosph. Dep. Papastefanou et al. 1995
Norfolk, Virginia, USA 1983 2.0 atmosph. Dep. Todd et al. 1989
1984 2.2
Tokai, Japan 1987 1.6 atmosph. Dep. Matsunaga et al. 1995
1988 1.7
Canberra, Australien 1988/89 1.0+0.1 atmosph. Dep. Wallbrink u. Murray 1994
Ostantarktis 1985/86 0.7+0.1 Schnee Nijampurkar u. Rao 1993

Y Samtliche Proben atmosphérischen Eintrags umfassen sowohl nasse als auch trockene Deposition.

Das radioaktive K ohlenstoffisotop *C liegt in der Umwelt urspriinglich als natiirlich gebildetes
RN mit einer Halbwertzeit von 5730 a vor. Es entsteht kosmogen in der unteren Stratosphére bei einer
durch sekundare thermische Neutronen der Hohenstrahlung an Stickstoffkernen ausgeldsten (n,p)-
Reaktion. Die jahrliche **C-Gesamtproduktion betragt dabei etwa 1.4 - 10" Bq (Eisenbud u. Gesell
1997; Hebert 1997). Zusammen mit den stabilen Kohlenstoffisotopen *2C und **C (Isotopenhaufigkeit
98.9 % bzw. 1.1 %) gelangt das *C als gasférmiges CO, zur Erdoberflache. Seit 1954 produzierten
oberirdische thermonukleare Kernwaffentests zusétzliches **C, welches das natiirliche Gleichgewicht
stort (De Vries 1958; Broecker u. Walton 1959; Nydal 1966; Nydal et al. 1971). Der Eintrag des Fall-
outs (> 2 - 10" Bq; Tabelle 3) wird aufgrund der relativ langen Halbwertzeit des *C auch in Zukunft
die Konzentration in der Umwelt dominieren (vgl. Kap. 3.2.4).

Ein weiteres kosmogenes RN, 2Na, entsteht durch Spallationsreaktionen sekundarer Neutronen mit
atmospharischem “°’Ar. Da ?Na wie 'Be — im Gegensatz zu **C — an Aerosole der Atmosphére angela-
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gert ist und seine physikalische Halbwertzeit (Ty, = 2.60 a) in der GréRenordnung der mittleren Auf-
enthaltszeiten von Aerosolen in der Stratosphére liegt, eignet sich das Nuklid sehr gut als atmosphari-
scher Tracer zur Untersuchung von Vermischungs- und Zirkulationsprozessen (Perkins u. Nielsen
1965; Lal u. Peters 1967; Bhandari et al. 1970; Mishra et al. 1980; Tokuyama u. lgarashi 1998). Eine
Bestimmung des 'Be/?’Na-Verhaltnisses kann saisonale Variationen deutlich machen, welche durch
den Transport stratospharischer Luft in die Troposphére und jahreszeitenabhangige Aufenthaltszeiten
gepragt werden. Auch bei atmospharischen Kernwaffentests wurde ?Na durch **Na(n,2n)*Na-
Reaktionen freigesetzt; aufgrund der vergleichsweise kurzen Halbwertzeit ist dieser Eintrag jedoch
heutzutage nicht mehr nachweisbar (Perkins et al. 1964; Perkins u. Nielsen 1965; Perkins et al. 1989;
Tokuyama u. Igarashi 1998).

Die 1975/76 und 1992/93 in Japan anhand von Niederschlagsmessungen bestimmten téglichen
bzw. jahrlichen ?Na-Depositionsraten lagen um etwa vier GréRenordnungen unter denen des 'Be (Ha-
sebe et al. 1981; Tokuyama u. lgarashi 1998), wobei die Deposition im Sommer nochmals um eine
GrolRenordnung geringer war als die im Winter (Tokuyama u. Igarashi 1998). In der vorliegenden Ar-
beit konnten diese sehr geringen Na-Konzentrationen in den untersuchten Umweltproben i. allg.
nicht nachgewiesen werden. Detektierbar war *Na allerdings in Filterstaubproben, welche der Beliif-
tungsanlage der Mensa der TU BAF entstammten (z. B. in einer Probe des Zeitraums September 1995
bis April 1996).

2.3 Kinstliche Radionuklide

Herkunftsquellen, Eintragspfade und Quantitaten der kiinstlich erzeugten und in die Umwelt eingetra-
genen RN unterscheiden sich sehr stark (Kathren 1984; Warner u. Harrison 1993; Eisenbud u. Gesell
1997). Eine grofRe Anzahl an RN wurde in tber 500 oberirdischen K er nwaffentests seit Ende der 40er
Jahre freigesetzt (Carter u. Moghissi 1977; Perkins u. Thomas 1980; UNSCEAR 2000). Insgesamt 502
nukleare und thermonukleare atmospharische Tests der Lander USA, UdSSR, UK, Frankreich und
China konnten im Zeitraum 1945-80 verzeichnet werden (ausgenommen sogenannte ,,safety tests*
und zwei Nuklearwaffeneinsitze Ende des Zweiten Weltkriegs in Japan) (UNSCEAR 2000). Die ge-
schatzte Gesamtmenge detonierten Kernspaltungs- und Kernfusionsmaterials betragt 440 Mt TNT-
Aquivalent, darunter 189 Mt Kernspaltungsmaterial (UNSCEAR 2000). Die maximale Anzahl an
Tests, welche zudem die hdchste Energiefreisetzung erzielten, wurde 1962 durchgefiihrt (Carter u.
Moghissi 1977; UNSCEAR 2000).

In mittleren oder héheren Breitengraden in die untere Stratosphére eingebrachte RN werden gene-
rell im darauffolgenden Friihjahr in maximalen Konzentrationen in die Troposphére transferiert. Des-
halb flihrten die zahlreichen oberirdischen Testserien 1961/62 (USA, UdSSR) zu einem Maximum der
Aktivitaten langerlebiger RN in der Atmosphére im Friihjahr 1963 (Kuroda et al. 1960; Klement 1965;
Hotzl et al. 1983; Perkins et al. 1989; BfS 1992a). So wurden beispielsweise in Westeuropa 1962-65
etwa 70 % der “*'Cs-Gesamtdeposition aus den Kernwaffentests eingetragen, 50 % allein 1963/64
(Bachhuber et al. 1982).

Je nach Explosionshéhe und Sprengkraft der Kernwaffen werden radioaktive Partikel unterschied-
licher Durchmesser und Zusammensetzung in die ndhere Umgebung der oberirdischen Explosion, die
Troposphdre und sogar die Stratosphdre geschleudert. Im allgemeinen verteilt sich der troposphérische
Fallout in der Zeit nach der Ziindung der Kernwaffe bandférmig iber den Breitengrad der Detonation,
der stratosphdrische wird Uber mehrere Monate bis zu Jahre hinweg weltweit deponiert (Machta et al.
1956; Klement 1965; Peterson 1970; Holloway u. Hayes 1982; Perkins et al. 1989). Beim Wiederein-
tritt in die Troposphare findet eine Verbindung mit nichtnuklearem Material, z. B. durch chemische
Reaktionen, statt. In der bodennahen Luft liegt der stratosphérische Fallout mit Partikeln eines
Durchmessers von 0.3 ... 1.0 pm assoziiert vor (Klement 1965; Lockhart et al. 1965).

Ein Grofiteil der atmosphérischen Kernwaffentests wurde in der nordlichen Hemisphére durchge-
fihrt. Da der stratospharisch-tropospharische Austausch von Luftmassen bevorzugt in den mittleren
Breiten stattfindet und aufgrund der spezifischen troposphérischen Zirkulationsmuster wurden RN
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langerer Halbwertzeiten, wie *°Sr und **'Cs, verstérkt in den mittleren Breiten der Nordhemisphére
deponiert (Harley 1980; Perkins et al. 1989; UNSCEAR 2000).

Reine Kernspaltungswaffen enthalten als Spaltmaterial >*°U, ?**Pu oder auch ***U. Bei den priméar
freigesetzten radioaktiven Spaltprodukten handelt es sich um tber 200 Isotope von ca. 35 Elementen
(vgl. Spaltausbeutekurven), von denen viele sehr kurze Halbwertzeiten aufweisen (z.B. °Sr,
Ty, =1.08) (Katcoff 1960, Klement 1965; James et al. 1991; Pfennig et al. 1998). Die wichtigsten
Spaltprodukte langerer Halbwertzeiten sind *®Ru (1 a), °Sr (29 a) und *’Cs (30 a). *°Sr und **'Cs
kdnnen heutzutage immer noch in der Umwelt nachgewiesen werden (Perkins et al. 1989; BfS 19923;
Aarkrog et al. 1995; Ehlken u. Kirchner 1996; Irlweck et al. 1999). Neben den Spaltprodukten werden
auch héhere Aktiniden durch Neutronenaktivierung produziert. Weitere RN entstehen durch Neutro-
nenaktivierung nichtradioaktiver Elemente der Kernwaffe (z. B. ®°Co) und, je nach Ziindungsort, der
Atmosphare (z. B. *H, **C und *Ar), dem Meerwasser oder dem Boden (z. B. “*Ca, **Fe und *Mn)
(Klement 1965; Hotzl et al. 1983; Kathren 1984; Perkins et al. 1989; Shapiro et al. 1993; Eisenbud u.
Gesell 1997). Die durch oberirdische Kernwaffentests freigesetzten Aktivitaten einiger ausgewahlter
RN sind in Tabelle 3 aufgefiihrt. Die niedrigsten Emissionswerte entstammen ausnahmslos der aktu-
ellsten Publikation UNSCEAR (2000).

Tabelle 3: Durch oberirdische Kernwaffentests freigesetzte Aktivitdten ausgewahlter RN

Nuklid Emission Zitat
10" Bq
e 210 ...360 |Eisenbud u. Gesell 1997; UNSCEAR 2000
gy 620 ... 1300 | Gudiksen et al. 1989; UNSCEAR 2000
1%%Ru 12200 UNSCEAR 2000
1255 740 UNSCEAR 2000
¥cs <15 Gudiksen et al. 1989
1¥cs 950 ... 1500 | Kathren 1984; Gudiksen et al. 1989; UNSCEAR 2000
Z8p, 0.28 ... 0.37 |Hardy et al. 1973; Harley 1980; Kathren 1984; Eisenbud u. Gesell 1997
239.240py 11 ... 15 Hardy et al. 1973; Bennett 1978; Harley 1980; Perkins u. Thomas 1980;
UNSCEAR 2000
241py 140 ... 360 | Bennett 1978; Perkins u. Thomas 1980; UNSCEAR 2000

Vergleichsweise regionaler, hauptséchlich auf den europdischen Raum, doch nicht weniger folgen-
reich, wirkte sich der Reaktorunfall von Tschernobyl, UdSSR, am 26.4.1986 aus. Als Folge mehre-
rer Explosionen im Reaktorkern eines der vier graphitmoderierten Siedewasserreaktoren vom Typ
RBMK in diesem Kernkraftwerk und anschlieendem Brand des Graphitmoderators wurden variie-
rende Anteile der beim Reaktorbetrieb eingesetzten bzw. erzeugten RN (d. h. Kernbrennstoff sowie
Spalt- und Aktivierungsprodukte) tiber einen Zeitraum von mehr als zehn Tagen freigesetzt (Hohen-
emser et al. 1986a; Lindner u. Recknagel 1988; Gudiksen et al. 1989; Appleby u. Luttrell 1993; Kri-
ger et al. 1996; NEA 1996; UNSCEAR 2000). Die emittierte Radioaktivitat gelangte durch thermi-
schen Auftrieb anfangs in H6hen von 1000 ... 2000 m — den unteren Bereich der Troposphare — und
konnte so von groRrdumigen Luftstromungen uber weite Teile Europas verteilt werden (vgl. auch Mo-
dellierungen in Brandt 1998).

Insgesamt wurden etwa 3.5 % des gesamten radioaktiven Inventars des Reaktors zum Zeitpunkt des
Unfalls freigesetzt. Diese Emission umfaRte 100 % der Edelgase *Kr und **Xe, bis zu 60 % der J-
und Te-Isotope und 20 ... 40 % der Isotope des Cs. Die Freisetzungsanteile der Sr- und Ba-Isotope be-
trugen 4 ... 6 %, die der Ru- und Ce-Isotope sowie der Transurane wurden mit ca. 3.5 % angegeben
(Kruger et al. 1996; NEA 1996). Die Inventare einiger ausgewahlter RN des Reaktors in Tschernobyl
zum Zeitpunkt des Unfalls und deren freigesetzte Aktivitaten sind in Tabelle 4 zusammengestellt. Die
Angaben der zugrundeliegenden Referenzen (Kriger et al. 1996; NEA 1996) und die in UNSCEAR
(2000) zusammengestellten Literaturwerte zum Quellterm des Tschernobyl-Unfalls (aus Publikationen
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bis 1996), wie auch die in Kirchner u. Noack (1988), Gudiksen et al. (1989) sowie U. Wahl (1987)
und C. Hohenemser (1988), zitiert in Lindner u. Recknagel (1988) aufgefiihrten Werte stimmen gene-
rell relativ gut tiberein. Eine Ausnahme stellt das *®Ru-Reaktorinventar dar, fiir das in einigen Verof-
fentlichungen (vgl. UNSCEAR 2000) ein um den Faktor 2.5 kleinerer Wert als der hier tabellierte an-
gegeben wird.

Das bei der Explosion und in der Folgezeit emittierte radioaktive Material wurde in den ersten Ta-
gen von einer Luftstromung uber Weildrulland, den Nordosten Polens und die Ostsee hinweg nach
Skandinavien transportiert. In Sudschweden wurden die Emissionen erstmalig am 28.4.1986 frih
morgens detektiert (Devell et al. 1986). Am 30.4.1986 erreichten Luftmassen, die drei Tage zuvor
Tschernobyl passiert hatten, das 1600 km entfernt gelegene Stiddeutschland. Die an der Nordseite der
Alpen durch starke Regenfalle und Gewitter in — im Vergleich zu anderen Gebieten — hohen Konzen-
trationen deponierten RN spiegelten somit die Emissionsverhaltnisse dieses Zeitraums wider (Hohen-
emser et al. 1986a, 1986b; Hotzl et al. 1987; Lindner u. Recknagel 1988; Brandt 1998). In anderen
Regionen Deutschlands wurde die Radioaktivitét in geringeren Konzentrationen eingetragen (Konig et
al. 1986; Denschlag et al. 1987; Dérr u. Munnich 1987hb; SAAS 1987a, 1987b; BGA 1991; BfS 19923;
De Cort et al. 1998). Die jeweiligen meteorologischen Bedingungen stellten einen wesentlichen Grund
flr die teilweise starken lokalen Unterschiede der Deposition dar.

Nuklid Inventar | Emission Tabelle 4: Die Inventare ausgewahlter RN des Reaktors in Tscher-
10*° Bq 10*° Bq nobyl zum Zeitpunkt des Unfalls und die emittierten Aktivitéten
. o 125 241 P
%0g; 200 ca. 10 (NEA 1996; Werte fiir “°Sb und “"“Am aus Kriger et al. 1996)
®Ru 2100 >73
125
Sb 19 2.9
134
Cs 180 ca. 54
Bics 280 ca. 85
%8Py 1 0.035
239
Pu 0.85 0.03
#%pu 1.2 0.042
241
Pu 170 ca. 6
#'Am 0.14 0.0049

Weitere Quellen kiingtlicher Radioaktivitét, wie die atmospharischen Emissionen der britischen
Wiederaufbereitungsanlage Sellafield und die Einleitung radionuklidhaltiger Abwaésser der Anlage in
die Irische See (Harley 1980; Livens u. Baxter 1988; Kershaw et al. 1990; Appleby u. Luttrell 1993),
sind flr die untersuchten Gebiete ohne bzw. nur von untergeordneter Bedeutung. Dies gilt auch fur
verschiedene Unfalle, welche vorwiegend lokale Kontaminierung verursachten, wie z. B. den Reak-
torunfall im heutzutage Sellafield genannten Windscale, UK, 1957 (Gudiksen et al. 1989; Appleby u.
Luttrell 1993; Harrison et al. 1993) und den Absturz eines mit vier Nuklearwaffen bestiickten US-
amerikanischen Langstreckenbombers B-52 nahe Thule, Grdnland, 1968 (Hanson 1975; Harley 1980;
Aarkrog et al. 1997).

Zu den durch Kernwaffenexplosionen in die Umwelt freigesetzten Spaltprodukten gehdren die Ru-
theniumisotope *Ru (Ty, = 39.3 d) und '®Ru (Ty, = 1.02 a) bzw. das '°Ru-Tochternuklid Rhodi-
um *®Rh (Ty, = 29.8 s) (Edvarson et al. 1959; Anderson et al. 1960; Kuroda et al. 1965; Hétzl et al.
1983). Da beide Ru-Isotope relativ kurzlebig sind, konnen die durch die oberirdische Kernwaffentests
eingetragenen Aktivitdten heutzutage nicht mehr detektiert werden (vgl. Perkins et al. 1989; Robison
u. Noshkin 1999; UNSCEAR 2000). Bei normalem Betrieb eines KKW verbleibt das Spaltprodukt Ru
im Kernbrennstoff. Im Tschernobyl-Reaktor jedoch bildete schnelle Oxidation fliichtige Oxide wie
RuQ,, welche dann zu Aerosolen oder sog. ,,hot particles* aus z. T. nahezu reinem Ru kondensierten
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(Devell et al. 1986; Denschlag et al. 1987; Santschi et al. 1988; Perkins et al. 1989; Shapiro et al.
1993; Jaracz et al. 1995). Der geometrisch gemittelte aerodynamische Durchmesser der Partikel in at-
mospharischen Aerosolen, die Ru mittrugen, lag bei <1 pm (Jost et al. 1986; Kauppinen et al. 1986;
Denschlag et al. 1987; Shapiro et al. 1993). Das '®Ru/*®Ru-Aktivitdtsverhéltnis im Tschernobyl-
Fallout (April 1986) betrug etwa 4.5 (Hohenemser et al. 1986b; Cambray et al. 1987; Hétzl et al.
1987; Aarkrog 1988b). In den hier untersuchten Umweltproben konnte aufgrund der seit dem Tscher-
nobyl-Unfall verstrichenen Zeit, sofern tiberhaupt, nur noch *Ru nachgewiesen werden.

Ebenfalls als Spaltprodukt entstand Antimon ***Sb im Tschernobyl-Reaktor (kumulative Spaltaus-
beute bzw. Isobarenausbeute bei der Spaltung von *U mit thermischen Neutronen: 0.028 %) und
wurde als Folge des Unfalls freigesetzt (Sadasivan u. Mishra 1986; Cambray et al. 1987; Hotzl et al.
1987; Papastefanou et al. 1988). Beim Transport war *Sh, wie andere leicht fliichtige Nuklide, voll-
stdndig an Aerosole gebunden (vgl. Hohenemser et al. 1986a; Denschlag et al. 1987; Lindner u. Reck-
nagel 1988). Die Kernwaffentests filhrten ebenfalls zur Bildung von ***Sb (Anderson et al. 1960; Ed-
varson u. Low 1960; Kauranen 1964; Perkins et al. 1964; Kuroda et al. 1965; Koranda u. Martin 1973;
Noshkin et al. 1975). Aufgrund der relativ kurzen Halbwertzeit (T, = 2.76 a) ist das durch Nuklear-
waffenexplosionen global verteilte **°Sh, im Gegensatz zu dem des Tschernobyl-Unfalls, in der Um-
welt jedoch nicht mehr nachweisbar (vgl. Robison u. Noshkin 1999; UNSCEAR 2000; s. Langzeitun-
tersuchungen der ***Sb-Aktivitatskonzentrationen in bodennaher Luft in Hétzl et al. 1983 und Perkins
et al. 1989).

Die beiden y-spektrometrisch erfaBbaren Isotope des Casiums, *'Cs (Ty, =2.06 a) und **'Cs
(Tw, = 30.1 a), wurden aus unterschiedlichen Quellen emittiert. Wahrend ***Cs hauptséchlich als Folge
des Tschernobyl-Unfalls freigesetzt wurde (***Csryn), entstammt *¥’Cs sowohl den Kernwaffentests
(**"Cswaren) als auch dem Reaktorunfall (**'Csrs). Im Reaktor und auch bei Kernwaffendetonationen
wird *'Cs als Spaltprodukt gebildet (Edvarson u. Léw 1960; Kuroda et al. 1965; Hétzl et al. 1983;
Kirchner u. Noack 1988; Shapiro et al. 1993). Da **’Cs langlebigstes Zwischenprodukt der Isobaren-
reihe A =137 und Mutternuklid des stabilen Endprodukts *’Ba ist, entspricht die kumulative Spalt-
ausbeute des Nuklids praktisch der Isobarenausbeute (6.24 % bei der Spaltung von ***U mit thermi-
schen Neutronen) (James et al. 1991; Pfennig et al. 1998). Im Gegensatz zu **’Cs kann ***Cs nicht als
sekundéres Spaltprodukt durch sukzessive B -Zerfalle der Isobarenreine A =134 gebildet werden, da
diese Spaltkette mit dem stabilen Nuklid ***Xe endet, sondern nur als priméares Spaltprodukt und damit
nur zu einem verschwindend kleinen Prozentsatz; bei der Spaltung von ?**U mit thermischen Neutro-
nen beispielsweise betragt die unabhangige Spaltausbeute des ***Cs nur etwa 2 - 107° % (James et al.
1991; Pfennig et al. 1998). Im Reaktor entsteht ***Cs somit praktisch kaum als Spaltprodukt, sondern
hauptsachlich durch Neutroneneinfang des Spaltprodukts **Cs, dem stabilen Endprodukt der Isoba-
renreihe A = 133 (vgl. Cambray et al. 1987; Kirchner u. Noack 1988; Shapiro et al. 1993). Bei einer
Kernwaffendetonation lauft die Kettenreaktion so schnell ab, dall auch dieser Bildungsweg fir das
134Cs kaum moglich ist. Dies erklart die wesentlich geringeren Freisetzungsmengen des ***Cs durch
die Kernwaffentests (Tabelle 3; Krieger u. Groche 1960; Palmer u. Perkins 1963; Perkins et al. 1964;
Gudiksen et al. 1989; Perkins et al. 1989). Césium, das wie Sb ein leicht fliichtiges Element ist, wurde
im Tschernobyl-Fallout mit Aerosolen assoziiert transportiert und deponiert, deren geometrisch gemit-
telter aerodynamischer Durchmesser bei <1.0 um lag (Jost et al. 1986; Kauppinen et al. 1986;
Denschlag et al. 1987; Hirose u. Sugimura 1990; Shapiro et al. 1993). Das ™'Cs/***Cs-
Aktivitatsverhdltnis im Tschernobyl-Fallout betrug etwa 1.9 (Kap. 5.3 u. Tabelle 19).

Die Europiumisotope **Eu (T, = 8.59 a) und **°Eu (T, = 4.76 a) lagen im Kernbrennstoffmate-
rial des Tschernobyl-Reaktors in Form von Oxiden vor. Da Eu nicht fliichtig ist, wurde das Element
als Folge des Unfalls hauptsachlich tGber Brennstofffragmente (,,hot particles) freigesetzt (Jaracz et al.
1995). *°Eu wird sowohl als Spaltprodukt als auch durch Neutroneneinfang des ***Eu gebildet. ***Eu
dagegen entsteht hauptsachlich durch Neutroneneinfang des **Eu. Die p~-Zerfallskette entlang der
Isobaren mit der Nukleonenzahl A = 154 endet mit dem stabilen Nuklid ***Sm, so daR ***Eu nicht ge-
bildet werden kann; die unabhéngige Spaltausbeute des ***Eu ist vernachlassigbar klein (bei der Spal-
tung von **U mit thermischen Neutronen in der GréRenordnung von 1 - 107 %) (James et al. 1991;
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Pfennig et al. 1998). Das “°Eu/***Eu-Aktivititsverhaltnis im Tschernobyl-Reaktorkern betrug zum
Zeitpunkt des Unfalls etwa 1.5 (zerfallskorrigiert 1996: etwa 0.8) (Jaracz et al. 1995; Lux et al. 1995;
Zheltonozhsky et al. 2001). Die aus dem globalen Fallout der Kernwaffentests stammenden Aktivita-
ten der beiden Eu-Isotope (Kuroda et al. 1965; Aarkrog u. Lippert 1967; Koranda u. Martin 1973;
Zheltonozhsky et al. 2001) sind heutzutage in der Umwelt nicht mehr nachweisbar (vgl. Noshkin et al.
1975; Hotzl et al. 1983; Perkins et al. 1989; Robison u. Noshkin 1999).

In der Umwelt finden sich verschiedene Plutoniumisotope kinstlichen Ursprungs (vgl.
Kap. 3.2.1). In Kernreaktoren werden **Pu (Ty,=87.7a), “Pu (Ty,=241.10"a), **Pu
(Ty, = 6.56:10° &) und ***Pu (Ty, = 14.4 a) durch multiplen Neutroneneinfang aus den U-Isotopen oder
dem *°Pu des Kernbrennstoffs produziert (Harley 1980; Shapiro et al. 1993; Eisenbud u. Gesell 1997).
Als Folge des Reaktorunfalls in Tschernobyl konnten sowohl in Europa als auch in weiter entfernten
Gebieten der nordlichen Hemisphare, z. B. in Japan (Hirose u. Sugimura 1990), kurzzeitig erhéhte
38py- und #9?°py-Aktivitatskonzentrationen in der bodennahen Umgebungsluft bzw. dem Nieder-
schlag gemessen werden (Camplin et al. 1986; Konig et al. 1986; Thomas u. Martin 1986; Cambray et
al. 1987; Hotzl et al. 1987; Aarkrog 1988b; Lindner u. Recknagel 1988; Cambray et al. 1989). In Siid-
deutschland betrug die maximale #*?*°Pu-Aktivitatskonzentration in Luft 2.6 uBg/m® (Beprobungs-
zeitraum 30.4.—15.5.1986), im Vergleich zu einem Jahresmittelwert 1985 von < 0.01 pBg/m® (Rosner
et al. 1997). Ein in Dé&nemark beprobter Luftfilter (Mai 1986) ergab Konzentrationen von
(2.8+0.2) uBg/m* (*Pu) und (6.5+0.8) uBg/m®* (***°Pu), zudem konnte ein Wert von
(620 + 40) puBg/m? fiir ?'Pu bestimmt werden (Holm 1988). Fiir den Zeitraum 27.-28.4.1986 wurde
hier eine mittlere *2*°Pu-Aktivitatskonzentration in Luft von 51 pBg/m? gemessen (Aarkrog 1988a).
Erhohte 29?“%pu-Aktivitatskonzentrationen in der bodennahen Luft konnten auch in der ehemaligen
DDR (SAAS 1987a, 1988b) und der ehemaligen Tschechoslowakei (Holgye u. Filgas 1987) nachge-
wiesen werden; u. a. aufgrund wesentlich kiirzerer Beprobungsintervalle von nur wenigen Stunden be-
trugen die Maximalwerte 410 pBg/m® (SAAS 1987a) bzw. 140 pBg/m?® (Hélgye u. Filgas 1987). Eine
hohe Fraktionierung der refraktiaren Elemente (Zr, Ce, Aktiniden) relativ zum fliichtigen Cs (Bezugs-
nuklid: **’Cs) wahrend des atmospharischen Transports und der Deposition (Denschlag et al. 1987;
Hotzl et al. 1987; Aarkrog 1988a, 1988b) fuhrte z. B. in Westeuropa zum Eintrag vergleichsweise
niedriger Pu-Aktivitaten. Folglich bewirkte der Tschernobyl-Fallout nur eine sehr geringe Erhéhung
des schon vorhandenen, durch die Kernwaffentests eingetragenen Bodeninventars, im suddeutschen
Raum (Miinchen-Neuherberg) fiir *2*°Py etwa 0.05 % (Hétzl et al. 1987). Die Aktiniden, welche na-
hezu ausschlieflich als Bestandteil von Kernbrennstoffpartikeln emittiert wurden (d. h. hauptsédchlich
mit Partikeln vergleichsweise groBer Durchmesser), wurden generell in gréerer Ndhe zum Unfallort
deponiert als fllichtigere Falloutkonstituenten (Cambray et al. 1987; Aarkrog 1988a, 1988b; Hirose u.
Sugimura 1990; Ivanov et al. 1994; UNSCEAR 2000).

Bei Nuklearexplosionen kénnen im Prinzip dieselben Isotope **®Pu ... ?'Pu mittels schneller Neu-
tronen aus den Waffenmaterialien **Pu und *®U gebildet werden. Zudem gelangt ein (z. T. sehr ho-
her) Prozentsatz der urspriinglich im Waffenmaterial vorliegenden Pu-Isotope, welche im Verlauf der
Explosion weder gespalten noch durch Kernreaktionen umgewandelt wurden, in die Umwelt (Dia-
mond et al. 1960; Miyake et al. 1970; Harley 1980; Perkins u. Thomas 1980; Shapiro et al. 1993). Der
Anteil des ?*Pu am Kernwaffenfallout ist gering und wird in der Literatur mit < 4 % der Aktivitét des
23920 angegeben (Krey 1967; Miyake et al. 1970; Hardy et al. 1973; Holm 1988; Perkins et al.
1989). Zusatzlich wurden bei dem Absturz eines Navigationssatelliten (SNAP-9A) in der sudlichen
Hemisphare im Jahr 1964 etwa 0.63 - 10" Bg ***Pu freigesetzt (List et al. 1966; Krey 1967; Hardy et
al. 1973), knapp doppelt soviel wie durch die Kernwaffentests insgesamt (vgl. Tabelle 3). Aufgrund
des relativ geringen Austausches stratospharischer Luftmassen zwischen der Nord- und Stidhalbkugel
(Krey u. Krajewski 1970; Kathren 1984; Perkins et al. 1989) wurden nur etwa 20 % der **Pu-Aktivit4t
in nordlichen Breitengraden deponiert (Krey 1967; Hardy et al. 1973; Hanson 1975). Als Folge des
Unfalls konnten auch in der nérdlichen Hemisphare stark erhéhte 2*®Pu/>*****Pu-Aktivitatsverhaltnisse
in Luftfilter- und Depositionsproben gemessen werden (Miyake et al. 1970; Perkins u. Thomas 1980;
Perkins et al. 1989). Das Verhaltnis in der kumulativen Deposition in der Umwelt stieg jedoch ver-
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gleichsweise geringfligig an, z. B. laut Hardy et al. (1973) in 40° ... 60° ndrdlicher Breite um den Fak-
tor 1.5 (vgl. Kap. 6.2).

Americium **Am (Ty, = 432 a), Tochternuklid des *'Pu, gelangte nur zu einem sehr geringen
Prozentsatz direkt durch die Kernwaffentests in die Umwelt (Livingston et al. 1975; Noshkin et al.
1975; Krey et al. 1976; Livingston u. Bowen 1976; Perkins et al. 1989). Vor allem bei der Detonation
von Nuklearwaffen hoher Sprengkraft wird ein GroRteil des freigesetzten *'Pu erst wahrend der Ex-
plosion gebildet; hthere Neutronenfliisse vergrofRern dabei prinzipiell den Anteil der Pu-Isotope hohe-
rer Nukleonenzahlen im Fallout (Krey et al. 1976; Bennett 1978; Beasley et al. 1998). Das **'Pu/**°Pu-
Massenverhaltnis betrug laut Krey et al. (1976) in Waffenplutonium, d. h. ,,weapons grade*-Plutonium
mit ca. 93 % ***Pu (Livingston et al. 1975; Sula et al. 1991; DOE 1997), typischerweise nur 0.006, im
Fallout direkt nach der Detonation (von Kernwaffen hoher Sprengkraft) dagegen 0.015. Im Fallout der
verschiedenen Testserien variierte dieses Verhdltnis teilweise stark (Livingston et al. 1975; Bennett
1978; Perkins u. Thomas 1980; Koide u. Goldberg 1981; Kelley et al. 1999). Somit stammt das heut-
zutage in der Umwelt nachweisbare **Am nahezu ausschlieBlich aus dem Zerfall des durch Kernwaf-
fenexplosionen freigesetzten **'Pu. Die *'Pu-Gesamtaktivitat in der Umwelt (ibersteigt die des
23920 (Tabelle 3), so daB die Neubildung von ***Am (,,Einwachsen*) nicht zu vernachléssigen ist
(Livingston et al. 1975; Bennett 1978; Koide u. Goldberg 1981; Holm 1988; Perkins et al. 1989). Laut
extrapolierter Schatzwerte wird das Maximum des kernwaffenbiirtigen ***Am-Bodeninventars etwa im
Jahr 2035 erreicht, bei einem 2*Am/**#*°Pu-Aktivitatsverhaltnis von ca. 0.4 (Livingston et al. 1975;
Krey et al. 1976; Bennett 1978). Diese Prognose sollte durch den Fallout der letzten, Ende der 70er
Jahre von der Volksrepublik China durchgefuhrten oberirdischen Nuklearwaffentests nur unwesentlich
beeinflufit werden (vgl. Bennett 1978; Hotzl et al. 1983). Zur Vereinfachung werden in der vorliegen-
den Arbeit sowohl das urspriinglich eingetragene als auch das nachgebildete ***Am als kernwaffenbiir-
tig bezeichnet.

Beim Betrieb von Kernreaktoren entsteht **Am durch mehrfachen Neutroneneinfang als Neben-
produkt (vgl. Ivanov et al. 1994; Kriger et al. 1996). Dies und die zuvor erwéhnten Fraktionierungs-
prozesse (s. Abschnitt Plutonium) fihrten dazu, daf die als Folge des Tschernobyl-Unfalls freigesetz-
ten und iiber weite Teile Europas verteilten ***Am-Aktivitaten im Vergleich zu denen anderer Nuklide
sehr gering waren (Tabelle 4) und somit nur in Einzelfallen in der bodennahen Umgebungsluft bzw.
dem Niederschlag nachgewiesen wurden (Konig et al. 1986; Cambray et al. 1987; Aarkrog 1988b;
Simopoulos 1989). Dennoch wurden in Roskilde (Danemark; 27.—28.4.1986) und Lowestoft (UK;
2.5.1986) mittlere **Am-Aktivitatskonzentration in Luft von 5.2 pBg/m? bzw. 2.5 uBg/m® bestimmt
(Camplin et al. 1986; Aarkrog 1988a), und auch im y-Spektrum eines in Athen (Griechenland,
6.5.1986) beaufschlagten Staubfilters konnte 2**Am nachgewiesen werden (S.E. Simopoulos, National
Technical University of Athens, pers. Mitt. 1995). Im Vergleich zu den von den Kernwaffentests her-
rihrenden ***Am-Aktivitdten im Boden wird der Beitrag durch Tschernobyl in Westeuropa als ver-
nachléssigbar angesehen, wie z. B. 1990 durchgefiihrte Untersuchungen an Grasland- und Fichten-
waldbodenproben verdeutlichen (Bunzl et al. 1992, 1994a). Laut Ivanov et al. (1994) wird die maxi-
male ?*Am-Aktivitat, aufgrund des in-situ 2**Pu-Zerfalls in der Umgebung, im Jahr 2059 erreicht
werden (d. h. 73 a nach dem Tschernobyl-Unfall) und wird 40 mal hoher sein als die im April/Mai
1986 direkt in die Atmosphére eingetragene Aktivitat; dies ist insbesondere fur Gebiete starkerer Kon-
tamination mit Aktiniden, v. a. in groBerer Nahe zum Unfallort, von Bedeutung.






3 Methodik

Um spezifische Aussagen zur vertikalen Verteilung von RN in Bodenhorizonten und -schichten treffen
zu konnen, ist einerseits eine gewissenhafte Entnahme des Bodenmaterials nétig, andererseits eine
sehr empfindliche Meftechnik. Eine geeignete Methode zur zerstérungsfreien Messung Kleinster y-
Aktivitadten in Umweltproben stellt die Low-level-y-Spektrometrie dar. In der vorliegenden Arbeit
wurden die in der Bodenkunde tiblichen Beprobungs- und Anspracheverfahren angewendet und den zu
beprobenden Bdden angepalit. Um trotz sehr feiner Unterteilung der Bodenprofile die fur y-spektro-
metrische Untersuchungen nétigen Probenmengen zu erhalten, wurden die zu Beginn der Arbeit be-
kannten Probennahmeverfahren weiterentwickelt und verfeinert. Zur Entnahme von Moorwasserpro-
ben konnte eine praktikable Beprobungstechnik entwickelt und getestet werden. Um die in den Um-
weltproben enthaltenen RN identifizieren und ihre Konzentrationen bestimmen zu kénnen, waren
mehrtagige Messungen mittels Low-level-y-Spektrometern notig. Vom Befillen der Probenbehélter
mit den getrockneten Bodenproben bis zur Bestimmung der Aktivitaten einzelner RN sind verschiede-
ne Problemstellungen zu beachten (z. B. die radondichte Befiillung der Behélter) und unterschiedliche
Korrekturen vorzunehmen (z. B. die der Schwéachung der y-Strahlung im Probenmaterial selbst). So-
wohl zu der Methodik der Low-level-y-Spektrometrie und den Beprobungstechniken als auch zu er-
ganzend angewandten Untersuchungsmethoden wie Plutoniumanalysen werden im folgenden Grund-
lagen und VVorgehensweise erlautert.

3.1 Low-level-y-Spektrometrie
3.1.1 Grundlagen

Aufgabe der y-Spektrometrie ist es, y-Strahlung emittierende RN zu identifizieren und ihre Konzentra-
tion im untersuchten Material zu bestimmen. Im vorliegenden Kapitel werden grundlegende Prinzipien
der y-Spektrometrie erldutert. Schwerpunkt stellen dabei die in dieser Arbeit verwendeten y-Strah-
lungsdetektoren dar. Betrachtungen zu weiteren Melplatzspezifika und den Erfordernissen der Low-
level-y-Spektrometrie sind in den nachfolgenden Kapiteln zu finden. Als Basisliteratur wurden u. a.
Debertin u. Helmer (1988), Hering et al. (1989), Knoll (1989), Gilmore u. Hemingway (1995) und
Stolz (1996) sowie die Datensammlungen Firestone u. Shirley (1996) und Pfennig et al. (1998) ver-
wendet. Genauere Angaben zu den bisherigen Arbeiten im Bereich Low-level-y-Spektrometrie am In-
stitut fur Angewandte Physik der TU BAF kdnnen z. B. Hebert et al. (1986), Unterricker et al. (1989)
und Preusse u. Unterricker (1994) sowie den unveroffentlichten Dissertationen Kim (1987) und Preu-
Re (1993) entnommen werden.

Wihrend die instrumentelle Detektion geladener Teilchen (z. B. a-Teilchen) auf der direkten loni-
sierung und Anregung des Detektormaterials beruht, liegen dem Nachweis der ungeladenen y-Strah-
lung verschiedene Arten von Wechselwirkungen zugrunde, bei denen die y-Strahlungsenergie auf
Elektronen des Detektormaterials Ubertragen wird, welche ihrerseits Atome ionisieren und anregen
(indirekt ionisierend). Nach einer radioaktiven Kernumwandlung eines Nuklids, z. B. einem a- oder -
Zerfall, verbleibt der Folgekern oft in einem angeregten Energiezustand. Durch einen spontanen y-
Ubergang, z. B. unter Aussendung eines y-Quants, kann der angeregte Atomkern seine Energie abge-
ben und in den Grundzustand zuriickkehren. Die resultierende y-Strahlung ist chararakteristisch fir
das Nuklid und ermdglicht seine Identifizierung.

Als Beispiel fiir ein RN mit nur einer charakteristischen y-Energie (monoenergetisch) zeigt Abb. 2
das Zerfallsschema des **'Cs. Das Cs-Isotop geht mit einer Haufigkeit von 94 % in einen metastabilen
isomeren Zustand des Bariums (iber (**""Ba, Lebensdauer t=2.55min). Beim Ubergang in den
Grundzustand wird ein y-Quant der Energie 662 keV emittiert; mit einer Haufigkeit von 10 % findet
zudem ein strahlungsloser Ubergang statt (innere Konversion). Beim Zerfall des ®°Co dagegen wird
der Grundzustand des ®Ni nach Aussendung zweier y-Quanten in Form einer Kaskade erreicht (y-y-
Kaskadenzerfall; weitere Beispiele: ***Cs und *?Eu).

15
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Abb. 2: Zerfalls-
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Durchdringen die freiwerdenden y-Quanten Materie, hier das jeweilige Detektormaterial, so kon-
nen sie mit den enthaltenen Atomen auf verschiedene Weise wechselwirken (dies gilt auch fiir Ront-
genquanten entsprechender Energie). Die drei wichtigsten Wechselwirkungsprozesse sind der Photoef-
fekt, die Comptonstreuung und die Paarbildung (Abb. 3).

Trifft ein y-Quant auf ein fest gebundenes Elektron der Atomhille (bevorzugt K- und L-Schalen),
dessen Bindungsenergie geringer ist als die des y-Quants, so wird das Elektron herausgeschlagen und
das Atom ionisiert (Photoeffekt, PE). Die entstandene Liicke kann durch ein Elektron einer héheren
Schale der Atomhulle aufgefullt und die dabei freiwerdende Energie in Form charakteristischer Ront-
genstrahlung abgegeben werden (Réntgenfluoreszenzstrahlung).

Mit zunehmender Energie wird die Comptonstreuung (Comptoneffekt, CE) wahrscheinlicher, bei
der das y-Quant nur einen Teil seiner Energie auf ein praktisch freies Elektron du3erer Schalen (ber-
tragt. Nach dem ZusammenstoR fliegen das gestreute y-Quant und das Rickstol3elektron, weitestge-
hend den GesetzméaRigkeiten des elastischen StoRes folgend, in verschiedene Richtungen auseinander.
Im Falle kompletter Rickwartsstreuung des einfallenden y-Quants (Streuwinkel @ =180°) ist der
Energieverlust maximal, es wird jedoch nicht die gesamte Energie des y-Quants auf das Elektron tber-
tragen.

a) Photoeffekt b) Comptonstreuung c¢) Paarbildung
_ Ee RuckstoRelektron
Ey " 9 O Elektron Ee=Ey-Ey
Elektron
E
Bk
y-Quant
Positron
— ¥ 511keV
511keV T

2 Annihilations-y-Quanten

Réntgenquant

Abb. 3: Schematische Darstellung mdglicher Wechselwirkungen zwischen y-Quanten und Atomen
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v-Energien groRer der doppelten Ruheenergie eines Elektrons (E, > 1.022 MeV, i. allg. > 10 MeV)
ermdglichen im Coulombfeld eines Atomkerns die Umwandlung des y-Quants in ein Elektron-
Positron-Paar (Paarbildung, PB). Das Positron wird innerhalb eines Zeitraums von etwa 1 ns auf
thermische Energien abgebremst und zusammen mit einem weiteren Elektron vernichtet (Positronen-
annihilation), wobei zwei Photonen der Energie 511 keV emittiert werden. Vom Wechselwirkungsma-
terial absorbiert wird zunachst nur die kinetische Energie des Elektron-Positron-Paares (E, — 2m.c?).

Die durch genannte Wechselwirkungen gebildeten Elektronen geben ihre kinetische Energie an das
Detektormaterial in Form weiterer lonisationen (Bildung von Elektron-Loch-Paaren) und von Brems-
strahlung ab. Die Gesamtmenge gebildeter Elektron-Loch-Paare ist der vom y-Quant auf die Elektro-
nen Ubertragenen Energie proportional. Vergleicht man die von den interessierenden RN emittierten -
Energien zwischen 40 keV und 1500 keV (z. B. **°Pb, 46.5 keV, und “°K, 1461 keV) mit den zur Er-
zeugung eines Elektron-Loch-Paars nétigen Energien in typischen Detektormaterialien von z. B. etwa
3 eV fur Si und Ge, so wird deutlich, welch groRe Anzahl von Elektronen ein y-Quant theoretisch aus-
I6sen kann.

Im Falle von Halbleiterdetektoren werden diese Elektronen in einer Schicht erzeugt, die arm an frei
beweglichen Ladungstragern ist, und damit die Leitfahigkeit des Halbleiters vergrofert. Legt man ein
elektrisches Feld an, so konnen die gebildeten Ladungstrager an Elektroden gesammelt und in elektri-
sche Ladungsimpulse umgewandelt werden. Vor- und Hauptverstérker verstarken die Impulse, ein
nachgeschalteter Vielkanalanalysator sortiert sie nach Impulshéhen (Kanéle). Im resultierenden Im-
pulshéhen- bzw. y-Spektrum, werden die Impulsraten tiber den zugehdrigen Impulshéhen, welche den
absorbierten y-Energien entsprechen, aufgetragen.

Im Detektormaterial sollte folglich ein moglichst groRer Anteil der Energie einfallender y-Quanten
absorbiert werden. Welche Parameter demnach bei der Materialauswahl zu beachten sind, zeigt sich
deutlich am Zusammenhang zwischen den einzelnen Wechselwirkungsprozessen und der Gesamt-
schwéachung von y-Strahlung in Materie. Entsprechend des Schwdachungsgesetzes héngt die Schwé-
chung der Intensitat | eines schmalen Strahlungsbiindels durch Materie sowohl von der Schichtdicke x
des Materials ab als auch vom jeweiligen linearen Schwéchungskoeffizienten z (in m™):

K4

1()=1(0)-e**=1(0)-e” mit d=p-x )

Da u mit der Absorberdichte p variiert, ist die Verwendung des Massenschwéachungskoeffizien-
ten ¥ = ulp (in m?kg™) in der Praxis nitzlicher (Flachenmasse d in kg m™). Dieser wiederum ist
dem Gesamtwirkungsquerschnitt o proportional (Avogadrokonstante N, molare Masse M):

_H_Na
p M

Der Gesamtwirkungsquerschnitt o ist ein Mal ist fur die Wahrscheinlichkeit der Wechselwirkung ei-
nes y-Quants spezifischer Energie mit dem jeweiligen Material. Er errechnet sich nach

2 )

0 =0p +0 + 00 3
aus den Wirkungsquerschnitten der einzelnen Wechselwirkungen:
O ~2°-E*, 0 ~Z-E', 0p~Z7Z° (4)

Fir eine einfallende y-Strahlung der Energie E, und ein absorbierendes Material der Ordnungszahl Z
geben die jeweiligen Wirkungsquerschnitte Auskunft Giber die Wahrscheinlichkeit, mit der die einzel-
nen Wechselwirkungen stattfinden.
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Entsprechend ergibt sich der totale lineare Schwachungskoeffizient # (bzw. Massenschwéchungs-
koeffizient «*) aus der Addition der Koeffizienten der drei Wechselwirkungsprozesse:

M= HUpe + Hee + Hpg ®)

Beispielhaft ist der Verlauf von ¢ = f(E,) fir Ge in Abb. 4 zu finden. Es zeigt sich deutlich, dal3 der
Photoeffekt fir Energien E, < 0.1 MeV und der Comptoneffekt fur E, = 1 MeV dominiert. Paarbildung
tritt erst ab E,>1.022 MeV auf und wird fir E,> 10 MeV wesentlich. Tabellarische Werte fir
M1 =1(Z, E) kdnnen z. B. Hubbell (1982) und Debertin u. Helmer (1988) entnommen werden.

Um die Vorteile hoher Ordnungszahl und groRer Dichte des Detektormaterials fiir den Nachweis
von y-Strahlung zu nutzen, wird heutzutage im Falle von Halbleiterdetektoren Ge (Z = 32) dem Si (14;
hauptsachlich fiir Rontgendetektoren benutzt) vorgezogen. Fir Szintillationsdetektoren finden Mate-
rialien wie NaJ(TI) (Z; = 53) oder Bi,Ge;0;, (BGO, Bismutgermanat; Zg; = 83) Verwendung.

Abb. 4: Linearer Schwachungskoeffizient u fur

= Ge Germanium in Abhangigkeit von der Photonen-
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In einem — als Gedankenspiel theoretisch angenommenen — unendlich grofRen Detektor wiirde ein-
fallende y-Strahlung einer definierten Energie jeweils vollstandig absorbiert und einzig in Form der
entsprechenden Vollenergielinie (auch Linie oder ,,Photopeak bzw. Peak genannt) im y-Spektrum ab-
gebildet. In den y-Spektren realer Detektoren tberlagern sich jedoch Linien und Kontinua. Letztere
kdnnen z. B. durch unvollstdndig absorbierte oder aus der Umgebung des Detektors eingestreute vy-
Quanten erzeugt werden. Am Beispiel des y-Spektrums einer **'Cs-Punktquelle in Abb. 5 sind sowohl
die Vollenergielinie als auch das Kontinuum unvollstandiger Absorption durch Comptonstreuung,
dessen maximal absorbierte Energie als Comptonkante bezeichnet wird, der Rickstreupeak (verur-
sacht durch Comptonstreuung in der Umgebung des Detektorkristalls, z. B. in der Abschirmung) und
der Bereich mehrfacher Comptonstreuung zu sehen. Zudem enthélt das Spektrum die K,- und Kg-
Raontgenlinien des Bariums.
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Abb. 5: Spektrum eines ~'Cs-Punktpraparats, gemessen auf einem koaxialen n-Typ 38 % HPGe-Detektor (eige-

ne Messung)

Ein RN kann (ber eine Vollenergielinie identifiziert werden, die aus einer seiner charakteristischen
v-Energien resultiert. Die Aktivitidt des RN, d. h. die Intensitat der eingefallenen y-Strahlung, ist der
Peakflache pro Zeit (Peakrate) proportional. Die Féhigkeit eines Detektors, y-Energien in Form von
Peaks abzubilden, wird durch die energieabh&ngigen Parameter Energieauflosung und Detektoreffek-
tivitat charakterisiert (zur Definition und Bestimmung von Detektorcharakteristika s. IEEE 1987).

Unter der Energieaufldsung versteht man die bei der jeweiligen Energie produzierte Peakbreite,
auch (Peak)Halbwertbreite (,,full width at half maximum* = FWHM) genannt. In der Praxis wird die
Energieauflosung bei einer bestimmten Energie in keV FWHM angegeben, obwohl sie per Definition
eigentlich eine dimensionslose GroRe darstellt (AE/E, in % angegeben). Positiv auf die Auflésung
wirkt es sich u. a. aus, wenn moglichst geringe Energien zur Bildung eines Elektron-Loch-Paares im
Detektormaterial bendtigt und damit pro y-Quant moglichst viele Elektron-Loch-Paare erzeugt wer-
den.

Die (absolute) Detektoreffektivitat n(E,) (,.Efficiency”, Effizienz, Nachweiswahrscheinlichkeit)
ist definiert als das Verhaltnis der Anzahl registrierter Z&hlereignisse (Zahlimpulse, ,,Counts®) eines
Vollenergiepeaks (d. h. abziglich des Untergrunds) zur Anzahl der von der Quelle emittierten vy-
Quanten entsprechender Energie (und somit eine Funktion von Z). Zu Vergleichszwecken verschiede-
ner Detektoren untereinander dient die relative Detektoreffektivitat (in %), das Verhéltnis der Detek-
toreffektivitat bei einer festgelegten Energie, i.allg. 662 keV oder 1333 keV, zu der eines 3" x 3"
(76 x 76 mm?) NaJ(TI)-Szintillatorkristalls bei einer Distanz Quelle-Detektor von 25 cm (IEEE 1987).

Eine gute Energieauflosung ermdglicht nicht nur die Trennung eng benachbarter Peaks, sondern
auch die Detektion schwacher Quellen diskreter Energien in einem breiten Kontinuum. Detektoren mit
gleicher Effektivitat resultieren in gleichen Peakflachen, die mit guter Auflésung jedoch produzieren
einen schmalen, hohen Peak, der sich aus dem statistischen Rauschen des Kontinuums erhebt. Somit
eignen sich Ge-Detektoren trotz der im Vergleich zu NaJ(TI)-Detektoren (v. a. im Bereich groRerer
Energien) niedrigeren Effektivitat aufgrund ihrer hdheren Energieaufldsung — bei einer y-Energie von
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662 keV typischerweise um 1.5 keV FWHM (AE/E = 0.2 %) im Gegensatz zu etwa 45 keV (7 %)
(PreuRe 1993; vgl. Werte zu Detektorcharakteristika in Debertin u. Helmer 1988 und Knoll 1989) —
wesentlich besser fur die Detektion schwacher Aktivitaten oder die Identifizierung von y-Energien in
komplexen Spektren (vgl. Abb. 6). Um die fur NaJ(TI)-Detektoren (blichen Effektivitaten zu errei-
chen, mii3ten allerdings grof’e und damit sehr teure Ge-Kristalle verwendet werden.

pay Abb. 6: Vergleich der y-Spektren
g E einer Bodenprobe, gemessen mit
S 4 z einem NaJ(TI)-Szintillationszahler
P 3 @ < und einem HPGe-Halbleiterdetektor
& 2 > N g s (nach Stolz 1996)
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In Abhéangigkeit von sowohl Probenmenge und -beschaffenheit als auch den zu messenden RN, de-
ren y-Energien und Aktivitdtskonzentrationen, ist zwischen unterschiedlich geeigneten Detektorbau-
formen zu wahlen. Detektoren aus hochreinem Ge (,,high-purity Ge* = HPGe) sind als Planar-, Bohr-
loch- oder Koaxial-Detektoren, sowie als p- oder n-Typ ausgefiihrt. Fur die in vorliegender Arbeit
hauptsachlich untersuchten Bodenproben, welche sehr geringe Aktivitdtskonzentrationen aufweisen,
jedoch meist in ausreichend groRen Probenmengen vorliegen, ist die koaxiale Konfiguration am besten
geeignet, da die Verwendung sog. Marinellibecher-Probenbehélter mit einem Fillvolumen von bis zu
1 L moglich ist.

Die Typenbezeichnungen ,,p* und ,,n* beziehen sich auf die jeweilige (ungewollt und zufallig ent-
stehende) ,,Verunreinigung“ des vierwertigen Ge-Materials mit dreiwertigen Atomen wie Ga(llium)
oder B(or) (positive Akzeptoren mit Lochern als Majoritétsladungstragern) bzw. flinfwertigen Atomen
wie Arsen (As) oder P(hosphor) (negative Donatoren mit Elektronen als Ladungstrdgern). n-Typ
HPGe-Detektoren weisen im Vergleich zu p-Typ-Ausfiuhrungen eine wesentlich bessere Effektivitét
im Energiebereich < 100 keV auf. Sie sind somit wesentlich besser zum Nachweis von RN niedriger
y-Energien wie z. B. #°Pb (46.5 keV), ***Am (59.5 keV) und **Th (63.3 keV) geeignet. Deshalb wur-
de neben dem schon vorhandenen Mef3platz mit p-Typ Detektor noch ein Mefplatz mit n-Typ Detek-
tor in Betrieb genommen (s. Kap. 3.1.2). Nachteile des n-Typs sind die aufgrund des komplizierteren
Herstellungsverfahrens hoheren Kosten und ein starkeres Potential fiir ,,true coincidence summing“-
Probleme (Summenkoinzidenz; Z&hlverluste in der VVollenergielinie sowie Summenpeakbildung infol-
ge gleichzeitig absorbierter y-Quanten aus Kaskadenzerféllen).
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3.1.2 Charakteristika der verwendeten Mel3platze mit L ow-level-y-Spektrometern

Wihrend der Durchflihrung der vorliegenden Arbeit verfiigte das Institut fiir Angewandte Physik der
TU BAF (ber drei y-Spektrometer, welche sich u. a. in Detektortyp und -ausfiihrung, der Abschir-
mungsart und den verwendeten Materialien unterschieden. Fur die hier diskutierten Untersuchungen
an Umweltproben konnte MeRkapazitat der zwei in Tabelle 5 beschriebenen Low-level-MeRplatze ge-
nutzt werden. Samtliche Angaben im folgenden Kapitel beziehen sich auf die Konfiguration der MeR-
platze im Zeitraum der durchgefiihrten Messungen. Auf die Charakteristika des y-Spektrometers mit
koaxialem n-Typ 38 % HPGe-Detektor (N38) wird im folgenden detaillierter eingegangen (Abb. 8).
Weitere Eigenschaften des MeRplatzes mit koaxialem p-Typ 36 % HPGe-Detektor (P36) sind Preue
(1993) und Preusse u. Unterricker (1994) zu entnehmen (Abb. 10). Ein drittes y-Spektrometer, ein ko-
axialer p-Typ 25 % HPGe-Detektor, wurde nur fiir einige hier nicht im Detail vorgestellte Messungen
benutzt.

Die Verwendung verschiedener Probenbehélter (Tabelle 6) — zylindrischer Aluminiumdosen (WD)
und speziell fiir koaxiale Detektoren gestalteter Marinellibecher (MB; Abb. 7) — erfordert passive Ab-
schirmungen, welche auf die jeweils resultierende Probe-Detektor-Geometrie zugeschnitten sind
(Tabelle 5).

Tabelle 5: Charakteristika der verwendeten Low-level-MeRplatze mit HPGe-Detektoren (fiir den Zeitraum der hier
durchgefiihrten Untersuchungen)

MeRplatz N38 MeRplatz P36

Detektor

Hersteller / Modell EG&G Ortec / Gamma X EG&G Ortec

Kristall (Abmessungen) HPGe (& 58.4 mm, L 70.7 mm) |HPGe (& 57.5 mm, L 67.4 mm)

Bauform koaxial koaxial

Typ n-Typ p-Typ

Kristallhalterung 2 mm Kryal (hochreines Al) Kupfer

Endkappe 2 mm Kryal 1.27 mm Magnesium

Abstand Endkappe—Kristall 3mm k. A.

Totschicht 0.3 um inaktives Ge k. A.

Detektorparameter (bei 1333 keV, *°Co)

Rel. Detektoreffektivitat 38 % 36 %

Energieaufldsung 1.92 keV FWHM 1.9 keV FWHM

Peak-zu-Compton-Verhaltnis 57.3 k. A.

MeRplatz

Standort Kellerlabor 2. Obergeschol3

Passive Abschirmung 100 mm Bolidenblei 70 mm gewdhnliches Blei 2

(von auf3en nach innen) 20 mm aktivitatsarmes Blei 40 mm aktivitatsarmes Blei ¥
2 mm Elektrolytkupfer 20 mm Quecksilber 4
(4 mm Plexiglas) 40 mm Elektrolytkupfer (WD)
40 mm Elektrolytkupfer (WD) bzw. 5 mm Elektrolytkupfer (MB)
bzw. 13 mm Eisen (Stahl; MB)

Aktive Abschirmung - Antikoinzidenzabschirmung

Reduktion des #’Rn-Eintrags Riickfuhrung des verdampften | Kompakte Bauweise mit
Stickstoffs in den Detektorraum | geringen Hohlrdumen

k. A. keine Angabe

Y Verhaltnis zwischen der Maximalamplitude im Vollenergiepeak (GOCo: 1333 keV) und der mittleren Amplitude
des Comptonkontinuums (6°Co: per Definition fir den Bereich 1040 ... 1096 keV) (IEEE 1987)

2 Ziegelblei“, im Strahlenschutz verwendet, ca. 10* Bq *°Pb/kg (Preufe 1993)

% Koreablei“, ca. 140 Bq **°Pb/kg (PreuRe 1993)

* doppelt destilliert, in ®°Co-armen Edelstahlbehaltern (PreuRe 1993)
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Tabelle 6: Charakteristika der Probenbehélter

Marinellibecher ¥ Dose
(MB; Abb. 7) (,Wurstdose* WD)
Ungefahre H1 107 %) 72
H1 Abmessungen H2 68 HY 25
(mm) h? max. 30
W1 76
W2 114
W3 118
v B 15
d 2
Volumen (mL) | nominal 450 ? ca. 807
Material Polyethylen Aluminium
Radondichte ¥ | méglich gewahrleistet

D Amersham, Marinellibecher VZ-1267/1, Typ QCR13

% Bei Standardbefullung entspricht h ~ B; gewahlt wurden
Fallhéhen h von max. 30 mm.

3 Max. Befiillung ca. 20 mm; tUberstehender Rand wird zum
VerschlieRen bendtigt.

Ys. Kap. 3.1.4

Abb. 7: Schematische Darstellung des verwende-
ten Marinellibechers (Charakteristika s. Tabelle 6;
verandert nach Gilmore u. Hemingway 1995 und
H. Margraf, QSA Global, pers. Mitt. 2006; vgl.
IEEE 1987)

Standort des seit 1996 fir y-spektrometrische Untersuchungen an Umweltproben verwendeten
MeRplatzes N38 ist ein Kellerlabor des Instituts fiir Angewandte Physik. Abb. 8 zeigt die schemati-
sche Darstellung des MeRplatzes. Kernstiick ist der koaxiale n-Typ 38 % HPGe-Detektor der Firma
EG&G Ortec. Die duBere passive Abschirmung (Von Gahlen, zylindrische Abschirmkammer (Topla-
der) mit zweiteiligem Schiebedeckel, Modell VG-BB-98/19/S-100/20-2/4) besteht aus 100 mm Bo-
lidenblei (30 + 3 Bq #°Pb/kg) und 20 mm aktivitatsarmem Blei (7 Bq #°Pb/kg) sowie einer Innenaus-
kleidung aus 2 mm Elektrolytkupfer. Die vom Hersteller an der Innenwandung angebrachte 4 mm dik-
ke Plexiglasschicht dient der leichteren Dekontaminierbarkeit des Detektorraums. In der hier verwen-
deten MeRplatzkonfiguration mit zusétzlichen, auf die jeweilige Probe-Detektor-Geometrie zuge-
schnittenen inneren Abschirmungen bewirkt die Kunststoffschicht keine Verbesserung der Abschir-
mung. Zur Abdeckung von oben wurde eine zusétzliche Piacrylabdeckung unter dem beweglichen
Deckel angebracht. Werden MB als Probenbehdlter verwendet, so kommt die in Abb. 8 dargestellte,
Detektor und Probe eng umschlieBende, 13 mm dicke Eisenabschirmung (Stahl) zum Einsatz. Fur WD
liegen passende Einsétze aus 40 mm dickem Elektrolytkupfer vor. Es wurde eine Stickstoffspilung der
Probenkammer konstruiert, wobei der verdampfte Stickstoff (Rn-frei) Uber einen Kunststoffschlauch
aus dem Dewar in den Innenraum der auBeren Abschirmung geleitet wird.

Sowohl die passive Abschirmung als auch die Gasspillung des Detektorraums dienen einer Redu-
zierung des Nulleffekts (NE). Im Gegensatz dazu ist der MeRplatz P36 mit einer aktiven Abschirmung
ausgestattet und bendtigt keine Stickstoffspllung, da aufgrund der kompakten Bauweise kaum Hohl-
rdume vorliegen. Im folgenden wird dargelegt, welche Kriterien der Wahl der vorliegenden Abschir-
mungen zugrunde lagen und wie die Resultate bezlglich der Reduzierung des Nulleffekts einzuordnen
sind.
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Abb. 8: Schematische Darstellung des Mel3platzes N38 und des koaxialen n-Typ 38% HPGe-Detektors

Betrachtungen zum Nulleffektspektrum und zur Wahl geeigneter Abschirmungen

Das Nulleffektspektrum eines y-Spektrometers setzt sich aus mehreren Komponenten zusammen, de-

ren Einflul} durch unterschiedliche MalRnahmen verringert werden kann.

1) Um stdrende Radioaktivitéat der Detektor- und Spektrometermaterialien (inkl. Abschirmung)
zu vermeiden, sollte bei der Auswahl der Komponenten auf moglichst geringe Kontamination
durch RN geachtet werden (Brodzinski et al. 1985, 1990; Unterricker et al. 1989; Verplancke 1992;
Mouchel u. Wordel 1996; Laubenstein et al. 2004). Die meisten Hersteller bieten heutzutage Low-
level-Detektoren und aktivitatsarme Abschirmmaterialen an.

2) Zum Schutz vor der y-Strahlung der Umgebungsmaterialien, z. B. den Baustoffen des Geb&udes
und der Rauminneneinrichtung, sind passive Abschirmungen i. allg. hinreichend wirksam.

3) Aus der sekundéaren kosmischen Strahlung resultierende Anteile des Nulleffekts kénnen Gber ak-
tive Abschirmsysteme (Antikoinzidenzabschirmung) minimiert werden.

4) Die y-Strahlung der Folgenuklide des gasférmigen ??Rn (**®U-Zerfallsreihe), das mit der Luft
stdndig in die Umgebung des Detektors und in den Probenraum gelangt, fiihrt zu unerwiinschten
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Linien und Kontinua im Nulleffekt. Die Verdrdngung der Rn-haltigen Luft aus dem MeRraum —
z. B. durch eine Gasspiilung der Probenkammer, Evakuierung des Detektorraums und anschlief3en-
de Beflllung mit Flaschenstickstoff oder eine kompakte Bauweise im Bereich Detektor-Probe-
Abschirmung — reduziert diesen Nulleffektanteil (Liguori et al. 1983; Malm et al. 1984; Heusser
1986, 1991; Verplancke 1992).

Bei der Auswahl der hier verwendeten Detektor- und Abschirmmaterialien wurde auf moglichst
geringe Kontamination durch RN geachtet. Eine Zielstellung fir den n-Typ Detektor war der effiziente
Nachweis von RN niedriger Energien im Bereich 30 ... 100 keV, somit muBte z. B. auf geringe **°Pb-
Aktivitaten der Pb-Abschirmung Wert gelegt werden (s. u.).

Die Wirksamkeit einer passiven Abschirmung basiert in erster Linie auf der Schwéchung der ein-
fallenden Umgebungsstrahlung durch geeignete Materialien. Entsprechend G.. (1) ... (4) eignen sich
hierzu Stoffe hoher Ordnungszahl und grof3er Dichte, wie z. B. Bi (Z = 83), Pb (82), Hg (80). Pb weist
neben hohem Z zudem den Vorteil guter Verfiigbarkeit bei geringen Kosten auf und wird daher bevor-
zugt als Abschirmungsmaterial verwendet. Wie Gl. (1) zeigt, steigt die Schwéachung mit zunehmender
Dicke eines Materials. Zur Abschirmung gegen Umgebungsstrahlung haben sich Pb-Starken von
100 ... 150 mm als ideal erwiesen (Malm et al. 1984; Verplancke 1992; PreuRe 1993). Eine dariiber
hinaus gehende Verstarkung der Pb-Abschirmung ist aus folgendem Grund nicht zu empfehlen. Kos-
mische Myonen kdnnen durch Wechselwirkungen mit den Abschirm- und Detektormaterialien, hier
mit Pb-Atomkernen, thermische und schnelle Neutronen (und auch RN) produzieren, welche wieder-
um durch Wechselwirkungen mit weiteren Atomkernen sog. neutroneninduzierte Linien im Spek-
trum erzeugen, wie z. B. 66.7 keV (*"Ge), 579.2 keV (**"*Pb) oder 669.6 keV (***Cu) (* = angeregter
Zustand; vgl. Abb. 9) (Verplancke 1992; Heusser 1993; PreuRe 1993). Die Neutronenerzeugungsrate
durch Myonen ist aufgrund hoher Ordnungszahl und groBer Dichte im Abschirmmaterial selbst hther
als im AuBenraum, somit sollte die Abschirmung nach der Regel ,,s0 stark wie nétig und so diinn wie
mdglich* dimensioniert werden (Heusser 1986, 1996; Da Silva et al. 1995).

In den zu normalem, kommerziellem Pb verarbeiteten Bleierzen sind Spuren von 28y und damit
auch von dessen Folger, dem radioaktiven Pb-1sotop 219pp, enthalten. Im Rahmen der chemischen
und metallurgischen Reinigung des Erzes kann #°Pb nicht abgetrennt werden und verbleibt somit im
Endmaterial (typischer Wert > 500 Bq #°Pb/kg Pb; Verplancke 1992). #°Pb emittiert y-Quanten der
Energie 46.5 keV, sein Tochternuklid ?°Bi produziert iber p~-Zerfall einen weiteren unerwiinschten
Beitrag zum Nulleffekt in Form eines Bremsstrahlungskontinuums (Egmax = 1162.7 keV). Somit ist bei
der Auswahl des Pb auf aktivititsarmes Material mit niedrigen #°Pb-Aktivititen von
< 50 Bq #°Pb/kg Pb zu achten (Verplancke 1992). Fiir Low-level-MeRplatze kommt entweder Pb aus
besonders aktivitatsarmen, verunreinigungsfrei verarbeiteten Erzen oder ,,altes” Ph, dessen Alter hoch
(z. B. > 200 a) im Vergleich zur Halbwertzeit des Pb ist, in Frage (Brodzinski et al. 1990; Mouchel u.
Wordel 1996). Allerdings sind diese Bleisorten teuer und, im Falle des ,,alten” Pb, oft nicht in groRen
Mengen verfugbar (z. B. Pb gesunkener Galeonen). Aus diesem Grund setzt sich die Pb-Abschirmung
héaufig aus Bleisorten unterschiedlicher Qualitat zusammen, wobei minderwertigeres Pb nach auRen
gesetzt wird (z. B. 15 mm altes Pb mit < 10 Bg/kg *°Pb und 85 mm Bolidenblei mit 50 Bg/kg **°Pb;
Verplancke 1992); ein entsprechender Aufbau liegt auch den passiven Abschirmungen der MeRplétzen
P36 und N38 zugrunde (Tabelle 5).

Durch die Eigenaktivitat der Probe oder der Detektorumgebung bzw. die Hoéhenstrahlung kann
auch in den Abschirmmaterialien charakteristische Rontgenstrahlung verursacht werden (Rontgen-
fluoreszenz; vgl. Abb. 3). Die Rontgenlinien von Stoffen hoher Ordnungszahlen liegen in gegebenen-
falls interessierenden Energiebereichen, z. B. die des Pb bei 73 ... 87 keV. Zur Losung dieses Pro-
blems werden tblicherweise abgestufte Abschirmungen mit von auf3en nach innen abnehmender Ma-
terialdicke und -ordnungszahl verwendet (,,graded shield”, ,,graded lining“), z. B. Hg (Z=80), Cd
(48), Cu (29) oder Fe (26) (Brodzinski et al. 1990; Verplancke 1992; Heusser 1993; Preule 1993).
Dabei konnen die freiwerdenden Pb-Rontgenquanten durch ein Material niedrigerer Ordnungszahlen
absorbiert werden, dessen charakteristische Rontgenstrahlung im Idealfall auRerhalb des y-Spektrums



Methodik 25

liegt (z. B. Kg:(Cu) = 8.9 keV). Bei der Auswahl dieser inneren Abschirmmaterialien ist wiederum auf
niedrige Eigenradioaktivitat zu achten. Ein zuséatzlicher Vorteil der abgestuften Abschirmung liegt in
der Verringerung des oben beschriebenen stérenden Einflusses der RN #°Pb und #°Bi.

Im Falle der hier verwendeten MeRplatze wurde die innere Schicht, welche Detektor und Probe
umgibt, aus Cu oder Fe (fir MB-Probenbehélter auf N38) gestaltet, deren Rontgenlinien Energien
< 10 keV aufweisen (Abb. 8, Abb. 10). Hg, welches fiir den MeRplatz P36 verwendet wurde, ist ein
guter Absorber und kann sehr rein destilliert werden (kein °Pb!). Hg erfordert jedoch eine umsichtige
Handhabung und emittiert, ahnlich Pb, ROontgenlinien im Bereich 70 ... 83 keV.
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Abb. 9: Vergleich der Nulleffektspektren des MeRRplatzes N38 mit und ohne innerer Cu- bzw. Fe-Abschirmung fir
die WD- und MB-Probenbehélter (ohne Stickstoffspilung)
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Weitere Folgen der Wechselwirkungen unterschiedlicher Strahlungsarten mit der Abschirmung
zeigen sich im Nulleffektspektrum einerseits im Bereich 70 ... 310 keV, wo durch den Comptoneffekt
rickgestreute y-Strahlung einen erhéhten Untergrund bewirkt (Verplancke 1992; vgl. Abb. 9), ande-
rerseits als Beitrag zum Elektron-Positron-Annihilationspeak (511 keV), sofern y-Strahlen einer Ener-
gie > 1022 keV auf die Abschirmung treffen (z. B. durch Hohenstrahlung oder RN hochenergetischer
y-Emissionen in der Probe). Werden Materialien niedrigerer Ordnungszahl benutzt, so wird die Nullef-
fekterhohung durch Comptonstreuung mit steigender Materialdicke noch verstérkt. Bei der Dimensio-
nierung der abgestuften Abschirmung ist somit ein Kompromif3 zu finden zwischen reduziertem NE
durch Absorption der Pb-Réntgenstrahlung und erhéhtem NE durch Comptonstreuung in Materialien
geringer Ordnungszahl einerseits und einer Verstarkung der Reaktionen mit kosmischer Strahlung an-
dererseits.

Abb. 9 zeigt den Nulleffekt des MeRplatzes N38 vor und nach dem Einbau der inneren Abschir-
mung fir WD (Cu) bzw. MB (Fe) (Spektrum vor dem Einbau noch ohne, danach mit Stickstoffspu-
lung). Dabei wurde eine Reduktion der integralen Zahlrate im Bereich 50 ... 1500 keV um 19 % fir
Cu bzw. 2 % fiur Fe erzielt. Markiert sind neutroneninduzierte Linien aus der Abregung angeregter
Kernzustande (*) der Abschirmungsmaterialien, wie 669.6 keV (***Cu) und 846.8 keV (***Fe), oder
aus der Abregung isomerer Zustinde des Detektor-Ge, wie 66.7 keV (*"Ge), 139.5 keV (”"Ge) und
198.3 ("""Ge). Deutlich sichtbar ist der Annihilationspeaks bei 511 keV. Umgebungs-, Luft- und Ma-
terialeigenradioaktivitdten auRern sich v.a. in den Linien der *®U- bzw. **Rn-Folgenuklide **Pb
(241.9, 295.1 keV, 351.9 keV) und ?*Bi (609.3 keV) und des ?*°Pb (46.5 keV; nicht sichtbar im Spek-
trum ohne innere Abschirmung, da dieses erst bei 48 keV beginnt). Das NE-Spektrum vor Einbau der
inneren Abschirmung zeigt die K,- und Kg-Rontgenlinien von Pb und Bi im Bereich 73 ... 90 keV. In
den Spektren mit innerer Abschirmung sind diese Linien nicht mehr zu erkennen, die statt dessen her-
vorgerufenen Rontgenlinien des Cu bzw. Fe liegen mit Energien von 6 ... 9 keV auBerhalb des Spek-
trums.

Die Myonenkomponente der sekundéren kosmischen Strahlung wird auch durch starke passive Ab-
schirmungen kaum geschwacht und tragt in Form eines Kontinuums und einer Intensivierung des An-
nihilationspeaks zum Nulleffekt bei. Der MyoneneinfluR kann konventionell nur durch eine massive
Gesteinsabschirmung, wie sie z. B. untertage gegeben ist, unterdriickt werden (Liguori et al. 1983;
Brodzinski et al. 1985; Hebert et al. 1986; Heusser 1993; Mouchel u. Wordel 1996; Laubenstein et al.
2004). Ubertage stellen aktive Abschirmungen, sog. Antikoinzidenzabschirmungen, eine wir-
kungsvolle Alternative dar (Heusser 1991; Verplancke 1992; Wordel et al. 1996). Der am Institut fiir
Angewandte Physik im Rahmen der Dissertation von W. Preufle (Preufie 1993) aufgebaute MeRplatz
P36 ist mit einer Antikoinzidenzabschirmung ausgestattet, welche die passive Abschirmung des y-
Spektrometers an drei Seiten mit Vieldrahtproportionalzdhlkammern (,,multiwire proportional coun-
ter = MWPC) umgibt (Abb. 10). Verursacht ein einfallendes Myon einen Impuls sowohl in einem der
sog. Vetodetektoren als auch im Ge-Kristall, so wird dieser Impuls in dem gemessenen y-Spektrum
nicht beriicksichtigt. Um zu gewéhrleisten, daR die Impulse von demselben Myon ausgeldst wurden,
mussen sie quasi zeitgleich, d. h. innerhalb eines Zeitfensters von etwa 20 ps, registriert werden. Ef-
fektiv reduziert sich die Gesamtzahlrate des Nulleffekts (50 keV ... 2700 keV) durch die passive Ab-
schirmung (WD-Aufbau) um den Faktor 240. Der durch sekundére kosmische Strahlung verursachte
kontinuierliche Anteil und der Annihilationspeak, welche das verbleibende Nulleffektspektrum domi-
nieren, werden durch die aktive Abschirmung um durchschnittlich 60 % verringert (Preufle 1993).
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D koaxialer p-Typ
36 % HPGe-Detektor

P Probenraum (hier WD)
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(WD & MB)

- Quecksilber

aktivitdtsarmes Blei
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Abb. 10: MeR3-
platz P36 mit ko-
axialem p-Typ
36 % HPGe-
Detektor und An-
tikoinzidenzab-
schirmung (nach
Preu3e 1993)

Vor-
D verstarker

Eine weitere Form der Antikoinzidenzabschirmung stellen sog. Anti-Compton-Spektrometer dar,
deren Vetodetektoren innerhalb der passiven Abschirmung angebracht sind (Landsberger u. Peshev
1996; Wahl et al. 1996; Degering 1997). Zwar kann damit der Uberwiegend durch kosmische Strah-
lung induzierte Nulleffekt durch Einsatz der Vetodetektoren in vergleichbarem Malie reduziert werden
(z. B. integraler Reduktionsfaktor flir den Bereich 50 ... 2700 keV von etwa 3 in Degering 1997; vgl.
oben genannte Angaben zur NE-Reduktion durch Einsatz der aktiven Abschirmung aus Preule 1993),
die eigentliche Zielstellung des Anti-Compton-Spektrometers stellt jedoch die Unterdriickung der
durch Comptonstreuung verursachten Kontinua in den y-Spektren zu messender Proben dar (vgl.
Abb. 5). Aus dem Detektorkristall Compton-gestreute y-Strahlung wird in den umgebenden Vetode-
tektoren, meist Szintillationsdetektoren, registriert und vom y-Spektrum ausgeschlossen. Wie stark das
Comptonkontinuum unterdriickt wird, hangt u. a. von GroRe, Form und geometrischer Anordnung der
beiden Detektorarten ab. Mit optimalen Anordnungen kann der Comptonuntergrund im niederenerge-
tischen Bereich um einen Faktor deutlich Gber 10 herabgesetzt werden.

Ideal ist die Verwendung eines Anti-Compton-Spektrometers fiir die Aktivitatsbestimmung von
Einliniennukliden wie 'Be, **'Cs, #°Pb und **Am. Wahl et al. (1996) und Degering (1997) erreichten
fur das Comptonkontinuum des *¥'Cs Unterdriickungsfaktoren von tiber 20 an der Comptonkante bei
gleichbleibender Intensitét des Vollenergiepeaks. Mehrliniennuklide wie ®°Co (Abb. 2; ein Kaskaden-
iibergang) und **Tc (zwei dreifache Kaskadeniibergange) erfuhren eine noch stirkere Comptonunter-
driickung mit Faktoren von bis zu 60, allerdings verbunden mit einer Intensitatsverringerung der Peaks
um den Faktor 7 bzw. 20-30. Grund hierflr ist die mit zunehmender Linienanzahl eines RN erhdhte
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Wahrscheinlichkeit, dal8 die unabh@ngigen Wechselwirkungen zweier y-Quanten mit dem Detektor ei-
nerseits und der aktiven Abschirmung andererseits als koinzident registriert und somit ausgeblendet
werden, was zu einer Verringerung der Z&hlrate in den Vollenergiepeaks fihrt. Anti-Compton-
Spektrometer sind somit wenig geeignet fir die Detektion von Mehrliniennukliden geringer Aktivité-
ten, z. B. der in dieser Arbeit interessierenden kiinstlichen RN *#°Sh, ***Cs und vieler Folger der natiir-
lichen Zerfallsreihen. Nachteilig ist daruber hinaus der erhohte finanzielle Aufwand durch sowohl eine
grolRere passive Abschirmung, welche die Vetodetektoren vollstdndig umschlieBen muB, als auch die
nétige hohe radiochemische Reinheit der fiir die Vetodetektoren verwendeten Materialien. Die am
MeRplatz P36 installierte aktive Abschirmung ist somit wesentlich besser auf die hier vorliegenden
Untersuchungsanforderungen durch Umweltproben mit einer Vielzahl natlrlicher, kosmogener und
kinstlicher RN abgestimmt.

Reduktion des *’Rn-Beitrags zum Nulleffekt mittels Gasspiilung des Probenraums (N38)

Um den EinfluR der y-Strahlung emittierenden ??Rn-Folgenuklide auf den Nulleffekt zu minimieren,
wurde fir den MeRplatz N38 eine Gasspulung des Probenraums konstruiert. Grund hierfir war einer-
seits die gekaufte groRBvolumige Abschirmung, andererseits der unglinstige Standort des MeRplatzes
im UntergeschoB. Der geologische Untergrund (Freiberger Grauer Gneis) und das Baumaterial des
Kellerfundaments weisen hohe Rn-Emanationsraten auf. Dadurch ist der *’Rn-Gehalt der Raumluft
im Keller im Vergleich dem der AuRenluft um ein Vielfaches erhéht: *Rn-Messungen mittels einer
Lucaszelle mit Zinksulfid-Beschichtung zeigten im Kellerlabor stark schwankende Werte, im Mef-
zeitraum 12.3.-7.4.1997 beispielsweise bis zu 250 Bg/m® (Abb. 11), die “?Rn-Gehalte der AuRenluft
im zweiten Stock desselben Geb&udes dagegen lagen i. allg. bei < 50 Bg/m® (z. B. max. 43 Bg/m® im
Zeitraum 29.8.1995-3.1.1996; U. Zeiske, TU BAF, unverdff. Untersuchungsergebnisse 1998). Der
Verlauf des ??Rn-Gehaltes in der Luft wird beeinfluBt durch Schwankungen der Wetterlage (Luft-
druck, Temperatur, Windverhaltnisse, Hoch-/Tiefdruck u. a. Einflisse), wobei die Zusammenhénge
jedoch sehr komplex sind.
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Abb. 11: Verlauf der “?Rn-Konzentration in der Raumluft (Kellerraum, MeRplatz N38) im Zeitraum 12.3-7.4.1997
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Die Stickstoffspiilung des Innenraums der dufReren Abschirmung mit einem Durchflu von etwa
70 I/h (Abb. 8) verringert den *’Rn-Gehalt signifikant, was im Nulleffektspektrum deutlich an den
Nettopeakzahlraten der *?Rn-Folgenuklide zu sehen ist (Reduktion > 90 %; Abb. 12). Insgesamt kann
eine Reduktion der integralen Z&hlrate des Energiebereichs 50 ... 1500 keV um etwa 9 % bewirkt
werden.
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Mittels eines Simulationsexperiments sollte gepriift werden, nach welcher Zeitdauer die Aktivitaten
der ”Rn-Folgeprodukte durch den Spiilvorgang auf einen konstanten minimalen Endwert, den Nullef-
fekt mit Spiilung, abgeklungen sind. Dazu wurde als starke “’Rn-Quelle (T, = 3.82 d) ein Stiick des
Uranminerals Uraninit (Pechblende, UO,) in einem Exsikkator eingeschlossen und durch diesen hin-
durch ein konstanter VVolumenstrom des Stickstoffs in die duBere Abschirmung geleitet. In festen Zeit-
intervallen wurden y-spektrometrische Messungen durchgefiihrt und die Vollenergielinien der Rn-
Folger ausgewertet bzw. die integrale Zahlrate des Bereichs 100 ... 700 keV bestimmt.
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Wie Abb. 13 zeigt, steigen im Verlauf des Experiments die Peakzéhlraten der ?Rn-Folgeprodukte
2P (Ty, = 26.8 m) und #*Bi (Ty, = 19.9 m) zunéchst bis zu einem Maximum an, um dann auf einen
Gleichgewichtswert abzufallen, der sich aus den jeweiligen Eintrags-, Austrags- sowie Zerfallsraten
und dem Gleichgewicht zwischen *Rn und seinen Folgeprodukten ergibt. Grund fiir das Maximum
ist, daB sich im Exsikkator eine relativ hohe *?Rn-Konzentration ausgebildet hatte, die mit Versuchs-
beginn in den Probenraum eingetragen wurde. In die Berechnung der normierten Nettopeakzahlraten
sind die Verhaltnisse der Emissionswahrscheinlichkeiten und typischer N38-Detektoreffektivitaten der
352 keV- und 609 keV-Linien eingegangen (letztere Parameter stellen im Rahmen des Versuchs eine
plausible Ann&herung fir die hier verwendete Abschirmungskonfiguration (nur dufRere Abschirmung)
dar und ermdglichen einen qualitativen Vergleich der Peakzéahlraten, nicht jedoch die quantitative Be-
rechnung realer Aktivitaten innerhalb des Probenraums).
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Nach dem Befillungsvorgang wurde die Rn-Quelle aus dem Stickstoffstrom entfernt und die Spu-
lung des MeRplatzinnenraums fortgefiihrt, bis die Zahlraten wieder auf den Nulleffekt abgeklungen
waren. Die Versuche wurden mehrfach mit und ohne der innerhalb der dufReren Abschirmung ange-
brachten Piacrylabdeckung durchgefuhrt. Die prinzipiellen Verldufe sdmtlicher Spiilvorgénge — de-
monstriert anhand der drei MefRreihen in Abb. 14 — stimmen dabei gut tberein. Die integralen Zahlra-
ten im Bereich 100 ... 700 keV sind nach 3 ... 4 h um etwa 95 % und nach 6 ... 7 h um 100 % auf den
NE abgefallen.

Wie die Ergebnisse zeigen, kann der MeRbetrieb des y-Spektrometers nach langerem Offnen der
auBeren Abschirmung, d. h. wenn sich der Probenraum mit Rn-reicher Raumluft fullt, spatestens nach
3 ... 4 h Spiildauer wieder aufgenommen werden. Dieser Fall tritt jedoch nur selten auf, z. B. beim
Umbau der inneren Abschirmung. Bei regularem Probenwechsel kann die Messung sofort wieder ge-
startet werden, da bei den tblichen Mef3zeiten von mehreren Tagen der Nulleffekt in ausreichend kur-
zem Zeitraum wiederhergestellt ist. Zudem verringert die innere Fe- bzw. Cu-Abschirmung den Ein-
fluB eindringenden Radons auf den Nulleffekt merklich.
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Resultierende Nulleffekte der M ef3plétze P36 und N38

Entsprechend der durchgefiihrten Mainahmen zur Verringerung des Nulleffekts unterscheiden sich die
resultierenden NE-Spektren der beiden Mefplatze in wesentlichen Punkten voneinander. Die integrale
Zahlrate des Energiebereichs 50 ... 1500 keV liegt fiir den MeRplatz P36 um einen Faktor 2-2.5 unter
der von N38 (Tabelle 7; NE-Messungen mit kompletter passiver Abschirmung sowie Antikoinzidenz-
abschirmung bzw. Stickstoffspiilung fur die jeweiligen inneren Abschirmungen der MB- und WD-
Probenbehalter).

Energiebereich Integrale Zahlrate (s™) Tabelle 7: Vergleich der Nullef-

keV N38 P36 fekte der MeRplatze P36 und N38
WD MB WD MB anhand der integralen Zahlraten

50 . 100 0.077 0.099 0.042 0.041 verschiedener Energiebereiche

100 ... 500 0.541 0.741 0.249 0.219 (lo<19%)

500 ... 1000 0.169 0.199 0.103 0.109

1000 ... 1500 0.068 0.082 0.041 0.048

50 ... 1500 0.854 1.021 0.434 0.416

Neben der Unterdriickung des durch kosmische Strahlung verursachten Kontinuums bewirkt die
Antikoinzidenzabschirmung von P36 auch eine Verringerung der Z&hlraten des Annihilationspeaks:
im Vergleich liegen die Nettopeakzahlraten um einen Faktor von etwa 2.5 niedriger (Abb. 15).

1.2
B N38 -
BIN38 -
1.0 1 BP36 -
mP36 -
0.8 -

Nettopeakzahlrate in (E-3)/s
bzw. (E-2)/s (511 keV)

352 609 583 911 1461 1173 511
Energie in keV

Abb. 15: Vergleich der Nulleffekte der Mel3platze P36 und N38 mit jeweiliger Abschirmung fiir WD- und MB-Pro-
benbehalter anhand der Nettopeakzahlraten wesentlicher Linien: *°Pb (47 keV), #**Pb (352 keV), “**Bi (609 keV),
29871 (583 keV), *°Ac (911 keV), “)K (1461 keV) und *°Co (1173) sowie Positronen (511 keV)
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2%Ph ist in allen NE-Spektren nachweisbar; die Zahlraten fiir N38 sind dabei jeweils etwa 2.5mal ho-
her als die fir P36. Generell sind Spuren von #°Pb in unterschiedlichen Materialien in Kristallndhe zu
erwarten (z. B. im Lot). Der p-Typ Detektor des P36 ist allerdings fiir entsprechend niederenergetische
y-Quanten nicht mehr empfindlich (s.u.). Weitere Linien natiirlicher RN sind die des *Pb (352 keV)
und des **Bi (609 keV), wobei beiden y-Spektrometern die Abschirmungskonfiguration fiir MB eine
jeweils héhere Zahlrate aufweist als die fiir WD. Die prinzipiell geringeren Zahlraten der *’Rn-Folger
fir N38 werden der dort installierten Stickstoffspiilung des Probenraums zugeschrieben. RN der **Th-
Zerfallsreihe sind nur fiir P36 mit MB-Abschirmung detektierbar. “K, das hauptsachlich aus den
Baumaterialien des Gebdudes (Wénde, Boden) herriihrt, ist in den NE-Spektren beider Melplétze ent-
halten und wird wiederum besser durch den WD-Aufbau abgeschirmt als durch den fiir MB. Speziell
fur Photonen hoherer y-Energien ist trotz Abschirmung ein gewisser Prozentsatz an Ereignissen im
Nulleffekt zu erwarten. Die ®Co-Emissionen entstammen den jeweiligen Fe-Komponenten der MeR-
platze, z.B. den Edelstahlbehélter der Hg-Abschirmungskomponente von P36 oder der MB-
Abschirmung des N38.

Beziiglich des MeRplatzes N38 kann die Verringerung des NE wie folgt zusammengefalt werden.
Die Stickstoffspilung der &uBeren Abschirmung (vor Einbau der inneren Abschirmung) reduziert die
integrale Zahlrate im Bereich 50 ... 1500 keV um etwa 9 %. Bei Installation der inneren Abschirmung
(inkl. Gasspulung) erféhrt der integrale Nulleffekt eine Reduzierung um 19 % (WD) bzw. 2 % (MB).
Die Nettopeakzihlrate des ?*Bi (609.3 keV) wird im letzteren Fall nahezu vollstandig (WD) bzw. um
den Faktor 2 (MB) verringert. Der Annihilationspeak wird durch die innere Abschirmung um knapp
60 % (WD) bzw. etwa 45 % (MB) geschwacht. Unabhangig von den Auswirkungen der Abschirmung
auf den NE ist der MeRplatz N38 aufgrund des n-Typ-Detektors besser zur Messung niedriger y-
Energien geeignet (s. u.).

Kalibrierung der Mel3platze

Die y-Spektrometer wurden sowohl mittels gekaufter zertifizierter als auch selbstgemischter Standards
fur beide Probenbehalterkonfigurationen kalibriert. Zur Auswertung der hier diskutierten Proben wur-
den die Standards entsprechend Tabelle 8 verwendet. Den U- und Th-Standards in MB-Probenbehal-
tern lagen die zertifizierten Referenzmaterialien der International Atomic Energy Agency (IAEA)
»S7* und ,,.S16“ zugrunde. Den Messungen der Standards folgend wurden Effektivitatskurven n(E,)
erstellt (Abb. 16; Definition 77(E,) s. Kap. 3.1.1 u. Kap. 3.1.3).

Tabelle 8: Zur Kalibrierung der MeRpléatze verwendete Standards

Standard Matrix | Proben- | RN Hersteller
behalter
A2820 wasser- | MB |Einlinien-RN: ?°Pb, *!Am, **Cd, *¥'Cs, **Mn | North American Scientific;
aquiv. V Mehrlinien-RN: **°Eu, *'Co, '**sh, **Cs, ®Co | Kundenanfertigung
IAEA-135 |  SiO; MB | ¥Cs, ¥'Cs, #*'Am 50.5 g IAEA-135 + 505.1 g
Sio, ?
U SiO; MB | ?*°U- und ***U-Zerfallsreihen 30 g IAEA-S7 + 2 kg SiO, ?
Th SiO, MB | ®?Th-Zerfallsreihe 15 g IAEA-S16 + 2 kg SiO, ?
K Sio; MB  |“K 100 g KCl + 2 kg SiO, ?
RGU-1 SiO; WD | ?**U- und #®U-Zerfallsreihen IAEA
RGTh-1 SiO, WD | #*Th-Zerfallsreihe IAEA
RGK-1 Sio, wD |k IAEA

Y Dichte 1.07 g/cm®
2 Aufbereitung durch W. PreuRe (U, Th, K) bzw. N. Schleich (IAEA-135), Institut fir Angewandte Physik, TU BAF
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Im Verlauf der n(E,)-Kurven spiegelt sich u. a. die unterschiedliche Ausfuihrung der jeweiligen De-
tektorkonfigurationen, hier p- und n-Typ, wider. Bei koaxialen n-Typ HPGe-Detektoren besteht der
p+-Kontakt aus der gesamten AuRenseite des Kristalls, der n+-Kontakt befindet sich in der Innenboh-
rung, bei p-Typ Detektoren ist es umgekehrt. Die beiden Kontakte unterscheiden sich sehr in ihrer
Dicke. Wahrend die Ausfiihrung des p+-Kontakts durch Implantation von Bor-lonen eine Totschicht
von nur 0.3 um Dicke hervorruft, verursacht die des n+-Kontakts durch Lithium-Diffusion eine etwa
600 pm dicke Totschicht im Ge-Kristall (EG&G Ortec, detektorbegleitendes Informationsmaterial).
Die Materialien der Kristallhalterung und der Endkappe, welche den eigentlichen Detektor umgeben,
sollten zur Reduktion von Absorptions- und Streuungsprozessen ein moglichst geringes Z aufweisen.
Meist werden Endkappen aus Al (Z = 13) oder Mg (12) einer Dicke von 1 ... 2 mm oder in Form eines
Beryllium-Fensters (Z=4; Dicke 0.5...1.0 mm) gefertigt. Sowohl Endkappe als auch Totschicht
schwéchen im besonderen niederenergetische y-Strahlung < 200 keV. Die wesentlich dickere &ulerer
Totschicht von p-Typ Detektoren fuhrt v. a. in diesem Energiebereich zu vergleichsweise niedrigeren
Effektivitaten und begrenzt den Gebrauch der Detektoren i. allg. auf > 40 keV.
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Abb. 16: Vergleich der Detektoreffektivitaten 7(E) der MeRplatze P36 und N38 fir MB (Standard A2820)

Dieser Effekt 1aRt sich flr die hier verwendeten Detektoren beispielhaft anhand der 77-Kurven fir
den Standard A2820 in Abb. 16 verdeutlichen. Wahrend der n-Typ 38 % HPGe-Kristall selbst fur
42.7 keV (**°Eu) noch eine gute Detektoreffektivitat von etwa 0.04 zeigt, liegt die Effektivitét des p-
Typ 36 % HPGe-Detektors bei dieser Energie um eine GroRenordnung niedriger. Bei der Verwendung
von Marinellibechern ist fiir die resultierende Effektivitat auch die Seitenempfindlichkeit des Detek-
tors von Bedeutung, welche ebenfalls von Material und Dicke der Totschicht, der Kristallhalterung
und der Endkappe abhangt. Um die bessere Seitenempfindlichkeit des n-Typ-Detektors nicht zu beein-
trachtigen, wurde eine Al-Halterung des Kiristalls statt des beim p-Typ-Detektor verwendeten Cu
(Z = 29) eingesetzt (Tabelle 5 u. Abb. 7).

Im Bereich héherer Energien verlaufen die 7-Kurven parallel, die Effektivitit des n-Typ Detektors
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liegt, wie schon aufgrund der relativen Detektoreffektivitaten bei 1.33 MeV von 36 % und 38 % zu
erwarten ist, Gber der des p-Typ Detektors (Abb. 16). Vergleichbare Aussagen lassen sich sowohl zu
den 7n-Kurven treffen, die anhand der Standards mit SiO,-Matrix erstellt wurden, als auch zu den 7-
Kurven fiir WD-Probenbehalter.

In den 7-Kurven ist ein jeweils niedrigerer Wert fir die durch Mehrliniennuklide bestimmt 7-Wer-
te im Vergleich zu denen der Einliniennuklide — z. B. **'Cs bei 662 keV und >*Mn bei 835 keV — zu
erkennen. Dies ist durch die in Kap. 3.1.1 angesprochenen Summenkoinzidenzen zu erkléren: Von
Kaskaden herriihrende koinzidente y-Quanten mit ausreichend kurzen Lebensdauern im Zwischenzu-
stand (< 10 ps; sog. prompte y-Quanten) werden mit einer gewissen Wahrscheinlichkeit bei Summen-
energien registriert. Diese Ereignisse fehlen der Vollenergielinie, so daf die berechneten n-Werte zu
klein sind. Entsprechende Effekte hangen u.a. von der GrofRe des Detektors, der Probe-Detektor-
Anordnung sowie der jeweiligen Koinzidenzwahrscheinlichkeit ab.

Bei der Wahl der fiur die jeweiligen Messungen verwendeten Probenbehélter spielten neben der
Spektrometerkonfiguration und den interessierenden RN bzw. deren E, auch die Spezifika der zu mes-
senden Proben wie Matrix und Dichte, die zur Verfligung stehende Menge sowie die Beschaffenheit
bzw. Struktur des Materials eine Rolle.

Fur die Messung von Umweltproben niedriger Dichte wie rein organischem Bodenmaterial, die zu-
dem oft nur vergleichsweise geringe spezifische Aktivitaten aufweisen, ist die Verwendung der MB
vorzuziehen. Die nétigen groRen Probenvolumina kénnen in MB mit relativ konstanter Dicke um die
Seitenflachen und das Ende der Endkappe verteilt werden (vgl. Abmessungen B und h in Abb. 7 u.
Tabelle 6). Die spezielle Geometrie der MB ist zudem glnstig zur Vermeidung stérender Schwéchung
der y-Strahlung in der Probe selbst (Selbstabsorption, vgl. Kap. 3.1.3), was v. a. in Materialien hoher
Dichte und grofer Ordnungszahl wie mineralischen Proben zur Geltung kommt. Bei der Messung nie-
derenergetischer Linien geringer Intensitaten wirkt sich die Ausnutzung der Seitenempfindlichkeit
durch den Einsatz von MB generell vorteilhaft auf die erzielten Effektivititen aus, da bei sehr niedri-
gen E, aufgrund von Selbstabsorptionseffekten eher die Flache der Probe als deren Volumen aus-
schlaggebend fur die Detektion der y-Quanten ist. Letztgenanntes Kriterium zur Vermeidung der
Schwaéchung in der Probe trifft auch fir WD zu, welche ein relativ geringes Verhéltnis Fullhdhe zu
Grundflache aufweisen (Tabelle 6).

3.1.3 Auswertung und Korrekturen

Die y-Spektren typischer Umweltproben sind i. allg. sehr komplex, da sich die Linien und Kontinua
einer Vielzahl von RN (berlagern. Dies zeigt sich deutlich im Vergleich des y-Spektrums einer **'Cs-
Punktquelle (Abb. 5) mit den Spektren zweier Bodenproben (Abb. 17; markiert sind wichtige Voll-
energielinien der RN "Be, °Sh, ***Cs, *'Cs, **Am sowie ?*°Pb und weiterer RN der natiirlichen Zer-
fallsreihen). Die Auswertung derartiger Spektren erfordert ein methodisches VVorgehen, wobei gegebe-
nenfalls verschiedene Korrekturen nétig sind.

Zur Darstellung und Auswertung der Spektren wurde das Programm Maestro 11, fiir Peakfits er-
ganzend das Programm GammaVision verwendet (beide EG&G Ortec). Die Peaksuche wurde nicht
automatisiert, sondern von Hand vorgenommen, da sehr kleine Peaks oder solche mit sehr grofRer
Halbwertbreite (z. B. *®TI bei 2614 keV) oft nicht von den im Programm vorgegebenen Peaksuche-
Algorithmen erkannt werden. Die Peaks wurden stets auf moglichst &hnliche Weise markiert, auch im
Vergleich von Nulleffekt-, Standard- und Probenmessung. Dabei erfolgte die Markierung so, daf® der
Untergrund durch die den Peak flankierende Kanéle maglichst gut reprasentiert wird. Das Programm
Maestro 11 verwendet zur Berechnung des Untergrunds die jeweils drei duBeren markierten Kandle.
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Abb. 17: y-Spektren zweier Beprobungsschichten des Fichtenwald-Bodenprofils ,Nassau 2“, gemessen auf dem
MeRplatz N38 (Probenbehélter MB; 4. und 7. Beprobungsschicht, vgl. Kap. 6.1.1)
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Die Nettoanzahl der Zahlimpulse im Peak berechnet sich damit zu

N
Nnetto = Nbrutto - Cges % (6)
mit Nretto Nettoanzahl der Zahlimpulse im Peak
Norutio Bruttoanzahl der Zahlimpulse im markierten Bereich
Cges - Gesamtanzahl der Kanale
Nug Gesamtanzahl der Zahlimpulse in den sechs duleren Kanélen

Fur sehr Kleine Peaks, die sich nur gering Uber den Untergrund erheben und z. T. vom Programm
Maestro nicht erkannt werden, ist die Nettoimpulszahl stark unsicherheitsbehaftet. Dennoch stimmen
die Ergebnisse recht gut mit denen (berein, die sich bei Anwendung der Peakfitfunktion des Pro-
gramms GammaVision ergeben. Teilweise wurde die Nettopeakflache von Hand berechnet (vgl. auch
Methoden der Peakflachenbestimmung in Debertin u. Helmer 1988 und Gilmore u. Hemingway
1995). Bei nahe beeinanderliegenden, sich teilweise berschneidenden Linien ist ein Peakfit hilfreich
und liefert bessere Ergebnisse (z. B. Trennung von **Cs, 604.7 keV, und ?Bi, 609.3 keV).

Die weitere Verarbeitung der Peakzéhlraten wurde mittels des Tabellenkalkulationsprogramms
Microsoft Excel, die graphische Darstellung vorwiegend in Grapher 1.22 vorgenommen. Die Aktivi-
tatsbestimmung der einzelnen RN erfolgte unter Beachtung des jeweiligen Nulleffekts entweder im
direkten Vergleich mit den entsprechenden Aktivitdten eines Standards oder (ber die passende Effek-
tivitatskurve. Letzteres Verfahren wurde nur angewandt, sofern kein adaquater, das interessierende RN
enthaltender Standard zur Verfligung stand; beim Ablesen von 7 wurden Unterschiede in den Werten
flr Einlinien- und Mehrliniennuklide beriicksichtigt (vgl. Kap. 3.1.3). In die Auswertung integriert ist
eine einfache Korrektur der Selbstabsorption (s. u.). Eine Korrektur unterschiedlicher Fullhohen mit-
tels eines Fullfaktors war i. allg. nicht n6tig, da beim Befillen der Probenbehélter auf eine konstante,
mit den verwendeten Standards konforme Fillhéhe geachtet wurde; auf vereinzelte Ausnahmen wird
in der jeweiligen Ergebnisdarstellung eingegangen.

Wird die Aktivitat A eines Nuklids in einer Probe direkt in Anlehnung an eine Standardmessung
berechnet, so ergibt sich entsprechend der Definition der Detektoreffektivitat 7 als Verhéltnis der vom

Detektor registrierten Nettopeakzahlrate N} zu der y-Emissionsrate der Probe N?
NY N N,

n=—5=—F— bzw. A =—7F
N, €A e-n

(")

wobei & die Emissionswahrscheinlichkeit des betreffenden y-Quants ist. Allgemein gilt fir die Be-
stimmung der Nettopeakzahlrate einer y-Linie

NIL\‘:(NI?_NIE)_(NSE_NIL\_IJE) 8
Dabei entstammen die Bruttopeakzahlrate NF und die Zahlrate des Peakuntergrunds N der Pro-

benmessung, die Bruttopeakzahlrate N und die Zahlrate des Peakuntergrunds N dem zugehori-

gen Nulleffektspektrum. Der Berechnung der Zahlraten liegen die jeweilige Anzahl der Z&hlimpulse
und die totzeitkorrigierte MeRzeit (,,live time*) zugrunde.

Ein RN sehr Kleiner Aktivitat emittiert eine solch geringe Rate an y-Quanten, daf? diese u. U. selbst
bei vollistandiger Absorption wegen ihrer zu niedrigen Rate keinen Peak bilden, der aus den statisti-
schen Schwankungen des Kontinuums herauswéchst. Um dennoch eine Angabe zur maximal vorhan-
denen Aktivitdt machen zu konnen, ist die Definition der Nachweisgrenze (NWG) hilfreich. Wie
Gl. (8) zeigt, ist fir den Nachweis einer y-Emission die Zahlrate des bei der y-Energie der interessie-
renden Linie vorhandenen Untergrunds von Bedeutung. Diese wiederum héngt von der Gesamtheit der
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zusétzlich in der Probe enthaltenen RN, aber auch den Probenspezifika wie Zusammensetzung und
Menge ab. Die Angabe einer Nachweisgrenze ist somit der jeweiligen Probenmessung zugehérig.
Weitere beeinflussende Parameter stellen die Detektoreffektivitét, die Probengeometrie und die Probe-
Detektor-Anordnung sowie die Melzeit dar (Debertin u. Helmer 1988). Ist die interessierende Linie
auch im Nulleffektspektrum enthalten, so muf? diese entsprechend mit betrachtet werden.

Wiahrend in dem geschilderten Szenario die Entscheidung erméglicht werden soll, ob in einem spe-
ziellen Probenspektrum ein MelReffekt vorhanden ist, machen die anhand eines Nulleffektspektrums
bestimmten Nachweisgrenzen eine Aussage Uber die kleinsten detektierbaren y-Emissionsraten der
verwendeten MeRanordnung. Entsprechende Werte stellen jedoch eher den Idealfall dar und sind in
der Realitét nur bei sehr schwachen Proben annéhrerungsweise erreichbar.

Zur Definition der Nachweisgrenze und damit eng verbundener weiterer charakteristischer Grenzen
wie der Erkennungsgrenze finden sich in der Literatur verschiedene Herangehensweisen (z. B. Currie
1968; DIN 25482:1993), von denen einige allerdings teilweise widerspruchlich sind. Eine detaillierte
Diskussion der zugrundeliegenden Statistik ist u. a. in Gilmore u. Hemingway (1995) zu finden. Eine
erste einfache Abschatzung der Nachweisgrenze Ly (,,detection limit“) ist gegeben durch

Lo =3yN, (9)

Dabei ist N, die Impulszahl des Untergrunds bei der interessierenden Energie. Die Berechnung beruht
darauf, daB die statistischen Schwankungen des Untergrunds durch dessen Standardabweichung /N,

beschrieben werden kénnen (Debertin u. Helmer 1988). Nach der Definition von Currie (1968) be-
rechnet sich Ly fiir den Fall eines ,,well-known blank* zu

L, =2.71+3.29,/N, (10)

Bei den hier durchgefiihrten mehrtatigen y-spektrometrischen Messungen kann ein ausreichend gut de-
finierter Untergrund an der jeweiligen Peakposition sowohl fir Nulleffektmessungen als auch Pro-
benmessungen — d. h. in den angrenzenden Kanélen des Peaks — vorausgesetzt werden.

Da es erklartes Ziel der Low-level-y-Spektrometrie ist es, kleinste y-Aktivitdten zu messen, sind
niedrige Nachweisgrenzen essentiell. Gleichungen (8) bis (10) demonstrieren die Wichtigkeit einer
moglichst vollstdndigen Unterdriickung der Peakz&hlrate und einer Reduktion der Untergrundzéhlrate
im Nulleffekt — wie sie durch die in Kap. 3.1.2 angesprochenen MalRnahmen wie passive und aktive
Abschirmungen und Stickstoffspiilung des Probenraums gefordert werden.

Zur Darstellung der Aktivitaten der gemessenen Umweltproben wurden diese je nach Zielstel-
lung auf die physikalischen GrélRen Masse m, Volumen V oder Fldche Shezogen:

Spezifische Aktivitat Ap: = A in Bg/kg (11)
m
. . A . 3
Aktivitatskonzentration Aoy = v in Bg/m (12)
A . 2
Inventar A = § in Bg/m (13)

Alle Angaben spezifischer Aktivitaten beziehen sich in der vorliegenden Arbeit auf die Trockenmasse
(TM; unter Angabe der Trocknungstemperatur).

Die im Rahmen der Peakanalysefunktionen der Auswerteprogramme Maestro 11 und GammaVision
errechneten Mef3unsicherheiten basieren auf den statistischen Unsicherheiten der Zahlimpulse. Die
MeRunsicherheiten der Zahlimpulse der Peakflachen der Proben-, Standard- und gegebenenfalls Null-
effektmessungen gingen in die Berechnung der Unsicherheiten der Aktivitaten ein. Die Unsicherheiten
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der Mel3zeiten und der Proben- bzw. Standardmassen waren vernachldssigbar. Bei der Berechnung der
Unsicherheiten von Ay, und A wurden durch die Probennahme, d. h. bei der Bestimmung der Bepro-
bungsflachen und Profiltiefen, verursachte Unsicherheiten beachtet (vgl. Kap. 3.3.2 u. Kap. 3.3.3).
Sémitlichen Berechnungen liegen die GesetzméaRigkeiten flr die Fortpflanzung von MeRunsicherheiten
zugrunde (Gaul3’sche Unsicherheitsfortpflanzung; vgl. ISO 1995).

Die Aktivitat eines Mehrliniennuklids wurde im Falle der Auswertung mehrerer Linien i. allg. als
ein mit den jeweiligen Unsicherheiten gewichteter Mittelwert dargestellt (vgl. Kap. 3.1.4); in der Mit-
telung sind Linien mit kleiner Unsicherheit stérker gewichtet als Linien mit groRRer Unsicherheit.

In allen anderen Fallen handelt es sich in der vorliegenden Arbeit bei Mittelwerten, sofern nicht
anders vermerkt, stets um arithmetische Mittel. S&mtliche entsprechend errechnete Standardabwei-
chungen — wie auch generell die Unsicherheiten der MeRergebnisse — sind als einfache Standardab-
weichungen (1 6) angegeben.

Zerfallskorrektur

Es wurde darauf geachtet, die Zeitspanne zwischen Probennahme und Messung moglichst kurz zu hal-
ten, dennoch ist im Falle kurzlebiger RN wie ‘Be i. allg. eine Zerfallskorrektur auf das Probennahme-
datum nétig. Auch zur Trennung der aus den Kernwaffentests und Tschernobyl herriihrenden **'Cs-
Aktivitdten (Kap. 3.1.4) ist eine Zerfallskorrektur der **Cs- und **'Cs-Aktivitéten erforderlich.

Die spontanen Kernumwandlungen folgen statistischen Gesetzen. Die Aktivitat A eines radioakti-
ven Nuklids, d. h. die Anzahl der sich je Zeitintervall umwandelnden Atomkerne dN/dt, ist proportio-
nal der Anzahl noch nicht umgewandelter Kerne N entsprechend

_ON_
dt
Die Zerfallskonstante A stellt ein Mal} fiir Wahrscheinlichkeit der Umwandlung dar und ist charakteri-

stisch fur das betreffende Nuklid. Die Lésung von Gl. (14) ergibt das exponentielle Umwandlungsge-
setz

A-N (14)

Alt)= A(0)-e**  bzw. N(t)= N(0)-e™* (15)

Zwischen der Halbwertzeit Ty, d. h. der Zeitspanne, nach der sich die Halfte der urspriinglich vorhan-
denen Atome umgewandelt hat, und der Zerfallskonstante A besteht die Beziehung
In2
T,=— (16)
1/2 l
Fur die Berechnung von Aktiviaten tber das Zerfallsgesetz und dazu nétiger Umrechnung von Halb-
wertzeiten wurde ein Jahr 365.25 Tagen gleichgesetzt.

Korrektur der Schwéachungim Probenmaterial (Selbst, absor ption*)

Einerseits basiert die Detektion mittels Halbleiterkristallen auf der Schwéchung der von einer Mel3-
probe emittierten y-Strahlung, d. h. der Energietibertragung auf den Kristall (Kap. 3.1.1), andererseits
findet der Effekt der Schwachung auch im Probenmaterial selbst statt, im Deutschen falschlicherweise
Selbstabsorption genannt (engl. ,,self-attenuation). Werden y-Quanten in weiter vom Detektorkristall
entfernt gelegenen Bereichen der Probe frei, so wird ihre Intensitat auf dem Weg zur Kristalloberfla-
che in mehr oder weniger starkem Mafe verringert. Wie anhand von GI. (1) ... (4) zu sehen ist, hangt
das Ausmal der Schwéchung ab von der Strahlungsenergie, der Elementzusammensetzung des Pro-
benmaterials (Ordnungszahl Z) und der Flachenmasse d = p x der Probe (in kg m™). Bedeutsam ist die
Schwaéchung dabei hauptsachlich in Energiebereichen < 100 keV (vgl. Abb. 4) und ist somit v. a. bei
der Bestimmung der Aktivitdt von RN niedriger y-Energien, wie z.B. #°Pb (46.5 keV, *'Am
(59.5 keV) und ?*Th (63.3 keV) zu beachten.
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Wird die Auswertung einer Probenmessung Uber einen Standard ausgefiihrt, so ist eine Korrektur
der Selbstabsorption beider Materialien notig, sofern sich Probe und Standard in Matrix und Dichte
unterscheiden. Aufgrund der teilweise deutlich voneinander abweichende Matrizes sowohl der einzel-
nen Proben der hier untersuchten Bodenprofile (z. B. Nadelstreu im Gegensatz zu mineralischem Bo-
denmaterial) als auch der verwendeten Standards (wasseraquivalente und SiO,-Matrix; Tabelle 8), war
dies flr viele Probenmessungen zutreffend und wurde deshalb in der Auswertung generell berticksich-
tigt.

Integriert man GI. (1) Gber dx bis zur Schichtdicke x = h, so erhélt man fiir die Selbstabsorption

1—e 4PN
ls(x=h)=14(0)- ——— (17)
u*-p-h
Da dieser vereinfachte Ansatz hinreichend gut fir WD stimmt und, wie z. B. Kim (1987) demonstriert,
auch fir MB verwendet werden kann, liegt er den hier durchgefiihrten Korrekturen zugrunde.

Die in der Literatur, z. B. in Debertin u. Helmer (1988) und Hubbell (1982), tabellierten Werte fir
w* =1(Z, E) beziehen sich nur auf einzelne Elemente, chemische Verbindungen wie H,O und SiO;
oder Gasgemische wie Luft. Fir ein Stoffgemisch aus n Elementen der relativen Masseanteilen p; er-
rechnet sich der Massenschwdachungskoeffizient nach

n
HE=D P 1 (18)
i=1
Die chemische Elementzusammensetzung der hier untersuchten Umweltproben ist jedoch i. allg. un-
bekannt und inwieweit z. B. die Werte ,,typischer” Boden, wie sie teilweise in der Literatur zu finden
sind, auf die Proben zutreffen, ist fraglich.

Neben dem rechnerischen Ansatz besteht auch die Mdéglichkeit, probenspezifische ¢* unter Ver-
wendung externer Strahlungsquellen zu bestimmen. Mit diesem Ziel wurde eine Mel3serie mit Punkt-
quellen verschiedener y-Energien und Marinellibechern mit représentativen Beflllungen einzelner
Wald- und Moorbodenhorizonte durchgefiihrt. Die einzelnen Quellen wurden dabei jeweils mittig auf
den Deckeln sowohl leerer als auch befullter Probenbehélter positioniert und y-spektrometrisch ge-
messen. Da nicht alle Quellen echte Punktquellen waren und die Ergebnisse teilweise sehr grofle Un-
sicherheiten aufwiesen, gestaltete sich die Bestimmung der Massenschwachungskoeffizienten fir die
Bodenproben unterschiedlicher Matrix allerdings als schwierig. Dennoch verwiesen die Ergebnisse
auf eine hinreichende Genauigkeit der Korrektur unter Verwendung der energieabhéngigen SiO,- und
H,0O-Massenschwachungskoeffizienten fur Bodenproben vorwiegend mineralischer bzw. organischer
Matrix; entsprechende Werte wurden fiir die Auswertung verwendet.
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3.1.4 vy-spektrometrisch unter suchte Radionuklide

In den untersuchten Umweltproben konnten y-Strahlung emittierende RN kosmogenen, natirlichen
und kinstlichen Ursprungs nachgewiesen werden. Die RN unterscheiden sich sowohl in ihren physi-
kalischen Charakteristika wie der Halbwertzeit, den y-Energien und deren Emissionswahrscheinlich-
keiten als auch in ihrer Herkunft. In Tabelle 9 sind nur jene Herkunftsquellen genannt, welche maf-
geblich flr die hier gemessenen Aktivitaten verantwortlich sind (vgl. Kap. 2).

Tabelle 9: In Umweltproben y-spektrometrisch gemessene RN kosmogenen, natirlichen und kinstlichen Ur-
sprungs, ihre Halbwertzeiten sowie die in dieser Arbeit im wesentlichen berucksichtigten y-Energien und deren
Emissionswahrscheinlichkeiten (Firestone u. Shirley 1996)

RN T2 Ey e | Herkunft
a keV %
0K 1.28 - 10° 1460.8 10.7 | natiirlich
227h-, 2%U- und #8U-Zerfallsreihen natirliche Zerfallsreihen (s. Tabelle 10)
Be 53.3d 477.6 10.5 | kosmogen
“Na 2.60 12745 99.9 | kosmogen
1°Ru(***Rh) Y 1.02 621.9 9.93 | Tschernobyl
(29.8 s) 1050.4 1.56
125gp 2.76 176.3 6.82 | Tschernobyl
427.9 29.6
463.4 10.5
600.6 17.9
606.7 5.03
636.0 11.3
B¥cs 2.06 563.2 8.38 | Tschernobyl
569.3 15.4
604.7 97.6
795.9 85.4
801.9 8.73
1365.2 3.04
Bics 30.1 661.7 85.1 | Kernwaffentests, Tschernobyl
ey 8.59 123.1 40.8 | Tschernobyl
1274.4 35.2
21Am 432 59.5 35.9 | Kernwaffentests

1) 106 106

Ru, das keine y-Emissionen aufweist, wird tber die y-Linien des Tochternuklids ~"Rh bestimmit.

Naturliche Zerfallsreihen

Die Mutternuklide *®U, ?°U und ***Th sowie ihre wichtigsten langerlebigen Tochternuklide sind in
Tabelle 10 aufgefiihrt (Zerfallsreihen s. Anhang A). Die RN kdénnen entweder direkt Uber zugehdrige
y-Linien oder Uber y-Linien kurzlebiger Tochternuklide detektiert werden.

Innerhalb der Zerfallsreihen zeigen die Verhaltnisse der Aktivitaten der Folgenuklide zueinander
eventuelle Ungleichgewichte auf. Radioaktive Ungleichgewichte sind fur die Untersuchung von Um-
weltproben von groflem Interesse. Es ist jedoch sicherzustellen, daf’ die urspriinglichen, schon vor der
Beprobung in der Natur vorhandenen Ungleichgewichte gemessen werden und nicht solche, welche
durch Probennahme, Aufbereitung oder Beftillung der Probenbehélter entstanden sind. So ist z. B. das
Entweichen von gasférmigem ??Rn aus den Proben eine mégliche Fehlerquelle bei der Bestimmung
von “*Ra.

Z2Th-Zerfallsreihe

?8Ra und “®Th sind die langlebigsten Folgenuklide der 2?Th-Zerfallsreihe. Sie kénnen (iber ihre y-
Strahlung emittierenden Folger ?Ac bzw. ?Pb, #?Bi und “®®TI bestimmt werden (Tabelle 10). Ein
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Verlust des gasférmigen ?°Rn ist aufgrund seiner kurzen Halbwertzeit von 55.6 s auszuschlieRen.
Ebenso kann davon ausgegangen werden, daB **Ra (Ty, = 3.66 d) weder an- noch abgereichert wird,
so daB #?Pb, ??Bi und “®TI das Mutternuklid **Th gut reprasentieren. Im Falle {ibereinstimmender
Aktivitaten des *®Ra und des ?®Th kann ein Gleichgewicht zu ?*Th i. allg. angenommen werden.

Tabelle 10: Die wichtigsten RN der drei natirlichen Zerfallsreihen, ihre Halbwertzeiten und die hauptséachlich ver-
wendeten y-Linien (Firestone u. Shirley 1996)

RN T RN E, T
a keV
Z2Th-Zerfallsreihe
2321 1.41 - 10™
*Ra 5.75 28)0¢ 338.3, 911.2, 969.0 6.15 h
2281 1.91 #2pp D 238.6 10.64 h
212 727.3 60.55 m
208 583.2, 860.6 3.053m
25 zerfallsreihe
5y 7.04 - 108 163.3
Z5U/2Ra | 143.8/144.2
2 185.7 (nach Abtrennnung des *°Ra-Anteils)
238 )_zerfallsreihe
28y 4.47-10° | ***Th 63.3 24.1d
234Mpg 1001.0 1.17 m
“Ra 1600 2 186.1 (nach Abtrennung des Z°U-Anteils)
222Rn ¥ 3.82d 2pp 295.2,351.9 26.8m
214 609.3, 1120.3, 1764.5 19.9m
#0ppy 22.3 46.5

Y Trennung von **?Pb (***Th-Reihe, 238.6 keV) und *Pb (**®*U-Reihe, 242.0 keV) bei hoheren Zahlraten nétig
%) Die 186 keV-Linie setzt sich zusammen aus *°U (185.7 keV) und ?**Ra (186.1 keV).
% 222Rn-Folgenuklide sind in erster Linie als ??°Ra-Folger zu verstehen (s. Erlauterung im Text).

Z5Y-Zerfallsreihe

Die Linien der **U-Zerfallsreihe sind in der Regel zu schwach, um ausgewertet werden zu kénnen.
Bei hoher *U-Aktivitat (z. B. in mineralischen Proben) kann das Nuklid direkt tiber die 163.3 keV-
Linie bestimmt werden, allerdings betragt die Emissionswahrscheinlichkeit nur 5.08 %. Die hochste
Emissionswahrscheinlichkeit eines RN der ?*°U-Zerfallsreihe findet sich im y-Spektrum in dem zu-
sammengesetzten Peak **U/°Ra bei 186 keV (*°U mit £=57.2 %, E, = 185.7 keV). Die Aktivitit
des *U kann aus diesem Peak iiber die *°Ra-Aktivitat in der Probe errechnet werden. Voraussetzung
ist radioaktives Gleichgewicht zwischen “°Ra und seinen Tochtern (s. u.).

28Y-Zerfallsreihe

Fiir eventuelle Ungleichgewichte innerhalb der ?*®U-Zerfallsreihe sind die Verhéltnisse von **®U,
?°Ra, #°Pb und der **°Ra- bzw. *’Rn-Folger ***Pb und **Bi von Interesse. **U kann iiber die y-Linien
der kurzlebigen Téchter *Th und ?*™Pa bestimmt werden. *°Ra ist direkt nur tiber den zusammenge-
setzten Peak *°U/*°Ra bei 186 keV detektierbar. Hierzu muB allerdings die Aktivitat des **U bekannt
sein (z. B. iiber ***Th bei 63.3 keV). Zudem ist anzunehmen, daR **U und **U im natiirlichen Isoto-
penverhaltnis vorliegen. Ebenso 148t sich auch 2**U aus der 186 keV-Linie bei bekannter, d. h. iiber die
Folger bestimmter, °Ra-Aktivitat errechnen; Voraussetzung ist jedoch ein Gleichgewicht zwischen
?°Ra und seinen Folgern. Ein Vergleich der berechneten *Ra-Aktivitat mit der tiber die Téchter be-
stimmten 2*®U-Aktivitét beispielsweise zeigt, ob sich die beiden RN im Gleichgewicht befinden.
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Im Falle eines Ungleichgewichts wird dieses in der vorliegenden Arbeit als Tochter-zu-Mutter-
Ungleichgewicht bezeichnet. Gegebenenfalls wird zudem der als UberschuRfaktor bezeichnete errech-
nete Faktor der Aktititdten aufgefiihrt, wobei das Nuklid hoherer Aktivitdt ins Verhéltnis zu dem nied-
rigerer Aktivitat gesetzt wird. Beispielsweise konnte in der tiefsten Bohrprobe aus dem Georgenfelder
Hochmoor ein ?°Ra/**®U-Ungleichgewicht detektiert werden; dieses ist charakterisiert ist durch einen
238U-UberschuB, wobei der *®*U/**Ra-UberschuRfaktor 6.3 betragt (Kap.7.1.1). Die Bezeichnung
»UberschuR*“ ist hierbei jedoch unabhéngig davon, ob in Realitit eine An- oder Abreicherung eines der
Nuklide stattgefunden hat.

Das gasférmige *?Rn mit einer relativ langen Halbwertzeit von 3.82 d kann leicht entweichen und
so Ungleichgewichte verursachen. Die ’Rn-Folger *Pb und *“Bi sind in diesen Féllen an- bzw. ab-
gereichert. In mit Bodenmaterial befiillten und radondicht verschlossenen Probenbehéltern stellt sich
innerhalb einer Wartezeit vor der Messung von etwa 20 d (5 x Ty,(*Rn)) ein Gleichgewicht zwischen
?25Ra und ??2Rn sowie zwischen ?2Rn und seinen unmittelbaren Folgern ein. Die anschlieBende Mes-
sung erméglicht eine Bestimmung des *Ra (ber die “’Rn-Folger, gibt jedoch keine Information uiber
den urspriinglichen Gehalt des ??Rn im natiirlichen Bodenprofil vor der Probenentnahme. ?Pb und
2B sind somit eher als **Ra-Folger denn als ??Rn-Folger zu verstehen. Sie werden in der vorliegen-
den Arbeit konsequent als “°Ra-Folger bezeichnet.

Um die Radondichte der Probenbehalter zu gewahrleisten, wurde die MB-Offnung vor dem Ver-
schlieen mit Klarsichtfolie straff bespannt und der Deckel mit zweierlei Klebeband verschlossen; vor
dem VerschlieRen des WD-Probenbehélters (mittels einer handbetriebenen Dosenverschlufmaschine)
wurde der Dosenrand mit Silikonpaste bestrichen. Testmessungen unter Verwendung einer Lucaszelle
zeigten, dal’ die so verschlossenen Probenbehélter ausreichend radondicht sind. Die zur Einstellung
des radioaktiven Gleichgewichts nétige Wartezeit vor der Messung wurde i. allg. eingehalten.

21%ph erfordert aufgrund seiner niedrigen y-Energie von 46.5 keV ebenso wie ?*Th (63.3 keV) und
2Am (59.5 keV) einen Low-level-MeRplatz mit hoher Empfindlichkeit fiir niedrige Energien. Aus
diesem Grund wurden nach Inbetriebnahme des MelR3platzes N38 samtliche Proben dort gemessen. Zu
starken Ungleichgewichten zwischen ?°Pb und den vorangehenden RN der *®U-Zerfallsreihe fiihrt
v. a. der Anteil des ?°Pb, welcher durch die *’Rn-Gehalte der Luft in die Umwelt gelangt (Kap. 2.1).
Aufgrund der Spezifika dieses von den Mutternukliden losgeldsten Eintrags eignet sich #°Pb zur ra-
diometrischen Datierung z. B. von Seesedimenten oder Torfen.

Datierung von M oor schichten mit freiem #°Pb unter Verwendung des CRS-Modeélls

Die Altersbestimmung von Sedimenten mittels des CRS-Modells (CRS = Constant Rate of Supply)
nach Appleby u. Oldfield (1978) basiert auf der Annahme einer konstanten Eintragsrate von atmo-
spharischem #°Pb (sog. ,,unsupported“ bzw. freies ?°Pb) wihrend des betrachteten Zeitraums. Die Se-
dimentations- bzw. Akkumulationsrate des Substrats selbst kann dabei variabel sein. Obwohl der at-
mosphérische **°Pb-FIuR stark durch meteorologische Bedingungen beeinflut wird und saisonalen
Variationen unterliegt, ist die Depositionsrate, Uber einen Zeitraum von mehreren Jahren betrachtet,
als annaherungsweise konstant anzusehen (vgl. Kap. 2.1). Da zu Datierungszwecken entnommene
Schichten von z. B. limnischen Sedimenten oder Torfablagerungen zudem meist mehrere Jahre umfas-
sen, werden kurzfristige Variationen generell ausgeglichen, so dal die Annahme einer konstanten Ein-
tragsrate i. allg. gerechtfertigt ist. Das Gesamtinventar A-(0) von freiem #°Pb (in Bg/m?) eines Sedi-
mentprofils ist somit der jahrlichen #°Pb-Gesamtdepositionsrate @ an der Lokalitat (in Bg/(m? a);
freies “°Pb) proportional:

D = Aoy _y10 - A (0) (19)

Dabei ist App.010 die Zerfallskonstante des 22°Pb mit Apy010 = In 2/Ty, und Ty, = 22.3 a. Das Alter t des
Substrats in einer Tiefe x, d. h. die Zeit, die vergangen ist, seit die entsprechende Schicht die Oberfla-
che des Profils darstellte, 1a3t sich errechnen aus der Beziehung
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—Aop ot 1 A:(X)
= 0): Pb-210 bzw. t=- - 20
A00=A(0) € 2 o TAQ

A=(X) bezeichnet das entsprechende kumulative Inventar (in Bg/m?) unterhalb der Tiefe x. Unter Ver-
wendung der Substratdichte p(x) gilt

A ()= [Ape (9900 dx= [A, (%)-dx (21)

Fur ein schichtweise beprobtes und untersuchtes Profil kénnen A:(0) und Ae(x) durch numerische Inte-
gration aus der Tiefenverteilung des freien °Pb bestimmt werden. Weist ein Profil n Beprobungs-
schichten der Schichtdicke Ax; auf, so errechnet sich das Gesamtinventar A-(0) aus

n
AF (0) = z Akonz,i ’ AXi (22)
i=1
Fur die zu datierende k-te Schicht einer Bodentiefe x ergibt sich Ae(x) zu
n
AF (X) = %(Akonz,k 'Axk) + z Akonz,i ’ AXi (23)
i=k+1

Die °Pb-Alter t der einzelnen Beprobungsschichten errechnen sich entsprechend Gl. (20) und sind
jeweils der mittleren Entnahmetiefe der Schichten zuzuordnen.

Besteht die oberste Probe des Profils aus der an der Bodenoberflache abgeschnittenen rezenten Ve-
getation (vgl. Kap. 3.3.3, Profile des Georgenfelder Hochmoors und der Schwarzen Heide), und liegt
somit kein Wert fiir A, in Bg/(m? cm) vor, so kann das entsprechende Teilinventar dieser ,,Schicht*
aus A, und der flachenbezogenen Masse der Probe (in kg/m?) bestimmt werden.

Grundlegende Voraussetzung fur die Anwendung des CRS-Modells und vergleichbarer Datie-
rungsmethoden ist, dal Prozesse, welche zu einer Verlagerung entweder der jeweiligen RN oder des
akkumulierenden Substrats nach der Deposition des Nuklids flihren, weitgehend ausgeschlossen wer-
den konnen und somit sdmtliche Veranderungen der RN-Gehalte seit Bildung des Systems einzig dem
radioaktiven Zerfall und dem Wachstum zuzuschreiben sind. Des weiteren sollte die Beprobungstiefe
des untersuchten Profils eine méglichst vollstandige Erfassung des Gesamtinventars des freien *°Pb,
A:(0), gewdhrleisten, d. h. idealerweise bis zu Depositionsschichten eines Alters von deutlich tber
100 a bzw. bis zu einer Tiefe, in der entweder die #°Pb-Gehalte denen des *°Ra entsprechen (,,suppor-
ted* #'°Pb) oder **°Pb generell nicht mehr nachweisbar ist (vgl. Kap. 7.3).

K Unstliche Radionuklide

Sémliche gemessene Spektren wurden auf das VVorhandensein der in Tabelle 9 gelisteten Linien kiinst-
licher RN gepriift. Je nach Emissionswahrscheinlichkeit und y-Energie (und damit der Lage im Spek-
trum) eignen sich die Linien unterschiedlich gut zur Bestimmung der jeweiligen Aktivitaten. Ein-
schrankungen existieren in wenigen Fallen auch aufgrund mdglicher Interferenzen: In Bodenproben
gemischt-organisch-mineralischer Zusammensetzung gentigend hoher Th-Gehalte beispielsweise
machte die Uberlagerung von Linien des *'Cs (563 keV, 796 keV) und des *°Sb (463 keV) mit Linien
vergleichbarer y-Energien des *®Ac (***Th-Reihe) eine Entfaltung erforderlich. Entsprechende rechne-
rische Trennungen wurden fiir eine Reihe von Messungen vorgenommen. Die resultierenden Aktivita-
ten stimmten i. allg. innerhalb der MeRunsicherheiten mit den Ergebnissen der anderen Linien Uberein,
wurden jedoch nicht in eventuelle Mittelwertsbildung einbezogen, u. a., da es sich nicht um die Linien
jeweils hochster Emissionswahrscheinlichkeit handelt.
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Trennung von Kernwaffen- und Tscher nobyl-Césium

Unter dem ,, Tschernobyl-Faktor” fr«, wird das Verhaltnis der Aktivitat des *'Cs zu der des ***Cs im
Tschernobyl-Fallout (in der Literatur teilweise auch dessen Kehrwert) verstanden:

— A(137 CsTsch )

frg = 24
el A(134CSTsch) ( )

Anhand von frs, und der Tatsache, dafll die heutzutage gemessene Aktivitat des 13Cs nur aus dem
Tschernobyl-Fallout stammt (***Csrs bzw. in den folgenden Kapiteln vereinfacht **Cs), 1aRt sich die
gemessene Gesamtaktivitat des **'Cs (**'Csges)

A(137 nges) = A(137 CsWaffen ) + A(137 CSTSCh ) (25)

in die durch Kernwaffentests und den Reaktorunfall eingetragenen Anteile A(*’CSwafen) UnNd
A(*¥'Csreep) trennen:

A(137 CsWaffen) = A(137 nges) - fTsch ’ A(134 CsTsch) (26)

Als Bezugszeitpunkt fur die Trennung und die notigen Zerfallskorrekturen der Cs-Aktivitdten wird in
der vorliegenden Arbeit, wie auch oft in der Literatur, der 1.5.1986 verwendet, der ungefahre Zeit-
punkt der Deposition des radioaktiven Fallouts in Deutschland nach dem Reaktorunfall. Die Berech-
nung der entsprechenden Unsicherheiten basiert auf den Gesetzen der Unsicherheitsfortpflanzung.

3.2 Ergéanzende Unter suchungsmethoden
321 P|Ut0niumanalysen (238Pu und 239,240Pu)

Untersuchungen der Verteilung des Transurans Pu in Boden ermdglichen sowohl Aussagen zur Mobi-
litat des Pu als auch zum Prozentsatz, zu dem das in der Umwelt nachweisbare ?*Am aus dem Zerfall
des #'Pu der Kernwaffentests stammt (vgl. Kap. 2.3). Die a-Emissionen des *'Pu sind jedoch i. allg.
nicht nachweisbar (&< 0.01 %). Die Messung der B™-Strahlung von **'Pu mit einer niedrigen Maxi-
malenergie von 20.8 keV erfordert einen sehr hohen Aufwand beziiglich Probenaufbereitung und
MeRtechnik, z. B. die Verwendung von *H-freiem Wasser (Epmax(*H) = 18.6 keV). Die ebenfalls aus
dem Bombenfallout stammenden Pu-Isotope “®Pu, **Pu und *°Pu dagegen kénnen anhand ihrer a-
Energien relativ gut bestimmt werden (Tabelle 11). Da ***Pu und **°Pu a-spektrometrisch nicht zu
trennen sind, kann nur die Gesamtaktivitat, hier bezeichnet als *****®Pu, angegeben werden.

Pu-Isotop Tio | Zerfallsart E P Tabelle 11: Zerfallsart, Halbwertzeit, die
a MeV % wichtigsten Emissionsenergien und die
738p,, 87.7 o 5 456 29.0 E.m|ss.|onswahrsch.e|nl!chkelten Qer hier
5.499 70.9 dls_kutlerten Plutoniumisotope (Firestone u.
29py 2.41-10* o 5.144 15.1 Shirley 1996)
5.157 73.3
20py 6.56-10° o 5.124 27.1
5.168 72.8
#lpy 14.4 B 0.02 max

Die **Pu- und #****Pu-Aktivitaten ausgewahlter Proben zweier Bodenprofile (Fichtenwald Nas-
sau 2, Hochmoor Kleiner Kranichsee, vgl. Kap. 4) wurden mittels radiochemischer Aufbereitung und
anschlielender a-Spektrometrie gemessen. Die Analysen konnten in der Landesmefistelle fiir Radioak-
tivitat / FB Physik an der Universitat Bremen unter Anleitung von G. Kirchner und R. Braatz durchge-
fuhrt werden (7.-13.8.1997). Untersucht wurden jene Bodenschichten bzw. -horizonte, in denen **Am
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zuvor y-spektrometrisch nachgewiesen worden war. Um einen direkten Vergleich der Ergebnisse zu
ermdglichen, wurden beide MelRmethoden auf dasselbe Probenmaterial angewendet. Die geringen
Mengen der Moorproben wurden mit zusatzlichem Material auf Gber 100 g aufgestockt. In der zur
Verfligung stehenden Zeit konnten sdmtliche ***Am aufweisenden Proben des Moorbodenprofils, im
Waldbodenprofil jedoch nur finf Oh- und Ah-Beprobungshorizonte (Oh(Of) ... Ah2, vgl. Kap. 6.1.1)
analysiert werden.

Die lufttrockenen Bodenproben wurden nach dem in Abb. 18 skizzierten Verfahren verascht und
radiochemisch aufbereitet. Als Tracer wurde *°Pu verwendet; die zugegebenen **°Pu-Aktivitaten wur-
den so gewahlt, dal’ eine gute chemische Ausbeute der Analysen gewéhrleistet werden konnte. Er-
reicht wurden Ausbeuten bis zu 56 %. Vier Proben wiesen niedrige Ausbeuten von 0.5 ... 7.6 % auf;
die Ursachen dafir lieBen sich nicht feststellen. Die Extraktion einiger Moorbodenproben wurde durch
ungewohnlich starke Schaumbildung erschwert, was die Ausbeute jedoch nicht merklich beeinflufte.
Die **Pu- und ?**%Py-Aktivitaten der aus der Aufbereitung resultierenden Préparate wurden mittels
a-Spektrometrie bestimmt. Eine Zusammenstellung der Ergebnisse ist in Anhang B.1 zu finden.

Abb. 18: Schematische Darstellung
Probe des verwendeten Analyseverfahrens
Bodenmaterial lufttrocken zur Bestimmung der 28p,_ und
i 239249py.Gehalte in Bodenproben (er-
Veraschung bei 650°C, 5 h weitert nach Schittelkopf 1981 und R.
Braatz, LandesmeRstelle fir Radioak-
tivitat, Bremen, pers. Mitt. 1997)

Tracer Aufschluf
Pu-236 fur hochgeglihtes PuO, 1) Hochgegliihtes PuO; (z. B. aus den
i Put* , Kernwaffentests) erfordert einen zwei-
Zentrifugieren m» Teil der Matrixelemente stufigen Aufschluf3 unter Verwendung
i (Na, K, Mg, Ca, Al, Fe) von HF/HNO; und HNOg/AI(NOg)s.
T e B et i
TOPO/Cyclohexan

sowie die a-Strahler

Waschen mit HCI Bi. Po, Ra, Am, Cm, Cf

!

Ruckextraktion mit
Ascorbinsaure/HCI

i Pu3+

Fallung mittels Losung
HF/La(NO3); - - » LaF3
Zentrifugieren
Bors&éure/HNO3/NaNO»

i PU(NO3)62'
Anionenaustausch Waschlbsung' Th
Eluierung mit HCI/HF HCI

!

Elektrolyse
2 h, 300 mA

!

Pu-Préparat
Edelstahlplattchen
Pu(OH)4 gegliiht zu PuO;

gen in die Vierwertigkeit tberfihrt

3.2.2 Geo- und pedochemische Unter suchungen

Zur weiterfiihrenden Charakterisierung des Torfes und der Elementverteilung mit der Tiefe wurden am
Bodenmaterial eines der beprobten Erzgebirgshochmoore (Georgenfelder Hochmoor, vgl. Kap. 4) er-
ganzende Untersuchungen — geochemische Analysen sowie Bestimmung von Glihverlust und Koh-
lenstoffgehalt — durchgefihrt.
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Zur Vorbereitung fir die geochemischen Untersuchungen wurde ein repréasentativer Anteil der ge-
trockneten Moorschichten analysefein gemahlen. Die Zerkleinerung wurde zweistufig mit einer
Schneidmiihle (Lochung des Siebeinsatzes @ 1 mm) und einer Rotor-Schnellmiihle (Lochung des
Siebrings & 80 um) vorgenommen. Es wurden mehrere VVorversuche mit verschiedenen Miihlen (u. a.
Planeten-Kugelmiihle) durchgefiihrt, mit dieser Kombination wurden jedoch die besten Ergebnisse be-
zliglich Homogenitat bei geringer Fremdkontamination und vertretbarem zeitlichem Aufwand erzielt.
Die gemahlenen Proben wurden mit groben und feinen Riffelteilern auf etwa 1 g heruntergeteilt.

Die Bestimmung der Gehalte von Al, As, Cd, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, U und Zn in den Proben
wurde am Institut fiir Mineralogie der TU BAF, durchgefuhrt (vgl. Analyseprotokoll Nr. 169a des
Geochemisch-Analytischen Labors, Institut fir Mineralogie, 1995). Die Proben wurden mittels Ko-
nigswasserauszug aufgeschlossen und anhand ICP-AES/-AAS (Hydridtechnik) analysiert (B. Kunz,
TU BAF, pers. Mitt. 1995). Die Untersuchungsergebnisse enthielten keine Angaben zu den MeBunsi-
cherheiten. Die Gehalte der Elemente Al, As, Cr, Ni, Pb und Zn (in mg/kg, bezogen auf absoluttrocke-
ne Masse bei 105 °C) sind in Anhang E.2, Tabelle E.5 zusammengestellt, die entsprechenden Tiefen-
verteilungen sind in Abb. E.1 und Abb. E.2 abgebildet.

Fur einige der gemahlenen Proben wurde der Glihverlust bei 600°C und 1000°C bestimmt (vgl.
DIN 19684:1977; DIN 38414:1985; Ergebnisse, bezogen auf absoluttrockene Masse bei 105 °C, s.
Anhang E.2, Tabelle E.5). Die relative Unsicherheit der Werte betragt unter 1 %, wie Mehrfachmes-
sungen zeigen. Unter der Annahme, dal3 unter den Reaktionsbedingungen keine Stoffabgabe oder
-aufnahme stattfindet, entspricht der Glihverlust dem Gehalt der Probe an organischer Substanz.

Die Kohlenstoffgehalte der Proben wurden mittels eines TOC-Analysators Strohlein C-mat 5500
am Institut fur Bohrtechnik und Fluidbergbau bestimmt (M. Hahnewald, TU BAF, pers. Mitt. 1999).
Entsprechend den Angaben des Analysatorherstellers und nach Mehrfachmessungen betrégt die relati-
ve Unsicherheit 3 ... 5 %. In carbonatfreien Proben wie den hier untersuchten Torfen entsprechen die
Gehalte des organischen Kohlenstoffs (TOC) den Gesamtkohlenstoffgehalten (TC) (TOC-Gehalte, be-
zogen auf absoluttrockene Masse bei 105 °C, s. Anhang E.2, Tabelle E.5). Laut AG Boden (1994) er-
rechnet sich der Gehalt der organischen Substanz aus dem organischen Kohlenstoffgehalt annéhe-
rungsweise Uber den Faktor 1.72, bei Torfen und Auflagehumus (in der Regel Oh-Horizonte) tiber den
Faktor 2.

3.2.3 Palynologische Untersuchungen

In Hochmooren ist die Verteilung eingebrachter Substanzen stark mit der jahrtausendewahrenden
Entwicklung des Torfkorpers verkniipft (vgl. Kap. 3.4). Im Falle fest gebundener und damit unbeweg-
licher Stoffe &Rt sich der Eintrag im Laufe der Zeit wie in einem Geschichtsbuch rekonstruieren. So
kann aus dem Vorkommen von Pollenkdrnern in aufeinanderfolgenden, zeitlich nacheinander abgela-
gerten Schichten auf die Floren- und Vegetationsentwicklung vor Ort geschlossen werden. Diese rela-
tive Datierungsmethode, Pollenanalyse genannt, ist ein Teilbereich der Palynologie, d. h. der Erfor-
schung von Pollenkdrnern und Sporen, und wird insbesondere an Seesedimenten und Torfkdrpern an-
gewandt (Straka 1970; Overbeck 1975; Géttlich 1990; Lang 1994; Wagenitz 1996). Moore bzw. ihre
Torfe stellen somit Archive der jeweilig herrschenden Vegetation und der Stoffeintrage dar.

Schon vor 160 Jahren war bekannt, daf? sich Pollen fossil erhalt, sofern er unter Sauerstoffabschluf3
abgelagert wird (Firbas 1949). Diese Voraussetzung trifft auch fiir Hochmoore zu. Hochmoore werden
von langsam wachsenden Torfmoosen aufgebaut, die in wenigen Zentimetern Tiefe absterben und sich
anaerob zu Torf zersetzen. Torfe konservieren jedoch nicht nur, sie sind auch schichtbestéandig. Auf
der Oberflache eines lebenden Hochmoors werden abgelagerte Pollenkdrner (GroRe 2 ... 300 pm)
zwischen den Moosen festgehalten und in der neu entstehende Torfschicht eingebettet. Aufgrund der
Filterwirkung der Torfmoosschichten sind sie als immobil anzusehen (Hayen 1990). Pollenkdrner und
Sporen sind sehr verschieden geformt, weisen art-, gattungs- oder familienspezifische Merkmale auf
und sind somit relativ gut unterscheidbar. Sie werden leicht und weit verweht, so dal die Sporen- und
Pollenanalyse sowohl eine Rekonstruktion der Vegetationswechsel des Moores ermdéglicht als auch
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die Vegetation der Moorumgebung erfal3t.

Grundprinzip der Pollenanalyse ist, den in den einzelnen Torfproben eines vertikalen Moorprofils
eingebetteten Pollen chemisch herauszuldsen und die jeweilige Anzahl der Pollenkdrner erkennbarer
Gattungen bzw. Arten unter dem Mikroskop auszuzahlen. Die Z&hlergebnisse werden als prozentuale
Héufigkeitsverlaufe (ber der Beprobungstiefe aufgetragen (Pollendiagramm). Als Bezugsgrundlage
der Berechnung kann entweder die Summe des Baumpollens (BP) oder die Summe des Landpflanzen-
pollens (Gehélze und Kréuter) gewéhlt werden. Fir holozéne Pollendiagramme wird blicherweise die
BP-Grundsumme gleich 100 % gesetzt, um die Waldentwicklung deutlicher herauszuarbeiten. In den
Pollendiagrammen werden Phasen der Vegetationsentwicklung gegeneinander abgegrenzt, welche als
Pollenzonen bezeichnet werden. Da die jeweilige Vegetation des Standorts Uber die Anspriiche der
entsprechenden Pflanzen Ruckschlisse auf vorherrschende Boden-, Standort- und Klimabedingungen
sowie in jingeren Abschnitten auch auf anthropogene Einflisse zuldRt, kénnen Parallelen zur Klima-
entwicklung und der Siedlungsgeschichte eines Gebietes gezogen werden. Dabei missen wichtige
Faktoren wie die spezifische Pollenproduktion, -verwehbarkeit und -erhaltungsfahigkeit berticksichtigt
werden. Um jedoch einen numerischen Zeitmal3stab fir die Gliederung der Pollendiagramme zu erhal-
ten und damit die historische Einordnung der Vegetationsabfolge zu ermdglichen, sind z. B. erganzen-
de “C-Datierungen ausgewdhlter Torfschichten nétig (s. Kap. 3.2.4).

Die in der vorliegenden Arbeit vorgestellten Pollenanalysen wurden von M. Seifert, S&chsisches
Landesamt fur Umwelt und Geologie (LfUG) Freiberg, an einem Bohrkern des Erzgebirgshochmoors
Schwarze Heide (vgl. Kap. 4) durchgefihrt, welcher zusammen mit dem hier y-spektrometrisch unter-
suchten Torfprofil am 30.8.1995 entnommenen wurde (Seifert 1997). Mittels eines Kammerbohrers
nach Hiller (InnenmalRe Kammer: L 50 cm, & 4 cm) wurde im Gelande eine lickenlose Profilsaule ge-
stochen. Um Verunreinigung durch rezenten Pollen aus der Luft zu vermeiden, wurde das zu untersu-
chende Moormaterial vor Ort in Kisten abgelegt. Im Labor wurden aus dem Innern des Bohrkerns
Proben im Abstand von etwa 5 cm sauber entnommen. Diese Proben wurden nach dem im LfUG Frei-
berg Ublichen Verfahren aufbereitet (Seifert 1997; M. Seifert, LFUG Freiberg, pers. Mitt. 1998): Je
nach Beschaffenheit wird das Probenmaterial mit Salpeterséure, Kalilauge (Ldsen der Huminséuren)
und bei starker minerogener Verunreinigung zusatzlich mit FluRséure und Salzsdure behandelt. Nach
den einzelnen Aufbereitungsschritten werden die Proben jeweils neutral ausgewaschen. Das so aufbe-
reitete Material wird zur Herstellung der mikroskopischen Praparate in Glyzeringelatine eingebettet.
Pro Probe wurden mehrere Préparate angefertigt. Diese Praparate wurden bei 400facher Vergroerung
bzw. bis zu 1000facher VergréRerung mit Olimmersion im Durchlicht identifiziert und ausgezahlt.
Dabei betrug die ausgezéahlte Pollensumme pro Praparat 500 Baumpollenkdrner. Die Bereiche aulRer-
halb des ausgezahlten Abschnitts und die zusétzlichen Préparate wurden nach weiteren Pollenarten
durchgesehen. Im Pollendiagramm werden diese Arten durch ein Kreuz (+) angezeigt. Die Darstellung
der Zahlergebnisse erfolgte in zwei Pollendiagrammen. Einem Diagramm liegt die Anzahl des Baum-
pollens ohne Hasel, dem anderen die Anzahl von Baumpollen und Hasel als Summe 100 % zugrunde;
ersteres ist in Anhang E.3, Abb. E.3 verkirzt wiedergegeben.

3.24 Altersbestimmung von Moorbéden mittels **C-Datierung

Zur zeitlichen Einordnung der Torfschichten von Moorbodenprofilen eignen sich **C-Datierungen des
organischen Materials (Trettin et al. 1982; Geyh u. Schleicher 1990; Géttlich 1990; W6lfli 1992; Lang
1994; Wagner 1995; Hebert 1997). Die Kombination der in Kap. 3.2.3 erlduterten relativen Datie-
rungsmethode Pollenanalyse mit **C-Altern ausgewahlter Torfschichten erméglicht die umfassende
historische Einordnung eines Moores. Um die an Proben zweier Hochmoorprofile (Georgenfelder
Hochmoor, Schwarze Heide) bestimmten ““C-Alter diskutieren zu kénnen, wird in den folgenden Ab-
schnitten genauer auf die nétige Aufbereitung und die verwendeten MeRverfahren eingegangen.

Das radioaktive *“C und die stabilen Kohlenstoffisotopen **C und **C gelangen iiber den CO.-
Kreislauf und die Nahrungskette in alle lebenden Organismen (vgl. Kap. 2.2). Das Isotopenverhaltnis
YC/™C der Atmosphére (1950: 1.2 - 107*) findet sich somit in der Biosphare wieder. Nach dem Tod
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eines Organismus wird das Isotopenverhéltnis aufgrund des radioaktiven Zerfalls des **C im Laufe der
Zeit immer kleiner. Durch Messung der noch verhandenen **C-Konzentration ist somit bei bekannter
Anfangskonzentration — d. h. zum Zeitpunkt des Todes — eine Altersbestimmung von Proben biologi-
schen Ursprungs in einem Zeitrahmen von etwa 300 ... 40000 a mdglich. Die von W. F. Libby ab
1947 entwickelte Methodik (z. B. Libby 1961) beruht auf der Bestimmung der spezifischen Aktivita-
ten, heutzutage mittels Flussigkeitsszintillationsspektrometrie (LSC). Bei der seit 1977 verwendeten
AMS-Methode dagegen erfolgt die direkte Bestimmung der *C/**C-Isotopenverhaltnisse mittels
Beschleunigermassenspektrometrie (AMS) (WOoIfli 1987, 1992; Bonani et al. 1992). Vorteile der
AMS-Methode sind u. a. wesentlich geringere bendtigte Probenmengen (ca. 1 mg statt mindestens
500 mg Kohlenstoff), wesentlich kiirzere MelRzeiten (maximal 30 min statt mehrerer Tage), die Aus-
dehnung des Altersbereichs auf bis zu 50000 a und die hohere Zuverlassigkeit. Die Probenauswahl ist
allerdings sehr umsichtig vorzunehmen. Um z. B. rezente Einfliisse oder Verfalschungen durch Proben
langer Lebensdauer zu vermeiden, sind zeitlich représentative Proben kurzlebigen Materials zu bevor-
zugen.

Spezifische 'C-Aktivitaten bezieht man auf einen NBS-Oxalsaurestandard aus dem Jahre 1950.
Die urspriingliche Festlegung war, daR 95 % der spezifischen “*C-Aktivitét dieses Standards dem **C-
Rezenteffekt — d. h. 13.56 dpm/g C bzw. 226 Bq **C/kg C — entsprechen und als 100 %modern bzw.
100 pMC (percent Modern Carbon) bezeichnet werden. Aus den MefRdaten wird das sog. konventio-
nelle *C-Alter berechnet und, ausgehend vom Basisjahr 1950, in a BP (before present) angegeben.
Hierbei wird u. a. die von Libby ermittelte Halbwertzeit von 5568 a verwendet; nach heutigen Er-
kenntnissen betragt Ty, jedoch (5730 + 40) a. Leider werden die konventionellen Alter immer noch
sehr hédufig in der Literatur verwendet, was den Vergleich erschwert und teilweise Fehlschliisse for-
dert. Bei der Umwandlung der konventionellen in die interessierenden kalibrierten **C-Alter (a cal BC
bzw. a cal AD fur Kalenderalter vor bzw. nach Beginn unserer Zeitrechnung) sind verschiedene Kor-
rekturen vorzunehmen. Die anhand Proben bekannten Alters bestimmte Dendro-Korrekturkurve tragt
den “C-Produktionsschwankungen der vergangenen 10000 a Rechnung (vgl. Jahrringchronologie an
Baumen, Bandertonchronologie, z. B. Géttlich 1990; Zolitschka et al. 2000). Leider fiihren die Fluk-
tuationen z. T. zu mehrfachen Schnittpunkten und erschweren bzw. verhindern so die Bestimmung des
wahren Alters. Im Zeitbereich der letzten 300 a wird die Datierung durch einen starken Anstieg der
atmospharischen **C-Konzentration im 17. Jahrhundert (De-Vries-Effekt), die Verbrennung **C-armer
fossiler Brennstoffe in den vergangenen 150 a (Suess-Effekt) und das seit 1945 durch atmosphérische
Kernwaffentests freigesetzte *“C verhindert (Scott et al. 1994). Einzig der ,,Bombenpeak® mit einem
Maximum der atmospharischen **C-Konzentration um 1963 erméglicht eine zeitliche Markierung,
z. B. von Sedimentlagen.

Die “C-Alter ausgewahlter Proben hoherer Schichten des Torfprofils aus dem Georgenfelder
Hochmoor wurden am Institut fir Angewandte Physik der TU BAF bestimmt. Tieferliegende Moor-
schichten konnten nicht datiert werden, da die mittels Kammerbohrer gewonnenen Probenmengen zu
gering waren. Aus reprasentativen Anteilen der lufttrockenen Proben wurden vorbereitend jene Be-
standteile von Hand aussortiert, bei denen eine rezente Herkunft nicht auszuschlieRen ist, wie z. B.
Wourzelstiicke, Stockchen. Etwa 40 g organischen Torfmaterials, das entspricht rund 1.7 g Kohlenstoff,
wurden im Labor mit HCI und NaOH zur Beseitigung von Kalk und Huminsduren gekocht. Die so ge-
reinigten Proben wurden unter O,-Atmosphére verbrannt. Aus dem gewonnenen CO, wurde in zwei
Zwischenschritten Lithiumcarbid (Li,C;) und Ethin (C,H,) hergestellt und schlieBlich Benzen (CgHg)
synthetisiert. Nach Vermischung mit einem Szintillatorcocktail wurde die **C-Aktivitat der Probe mit
einem LSC-Spektrometer (TRICARB 4530) gemessen. Je nach Probenalter und gewiinschter Genau-
igkeit (eine relative Unsicherheit von 1 % ist moglich) sind bei diesem Verfahren 0.5 ... 2 d Mef3zeit
notig. Die untere NWG betragt 0.5 ... 1.0 pMC (Hebert et al. 1973; D. Hebert, TU BAF, pers. Mitt.
1995, 1998).

Die Radiokohlenstoffdatierungen an vier Schichten des Moorprofils Schwarze Heide und einer
Probe des Profils Kleiner Kranichsee wurden im Leibnitz-Labor fiir Altersbestimmung und Isotopen-
forschung der Universitat Kiel mittels AMS durchgefiihrt. Den Laborangaben entsprechend wurden
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aus den stark durchwurzelten Proben unter dem Mikroskop, soweit mdglich, Stengelstiicke und Rinde
mit geringerer Durchwurzelung zur Datierung ausgewahlt. In einer dreistufigen Exktraktion (1 %ige
HCI und 1 %ige NaOH) wurden Karbonate, Fulvo- und Huminsduren entfernt. Die VVerbrennung der
Ruckstande erfolgte bei 900 °C in mit CuO und Silberwolle gefillten Quarzampullen. Nach der Oxi-
dation des gereinigten Probenrestmaterials und einer anschlieBenden Reduktion des CO, zu graphit-
ahnlichem Kohlenstoff (Graphitisierung) wurde das standardisierte Analyseverfahren in der AMS-
Anlage durchgefiihrt. Uber das gemessene **C/**C-Verhiltnis wurde eine Korrektur der Isotopenfrak-
tionierung vorgenommen. Die Ergebnisse der AMS-Messungen wurden als konventionelle und kali-
brierte **C-Alter angegeben (P.M. Grootes, Christian-Albrechts-Universitat Kiel, pers. Mitt. 1997).

Samtliche Ergebnisse lagen nach den Untersuchungen als **C-Konzentrationen in pMC bzw. kon-
ventionellen “C-Alter vor und wurden unter Verwendung von Korrektur- bzw. Kalibrierungskurven
(Pearson u. Stuiver 1986; Stuiver u. Pearson 1986; Stuiver u. Becker 1993; Hebert 1997; O. Nitzsche,
TU BAF, pers. Mitt. 1996, 1998) in kalibrierte Alter Gbertragen.

3.3 Entnahme, Charakterisierung und Aufbereitung der Proben
3.3.1 Profilaufnahme und Bodenansprache

Unabdingbare Voraussetzung dafiir, die gewonnenen MeRergebnisse vergleichen, einordnen und dis-
kutieren zu konnen, sind bodenkundlich definierte Proben. Deshalb wurden die zu untersuchenden
Bdden entsprechend der in der Bodenkunde tblichen Methodik charakterisiert (,,Ansprache) und be-
probt. Die Entnahmeverfahren wurden teilweise verfeinert und den hier herrschenden Randbedingun-
gen, z. B. beziglich der zur Messung ndtigen Probenmenge, angepalit. Die flir diese Arbeit wichtigen
bodenkundlichen Grundlagen sind im weiteren knapp zusammengefalit; wesentliche Basisliteratur da-
zu stellen Schachtschabel et al. (1992), Roeschmann et al. (1993) und AG Boden (1994) sowie die
Bodenkunde-Vorlesungsskripte von L. Feldmann (TU Clausthal, 1993) und J. Schmidt (TU BAF,
1995) dar.

Bodenhorizonte entstehen durch das Ausgangsgestein verandernde Prozesse wie Verwitterung,
Mineralbildung, Zersetzung, Humifizierung, Gefligebildung und Stoffumlagerungen. Wesentliche
Faktoren dieser Umformung sind dabei das Ausgangsgestein, die streubildende Vegetation, die ein-
wirkenden Bodenorganismen, das herrschende Klima sowie menschliche EinfluBnahmen. Die gebilde-
ten Horizonte unterscheiden sich in ihren Gehalten mineralischer und organischer Substanz (Humus)
sowie ihren Merkmalen wie Gefuige, KorngréRenzusammensetzung und Farbe. Der Bodenkundlichen
Kartieranleitung (AG Boden 1994) folgend werden die Bodenhorizonte durch GrolRbuchstaben symbo-
lisiert. Horizontmerkmale, welche das Ergebnis bodenbildender Prozesse darstellen (pedogene Merk-
male), werden durch nachgestellte Kleinbuchstaben gekennzeichnet. Fir die im Erzgebirge und den
Vergleichsgebieten beprobten Wald- und Moorbdden (vgl. Kap. 4) sind die Horizonte entsprechend
Tabelle 12 mafRgeblich.

In den untersuchten Bbéden unter Nadelwald konnten die Streulage L, der Fermentationshorizont
Of, der Humifizierungshorizont Oh, der humushaltige Oberbodenhorizont Ah und der mineralische B-
Horizont angesprochen werden. Aus der Kombination und Abfolge charakteristischer Horizonte sowie
deren Méchtigkeit leitet sich der jeweilige Bodentyp ab. Ein Boden mit der Horizontfolge Ah/Bv/C,
wie er an den drei erzgebirgischen Beprobungspunkten prinzipiell vorliegt, wird als Braunerde klassi-
fiziert. Bei dem Prozess der Verbraunung bildet die Verwitterung Fe-haltiger Minerale braun gefarb-
te Fe-Oxide. Findet im Boden eine vertikale Tonverlagerung statt, so kann ein Ah/Al/Bt/(Bv/)C-
Profil entstehen. Diesem als Parabraunerde bezeichneten Typ gehort der in Oberschwaben beprobte
Boden an (Eggwald, vgl. Kap. 4). Die hier untersuchten Boden sind zudem von Podsolier ung gepragt
und weichen dadurch von der genannten Norm-Profilierung ab. Unter Podsolierung versteht man eine
abwérts gerichtete Stoffumverteilung im Mineralboden durch geldste organische Stoffe. Grund ist ein
stark saures Milieu, welches N&hrstoffmangel hervorruft und dadurch den mikrobiellen Abbau der or-
ganischen Substanz hemmt. Dabei entstehen auch wasserldsliche niedermolekulare Huminstoffe, z. B.
Fulvosauren, welche ebenfalls wasserldsliche Komplexe mit Fe- und Al-lonen bilden kénnen. Diese
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metallorganischen Komplexe, u. a. Chelate, werden fiir pH-Werte < 4 abgefuhrt, und fallen erst wieder
im Unterboden aus. Bei dem Bodentyp Podsol zeigen sich die Umlagerungsprozesse sichtbar in einem
Auswaschungshorizont Ae und einem Anreicherungshorizont Bs. Im Bodentyp podsolierte Braunerde,
wie er an den erzgebirgischen Beprobungsstandorten tendenziell eher vorliegt, ist die Podsolierung
weniger stark ausgeprégt als in einem echten Podsol.

Tabelle 12: Bodenkundliche Nomenklatur zur Bezeichnung der untersuchten Bodenhorizonte (Schachtschabel et
al. 1992; AG Boden 1994)

Organische Horizonte (iber 30 Masse-% organische Substanz)

H Torfhorizont (Humus) (hH Hochmoortorf)

L Streu, weitgehend (liber 90 %) unzersetzte Pflanzensubstanz (engl. Litter)

o Horizont aus Ansammlung stark zersetzter Pflanzensubstanz (organisch)

Mineralische Horizonte (unter 30 Masse-% organische Substanz)

A Mineralhorizont im Oberboden mit Akkumulation organischer Substanz und/oder Verarmung an
mineralischer Substanz und/oder an Humus

B Mineralhorizont im Unterboden mit verandertem Mineralbestand durch Verwitterung, Verlehmung
und/oder Stoffanreicherung (Verwitterungshorizont)

C Mineralischer Untergrundhorizont, von der Bodenentwicklung nicht oder kaum beeinfluBtes Gestein

G Semiterrestrischer Bodenhorizont mit Grundwassereinflu? (Grundwasser)

Vorangestellte Zusatzsymbole geogener Merkmale (hier verwendete Kombinationen)
f fossil (fAh)
h Hochmoor (hH)

Nachgestellte Zusatzsymbole pedogener Merkmale (hier verwendete Kombinationen)

e eluvial, ausgewaschen, sauergebleicht, podsoliert, d. h. an Fe- bzw. Al-Verbindungen und
organischer Substanz durch Podsolierung verarmt (Ae)

fermentiert, vermodert (Of)

humos, huminstoffakkumuliert (humifiziert) (Oh, Ah)

lessiviert, tonverarmt (Al)

reduziert (Gr)

angereichert mit Sesquioxiden (Fe-, Mn-, Al-Oxide) (Bs)
tonangereichert (Bt)

verwittert (Cv); verbraunt oder verlehmt durch Verwitterung (Bv)

< = N = — T =

Fur die Beschreibung der Waldbodenprofile (Anhang D.1) wurde die hier erlauterte Symbolik ent-
sprechend der Bodenansprache vor Ort verwendet. Die Bezeichnungen in den Diagrammen beziehen
sich auf die eigentliche Beprobung, in der eine Trennung rein nach Horizonten nicht immer méglich
oder auch nicht beabsichtigt war. So fuhrte z. B. eine feinere Unterteilung der Horizonte teilweise zu
Mischproben. Deren Bezeichnung setzt sich entgegen AG Boden (1994) zusammen aus dem Hauptbe-
standteil und dem in Klammern nachgestellten untergeordneten, da nur in geringeren Mengen unter-
gemischen Anteil, z. B. Of(L) = Of mit wenig L-Beimengung. Eine nachgestellte Numerierung wie
Bvl, Bv2 usw. weist auf mehrere Beprobungsschichten innerhalb desselben bodenkundlichen Hori-
zonts hin. Der Begriff Horizont wird sowohl im eigentlichen bodenkundlichen Sinne als auch fur die
bei der Probennahme abgetragenen Lagen verwendet, welche i. allg. nicht vollstandig mit den zuvor
angesprochenen Horizonten (bereinstimmen. Zudem erfolgten samtliche Tiefenangaben (Horizont-
bzw. Schichtuntergrenze) sowohl der Wald- als auch der Moorbodenprofile von der Oberflache aus.
Die bei der Ansprache erreichte Maximaltiefe ist in den Tabellen durch ET (Endtiefe) gekennzeichnet.

Der Humuskdrper des Bodens, welcher sich aus Streu- und Huminstoffen zusammensetzt, beein-
flukt wesentliche Prozesse der Nahrstoffversorgung und des Wasserhaushalts sowie die Entwicklung
der Bodenorganismen. Den Standortverhdltnissen entsprechend sind die organischen Horizonte von
unterschiedlicher Ausprédgung und Machtigkeit, woraus sich die jeweilige Humusform ableiten l1aRt.
In den hier untersuchten, von zunehmender Versauerung betroffenen Nadelwéldern unter kiihlfeuchten
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Klimaverhaltnissen sind alle organischen Horizonte der Humusauflage, L, Of und Oh, gut sichtbar
vorhanden. Es liegen die Auflage-Humusformen (d. h. Oh-Horizont > 5 mm, im Gegensatz zu Mine-
ralboden-Humusformen geringerer Oh-Machtigkeit) typischer Moder und rohhumusartiger Moder vor.

Dem Bodentyp Ubergeordnet ist die Unterscheidung der Bdden nach ihrem Wasserregime. Wah-
rend die oben genannten Bodentypen vom Sickerwasser bestimmt und somit zu den terrestrischen Bo-
den gezahlt werden, bilden die M aor e eine eigenstandige bodensystematische Abteilung. Grund daftr
ist, dai3, wie bei keinem anderen Boden, mit ihrer Bildung das Ausgangsmaterial zugleich entsteht.
Das ,,Hochmoor im eigentlichen Sinne*“ oder Plateauhochmoor ist ein uhrglasférmig schwach gewdlb-
ter, ombrogener Hochmoortypus mit einer waldlosen Hochflache (Overbeck 1975; Succow u. Jeschke
1986; Succow 1988; Gottlich 1990; Roeschmann et al. 1993). Diesem Typus entsprechen hier am ehe-
sten der Radauer Born und, in seinen zentralen Bereichen, der Kleine Kranichsee (vgl. Kap. 4). Wah-
rend die Verndssung ombrogener Moore nur von den unmittelbar auf die Moorflache fallenden Nie-
derschlégen herriihrt (Regenmoore), werden geogene Moore rein von Mineralbodenwaser erndhrt. Er-
fahren Hanghochmoore aufgrund ihrer Hanglage eine teilweise Uberrieselung durch Zulaufwasser aus
den Mineralbdden der Moorumgebung (soligen), so werden sie als ombrosoligen bezeichnet (z. B. das
hier untersuchte Georgenfelder Hochmoor). Die Entwicklung des Hochmoors ist hauptsachlich von
einer klimatisch bedingten positiven Wasserbilanz unter Bildung von Stauwasser abhangig. Uber nahr-
stoffarmen, sauren Bdden siedeln sich dadurch typische Hochmoorpflanzen an, welche wiederum cha-
rakteristischne Hochmoortorfe bilden. Torfe entstehen in wassergesattigtem Milieu durch Anhdufung
unvollstandig zersetzten Pflanzenmaterials. Sie enthalten wechselnde Anteile von Huminstoffen und
den bildenden Pflanzenarten zuzuordnende Pflanzenreste, deren Struktur je nach Humifizierungsgrad
mehr oder weniger erkennbar ist. Entsprechend der botanischen Artenzusammensetzung werden bo-
denkundliche Torfartengruppen (z. B. Hochmoortorf) und botanische Torfarteneinheiten (z. B. Moos-
torfe, Kréutertorfe) unterschieden. Ein Hochmoor kann drei gut unterscheidbare Horizonte bzw.
Schichten besitzen: einen Vererdungshorizont (Bunkerde; nach Entwasserung), darunter den wenig
humifizierten, umbrabraunen jungen Moostorf (Weilttorf) und tiefer den starker humifizierten,
schwarzlichbrauen &lteren Moostorf (Schwarztorf); eine klare Gliederung Weitorf/Schwarztorf ist je-
doch nicht immer erkennbar. Bei den Hochmooren des Erzgebirges werden in diesem Zusammenhang
eher die Bezeichnungen ,,jingerer Moostorf“ und ,alterer Moostorf“ verwendet (Rudolph u. Firbas
1924; Frenzel 1930; M. Seifert-Eulen, pers. Mitt. 2005). Zudem koénnen sich schwacher und starker
humifizierte Bereiche Uber die Tiefe hinweg abwechseln, da jeweils der Humifizierungszustand kon-
serviert wird, in dem das Material in die wassergesattigten, reduzierenden Tiefenbereiche geraten war.
Wihrend Horizonte als Lagen der Bodenentwicklung zu verstehen sind, entstehen Schichten durch
Sedimentation — im Moor als ,,organische Sedimente* bezeichnet. Im Rahmen dieser Arbeit wird die
Bezeichnung Schicht fir Hochmoore im Sinne von beprobter Lage des Torfkorpers, ungeachtet der
jeweiligen Horizontabgrenzungen, verwendet.

3.3.2 Waldboden und Fichtennadeln

Unterstitzt durch den Forster des jeweiligen Waldreviers wurden in den zu untersuchenden Fichten-
waldern geeignete Beprobungsstellen nach folgenden Kriterien ausgewahlt:

¢ Die Bodenhorizonte, vor allem die organischen Horizonte und der humushaltige Oberbodenho-
rizont Ah, sollten gut ausgebildet und voneinander abgrenzbar sein. Die Méchtigkeit der Hori-
zonte hangt u. a. von Alter und Dichte der Beforstung und somit auch von Streuzufuhr und den
Lichtverhaltnissen ab.

o Die Waldfl&che sollte tiber einen l&ngeren Zeitraum, idealerweise seit der aktuellen Beforstung,
forstwirtschaftlich kaum bzw. nicht bearbeitet belassen sein (Waldpflege mit Bodenauflocke-
rung, Neubepflanzung, Diingung und Kalkung). Es wurde auf ausreichende Entfernung zu
Forstwegen geachtet.
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e Keine oder nur geringe Neigung der Waldflache und eine ebene Beprobungsflache vermeiden
Profilstérungen durch Erosion, die Auswaschung von RN in vertikaler Richtung sowie reduzier-
te atmosphérische Eintrage durch an der Oberflache ablaufende Niederschlage.

e Beprobungspunkte ohne Pflanzenbewuchs wurden bevorzugt, um eine Beeinflussung der RN-
Tiefenverteilungen durch den Transfer Boden—Pflanze (bezuglich der Kraut- und Strauch-
schicht) auszuschlielRen.

e Ein Abstand zwischen der Beprobungsstelle und den umgebenden Baumen von, je nach Baum-
héhe, Kronenumfang und Beforstungsdichte, etwa 2 ... 4 m vermeidet einerseits eine zu starke
Storung des Profils durch Wurzeln und gewdhrleistet andererseits eine ausreichend groRe
Streumenge auf der Profiloberflache.

Letzterer Punkt hat zudem eine Bedeutung fiir das RN-Inventar im Boden. Laut Bunzl et al.
(1989b) zeigten die **'Cs-Inventare globalen Kernwaffenfallouts im direkten Umkreis (etwa 0.5 m)
von Fichtenstdmmen eine etwa 10 % héhere Deposition als an 3 m entfernten Beprobungsstellen (mitt-
lere Inventare, bestimmt an jeweils 30 Fichtenwald-Bodenproben seit 1986; Anhang D.2). Die von
Forster et al. (1991) in demselben Fichtenwald gemessenen *¥'Cs-Inventare wiesen am StammfuR von
Fichten rund doppelt so hohe Werte auf als in stammfernen Bereichen unter dem Kronendach (in
0.5 m Absténden bis zu 3 m gemessen). Wichtigster Faktor hierbei ist offensichtlich das verstarkte
Streuaufkommen in Stammnahe. Da kein radialer Trend Uber eine Entfernung von 0.5 m hinaus fest-
gestellt werden konnte, wurden die in der vorliegenden Arbeit untersuchten Bodenprofile etwa im Mit-
telpunkt der umliegenden Béume entnommen, und damit in Gber 0.5 m Abstand zu allen Stimmen.
Das Kriterium eines anthropogen méglichst unbeeinfluBten Standorts wird durch verschiedene Unter-
suchungen unterstitzt, in denen z. B. Kalkdiingung (Schimmack et al. 1991, 1997a; Lindner et al.
1994) oder Pfliigen (Schimmack u. Bunzl 1986) einen deutlichen Einfluf auf den vertikalen Transport
geloster Stoffe, wie Metallionen oder RN, in Bodenprofilen zeigten.

Die Beprobungsstelle wurde nach Vorsondierung mittels eines Plirckhauer-Bohrstocks und Spaten-
aushliben ausgewahlt. Bodenansprache und Profilaufnahme erfolgten sowohl an mit dem Spaten frei-
gelegten Profilen als auch wahrend der eigentlichen Beprobung. Die definierte Profilentnahme wurde
horizontweise innerhalb eines aufgelegten Aluminiumrahmens (50 x 50 cm?) durchgefiihrt, welcher
mittels Eisenheringen fest auf dem Boden positioniert werden kann. Méachtigere Horizonte wurden zu-
satzlich untergliedert, um fir die spatere Bestimmung der RN-Tiefenverteilungen mdoglichst viele
MeRpunkte zu erhalten. Vorbereitende Beprobungen in Oberschwaben hatten gezeigt, dal aus einer
Profilflache von 40 x 40 cm® zu geringe Probenmengen der organischen Horizonte resultieren, um
noch feinere Unterteilungen des Profils zu erlauben (vgl. auch das hier beprobte Bodenprofil im Egg-
wald). Die mittlere Tiefe der Horizontuntergrenzen konnte mittels einer verschiebbaren, linealartigen
Auflage mit vier Markierungen nach jeder Horizontentnahme tber ein 16-Punkt-Raster bestimmt wer-
den (arithmetisches Mittel der 16 MeRwerte). Eine akkurate VVorgehensweise ist notig, da die Bepro-
bungsflache und die jeweiligen Horizontmaéchtigkeiten in die Berechnung der Aktivitatskonzentratio-
nen und Inventare eingehen. Je nach Beschaffenheit wurde das Bodenmaterial mit Aluminium- und
Kunststoffloffeln, Spachtelkellen oder den Handen entnommen. Um die meist locker aufliegenden or-
ganischen Horizonte gut trennen und ohne Vermischung abnehmen zu kénnen, haben sich grifflose
Messerschneiden und feste breite Borstenpinsel bewahrt. Es wurde darauf geachtet, dal von den Rén-
dern des Beprobungslochs kein Bodenmaterial héherliegender Horizonte nachrutscht. Fir den Trans-
port der Proben ins Labor wurden entweder feste Plastiktliten oder Aluminiumschalen verwendet.

Nach der Bestimmung der Feuchtmasse wurde eine geringe Probenmenge zur Messung des
pH(CaCl,)-Werts (Kap. 3.3.6) abgenommen. AnschlieBend wurde das Bodenmaterial in den Alumini-
umschalen mit Papierbdgen bedeckt bei maximal 40 °C (ber mehrere Wochen hinweg bis zur Masse-
konstanz luftgetrocknet. Die Bodenproben wurden dabei regelmaRig gewendet, um eine gleichméaBige
Trocknung zu gewahrleisten. Die Proben aus Holzhau (vgl. Kap. 4) wurden bei ca. 105 °C im Trok-
kenschrank getrocknet. Sdmtliche Waldbodenproben wurden mittels Siebung in Fein- und Grobboden
zerlegt, wobei die Trenngrenze bei einem Aquivalentdurchmesser von 2 mm liegt (Schachtschabel et
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al. 1992; AG Boden 1994). Dabei wurden restliche organische und angewitterte mineralische Boden-
aggregate zerkleinert, so daR der Grobboden nur mineralische Bestandteile > & 2 mm, Wurzeln, Ast-
stlicke u. 4. enthalt. Der Anteil des Grobbodens an der Gesamtmasse betrug 9 ... 35 % fur die L-Hori-
zonte, 7 ... 11 % fir die Of-Horizonte, bis zu 14 % flr die Oh- und Ah-Horizonte und 25 ... 38 % fiir
die Bv-Horizonte der hier untersuchten Bodenprofile. Zur y-spektrometrischen Messung wurden die
durch das Sieben gut vermischten und homogenisierten Feinbodenanteile in Probenbehélter gefillt. Es
war davon ausgegangen worden, daR die natirlichen RN im Feinbodenanteil homogener verteilt sind
und der Grobboden nur gering bzw. nicht mit kinstlichen und kosmogenen RN kontaminiert ist. Diese
Vorgehensweise ermdoglicht zudem den Vergleich mit einer Vielzahl von Literaturwerten (vgl.
Kap. 6.2).

Die Waldbodenprofile waren, mit Ausnahme des Profils Eggwald, unbewachsen. Eine Zusammen-
stellung der an den beprobten Waldstandorten bestimmten und in der vorliegenden Arbeit erwéhnten
Pflanzen ist in Anhang B.2 zu finden.

Fichtennadeln

Ergénzend zur Bodenbeprobung wurden Fichtennadeln des aktuellen Jahrs (1994; als einjahrige Na-
deln bezeichnet) und der Vorjahre (1993 und &lter; mehrjéhrige Nadeln) eines frischgeféallten Baums
(15.7.1994; Baumalter etwa 50 a) nahe des baumlosen Kamms in etwa 200 m Entfernung zur Holzhau
genannten Probennahmestelle (Profilentnahme 29.4.1994) untersucht. Die Nadeln wurden nicht gewa-
schen, um der Streulage des Bodenprofils moglichst vergleichbar zu sein, und bei 105°C getrocknet
(MeRplatz P36).

3.3.3 Moorboden und maoorbildende Vegetation

Nach Absprache mit Vertretern der unteren Naturschutzbehdrden bzw. der zustdndigen Forstreviere
erfolgte die Auswahl der Beprobungsstellen nach folgenden Kriterien:

e Ein bezuglich seiner Bildung und anthropogener Einflisse ungestorter Torfkorper sollte ge-
wahrleistet sein. Deshalb ist auf einen ebenen Standort in ausreichender Entfernung zu Torfsti-
chen und Entwasserungsgraben, umgebender Bewaldung oder Nadelbaumbewuchs des Moores
zu achten.

e Fir die Beprobung eines aussagekraftigen und umfassenden Moorprofils sind, sofern vorhan-
den, lebende Hochmoor- oder Regenerationskomplexe mit geringem Bewuchs an GefaBpflan-
zen und vergleichsweise geringer Vernassung (Bultstandort) zu bevorzugen.

e Anzustreben sind somit Standorte mit — fir das jeweilige Moor — hohen Torfméchtigkeiten ohne
Schichtlicken (Hiaten) und damit groRRer zeitlicher Auflésung des Torfprofils. Dies kann an-
hand von Moorkartierungen in der Literatur oder mittels Testbohrungen tberpriift werden.

Zur Auswahl eines geeigneten Beprobungspunktes wurde mit einem Purckhauer-Bohrstock vor-
sondiert oder ein Spatenaushub vorgenommen. Zur eigentlichen Probenentnahme wurden sowohl Pro-
filblocke aus dem Moor geschnitten als auch Bohrungen im Torfkérper durchgefiihrt. Fir den Trans-
port der Proben ins Labor wurden entweder feste Plastiktiiten oder Aluminiumschalen verwendet. Die
Profilaufnahme, die makroskopische Ansprache der Torfe und die Bestimmung des Humifizierungs-
grades (Angabe der Merkmale oder des Zersetzungsgrads nach v. Post bzw. der Zersetzungsstufe)
(Géttlich 1990; Roeschmann et al. 1993; AG Boden 1994) erfolgten, sofern mdglich, direkt im Gelan-
de. Die in den Diagrammen dargestellten Tiefen der Beprobungsschichten unterscheiden sich von de-
nen der in Anhang E.1 dargestellten Bodenansprache, da bei der Beprobung im Gelande eine entspre-
chende Unterteilung zumeist nicht praktikabel oder durchfiihrbar war. Zudem wurde die Vegetation
der ndheren Umgebung und der zu beprobenden Flache charakterisiert (s. u.).

Die definierte Profilentnahme in jeweils ca. 1 ... 4 cm dicken Torfschichten wurde innerhalb eines
idealerweise im Quadrat gezogenen schmalen Grabens von durchschnittlich etwa 0.5 m Seitenldnge
vorgenommen. Ahnlich den in Kap. 3.3.2 beschriebenen Waldbodenbeprobungen wurde die Tiefe
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nach jeder Schichtentnahme an 7 ... 13 festgelegten Punkten gemessen. Als Nullmarke wurden quer
tber die Profiloberflache Schniire gespannt und mittels Eisenheringen im Moorboden fixiert. Da die so
durchgefuhrten Probennahmen im Georgenfelder Hochmoor und der Schwarzen Heide jedoch zeigten,
dalk die in-situ Entnahme eines Moorbodenprofils definierten VVolumens und feiner schichtweiser Un-
terteilung schwierig zu realisieren ist, wurde im Hochmoor Kleiner Kranichsee ein Torfblock von etwa
40 x 40 x 26 cm® ausgegraben. Dieser konnte im Labor horizontal wesentlich praziser in diinne
Schichten zerlegt werden als es im Geldnde moglich gewesen ware. Die daraus resultierenden Unter-
suchungsergebnisse zeigen differenziertere RN-Tiefenprofile und ermdglichen weitergehendere Aus-
sagen (Kap. 7).

Fur die Tiefenbeprobungen der Erzgebirgsmoore wurde ein Kammerbohrer nach Hiller verwendet
(Innenmalle Kammer: L 50 cm, & 4 cm). Die Kammer des Bohrers wird dabei in die gewinschte Tie-
fe hinabgedriickt und durch Drehen in eine Richtung, wobei sich die Klappe 6ffnet, mit Torf gefllit.
Durch entgegengesetztes Drehen wird die Kammer wieder geschlossen. Der Bohrer kann dann mit der
0.5 m méchtigen Schicht hochgezogen werden. Dabei wird das Gefiige der Torfschichten durch die
schalende Wirkung des Bohrers fast vollig zerstort, eine stoffliche Kontamination des Torfinhalts
beim Herausziehen des Bohrers jedoch ausreichend vermieden. Das im Hochmoor Schwarze Heide
zusétzlich beprobte Torfprofil fur pollenanalytische Untersuchungen wurde auf vergleichbare Weise
entnommen (vgl. Kap. 3.2.3). Fir die Beprobung des Harzmoors Radauer Born stand eine Feldsonde
zur Verfigung (Innenmale Kammer: L 150 cm, & 3.5 cm). Im Kleinen Kranichsee und dem Radauer
Born wurden aus jeweils drei nahe beieinanderliegenden Bohrldchern abwechselnd in gleichbleiben-
der Reihenfolge mdglichst liickenlos aneinander anschlieBende Profilabschnitte entnommen. Im
Georgenfelder Hochmoor und der Schwarzen Heide wurden die Bohrungen von der Maximaltiefe der
Profilentnahme aus durchgefhrt.

Nach der Bestimmung der Feuchtmasse wurde — sofern ausreichend Bodenmaterial vorhanden war
— eine geringe Probenmenge zur Messung des pH(CaCl,)-Werts (Kap. 3.3.6) abgenommen (v. a. Pro-
filblocke aus dem Georgenfelder Hochmoor und dem Kleinen Kranichsee). Anschlielend wurde das
Bodenmaterial in den Aluminiumschalen mit Papierbdgen bedeckt bei maximal ca. 40 °C uber mehre-
re Wochen hinweg bis zur Massekonstanz getrocknet. Aus Kapazitatsgriinden mufiten fir die Proben
aus dem Kleinen Kranichsee verschiedene Trocknungsmdoglichkeiten genutzt werden: Einige Proben
wurden im Trockenschrank bei bis zu maximal 45 °C getrocknet. Zur y-spektrometrischen Untersu-
chung wurden reprasentative Anteile der Torfschichten verwendet. Da Zerkleinerungsversuche gezeigt
hatten, daf3 sich das trockene Torfmaterial leicht in einen faserigen hellbraunen und einen feinkriimeli-
gen schwarzen Anteil zerlegt, wurden von Hand abgebrochene Torfstlicke dicht gepackt in die Pro-
benbehélter abgefillt, um Inhomogenitaten zu minimieren.

Ein wesentlicher Aspekt der Ergebnisdiskussion ist im Falle von Moorbodenuntersuchungen die
jeweilige moorbildende Vegetation. Eine erste botanische Ansprache des Pflanzenbewuchses und der
Torfmoose (Gattung Sphagnum) wurde meist schon am Beprobungsstandort vorgenommen, u. a. mit-
tels Rauh u. Senghas (1973), Frahm u. Frey (1992), Fukarek et al. (1992) und Schauer u. Caspari
(1996). Die genaue Bestimmung v. a. der Torfmoosarten des Hochmoors Kleiner Kranichsee flihrte F.
Miller am Institut fir Botanik der TU Dresden durch (unter Verwendung von z. B. Daniels u. Eddy
1985). Botanische Hintergrundinformationen wurden u. a. Walther (1983) und Wagenitz (1996) ent-
nommen. Eine Zusammenstellung der an den beprobten Moorstandorten bestimmten und in der vor-
liegenden Arbeit erwahnten Pflanzen ist in Anhang B.2 zu finden. Bei den Moorbodenbeprobungen im
Radauer Born und dem Kleinen Kranichsee sind die aufwachsenden Pflanzen in der obersten Bepro-
bungsschicht zerkleinert und gut untergemischt enthalten. Im Falle der Profile aus dem Georgenfelder
Hochmoor und der Schwarzen Heide wurde der hier starkere Bewuchs extra abgeschnitten und zer-
kleinert als erste ,,Schicht* untersucht (Trocknung und Messung der Pflanzenproben ensprechend der
Vorgehensweise fiir Bodenmaterial). Zusétzliche Pflanzenbeprobungen wurden u. a. im Kleinen Kra-
nichsee durchgefihrt (s. u.).
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Pflanzenmaterial (Kleiner Kranichsee)

Am 28.9.1997 wurden im Hochmoor Kleiner Kranichsee zusatzliche Pflanzenbeprobungen, u. a. von
Scheidigem Wollgras und verschiedenen Torfmoosarten, durchgefiihrt. Im folgenden werden nur die
in der vorliegenden Arbeit diskutierten Untersuchungen naher erlautert. Samtliche Proben wurden in
geringer Entfernung (<2 m) zum urspriinglichen Beprobungspunkt des Bodenprofils (Probennahme
11.7.1996) entnommen.

Auf einer Flache von 10 x 16 cm? wurden die rezenten Torfmoosabschnitte (d. h. die lebenden,
grunen Moosabschnitte inklusive der Kopfchen, Lange ca. 0.5 ... 2 cm) von Sphagnum rubellum und
Sphagnum fallax mit Pinzette und Rasierklinge abgetrennt. Die Proben wurden mehrere Tage im
Trockenschrank bei 50 ... 60 °C bis zur Massekonstanz getrocknet. Um einen direkten Vergleich mit
dem beprobten Profil vornehmen zu kénnen, wurde das Pflanzenmaterial vor dem Trocknen nicht ge-
waschen, sondern nur vorsichtig mit der Pinzette von anhaftendem Fremdmaterial gereinigt. Diese
Vorgehensweise wird unterstiitzt durch Brehm (1968, 1971) und Overbeck (1975), deren Untersu-
chungen an Torfmoosen zeigen, dafl auch vom anhaftenden Wasser herriihrende Mineralstoffe nach
der Trocknung an den Pflanzen verbleiben. (Somit kénnte z. B. bei der Untersuchung ungewaschener
Proben ein erheblich falsches Bild von den Konzentrationen der Inhaltsstoffe der Torfmoose entste-
hen; hier ist aber die gegenteilige Folgerung von Bedeutung, und ein Abwaschen der anhaftenden
Substanzen ist nicht gewiinscht.) Fir die Messung wurden die getrockneten Torfmoose von Hand vor-
sichtig zerkleinert und gut vermischt.

Etwa sechs Horste des Scheidigen Wollgrases (Eriophorum vaginatum) wurden inklusive der Wur-
zelballen vorsichtig aus dem Torf ausgegraben. Zur Aufbereitung wurden die Pflanzen rasch unter
flieRendem Wasser von anhaftendem Bodenmaterial gereinigt (bzw. kurz gewassert, sofern unabding-
bar flr die Reinigung) und mit Haushaltspapier trockengetupft. Obwohl die Untersuchungen von C.
Brackhage (TU Dresden, pers. Mitt. 1999) an ungewaschenem und mit Wasser oder EDTA gewasche-
nen Erlenblattern z. B. eine deutliche Reduktion der spezifischen 'Be-Aktivitaten nach den Wasch-
durchgangen zeigten, kann davon ausgegangen werden, daf3 die hier durchgefiihrte sehr rasche Reini-
gung der Wollgraspflanzen geringfugigere entsprechende Auswirkungen auf die Aktivitaten der detek-
tierten Nuklide, inklusive des 'Be, hat. Allerdings zitieren Jones et al. (1998) Untersuchungen, in de-
nen die Wurzeln junger Baume nach funfmindtigem Waschen 24 % K-Verlust zeigen, und erwarten
analoge Konsequenzen fiir Cs, so daB entsprechende Effekte also auch bei der hier durchgefuhrten
Reinigungsmethode nicht vollstdndig auszuschlieRen sind. Die Pflanzen wurden mittels einer Rasier-
klinge zerteilt in die Segmente (1) Wurzeln, (2) Wurzelstock bis zur Austrittsstelle aus der Moorober-
flache und (3) zumeist griine Blatter oberhalb der Moosdecke (vgl. Tabelle 23). Die drei resultierenden
Proben wurden jeweils grob zerkleinert, mehrere Tage im Trockenschrank bei 50 ... 60 °C bis zur
Massekonstanz getrocknet und anschlielend flr die Befiillung der Probenbehélter weiter zerkleinert
und gut vermischt.

Die y-spektrometrischen Messungen wurden auf dem Mefplatz N38 unter Verwendung von WD-
Probenbehaltern durchgefiihrt. Mit Ausnahme der Wurzelprobe waren die Probenmengen ausreichend,
um die Behalter vollstandig zu fiillen; die Wurzelprobe (m = 1.6 g) erreichte nur etwa 30 ... 35 % der
Gesamtfiillhdhe. Zum Zeitpunkt der Untersuchungen lag keine Flllhéhenkalibrierung der verwendeten
Probenbehélter vor, fur die entsprechende Messung kann jedoch ein Korrekturfaktor (Fillfaktor) zwi-
schen 1.5und 1.8 angenommen werden, was die spezifischen Aktivitdten der Wurzelprobe um
30 ... 45 % verringern wirden.

Gesteinsproben (Geor genfelder Hochmoor)

Um einen Vergleich der RN-Gehalte tieferer Moorschichten mit denen des anstehenden Gesteins zu
ermdglichen, wurden verschiedene Gesteinsbeprobungen in der naheren und weiteren Umgebung der
untersuchten Moore durchgefiihrt. In der vorliegenden Arbeit wird nur auf erganzende Untersuchun-
gen im Rahmen der Beprobungen des osterzgebirgischen Georgenfelder Hochmoors eingegangen.

Da eine direkte Beprobung des geologischen Untergrunds im Moor nicht moglich war, wurden
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mehrere kantige Steine (& <200 mm) mit moglichst geringer Verwitterung von einem Feld 100 m
norddstlich des Besuchereingangs des Hochmoors aufgelesen (15.3.1995). Die Steine wurden mit ei-
ner Mineralspaltvorrichtung und einem Backenbrecher so weit zerkleinert, dal3 sie fir die y-spektro-
metrische Messung (Mel3platz P36) in einen Marinellibecher eingefullt werden konnten; dabei wurden
nur Stiicke ohne verwitterte AulRenflachen verwendet.

3.34 Regen- und M oorwasser

Zur Uberpriifung des aktuellen Eintrags von RN mit dem Regenwasser (Freilandniederschlag) stellte
die Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld (877 m i NN), in Absprache mit dem Deutschen Wetter-
dienst, Uberschissige Anteile regelmaRiger wochentlicher Regenbeprobungen fiir den TUV zur Verfi-
gung. Da fur die chemischen Analysen des TUV (durchgefiihrt im Auftrag des LfUG) nur etwa
200 mL abgefullt werden, stellt der verworfene ,,Uberschu* i. allg. den GroRteil des Probenvolumens
dar. Die hier untersuchten sieben Wasserproben mit VVolumina von 2 ... 10 L entstammten den im ein-
wadchigen Abstand aufeinanderfolgenden Beprobungen des Zeitraums 14.3.—-2.5.1995 und wurden mit-
tels eines automatisch schlieRenden Niederschlagssammlers gesammelt (ANTAS: Automatischer NaB-
Trocken-Ablagerungssammler, 2400 cm® Auffangflache). Im MeRnetz Sachsen wird der ANTAS im-
mer als ,,wet-only sampler betrieben; das Gerét ist so programmiert, dal3 der Deckel nur bei Nieder-
schlagsereignissen Offnet, bei Trockenheit (inklusive Nebel) jedoch geschlossen ist, und somit im
Prinzip nur nasse Deposition, d. h. Regen bzw. Schnee, gesammelt wird (F. Berger, LFUG Radebeul,
pers. Mitt. 1995; G. Hennersdorf, Deutscher Wetterdienst, pers. Mitt. 1995; E. Kamenz, Wetterstation
Zinnwald-Georgenfeld, pers. Mitt. 1995). Fir den Transfer ins Labor wurden die Niederschlagsproben
der ersten beiden Wochen nach Beendigung des Sammelzeitraums in geeignete laboreigene Kunst-
stoffkanister umgefiillt, die Proben der darauffolgenden Wochen wurden direkt in den laboreigenen
Kanistern gesammelt. Die Proben wurden nach Messung des pH-Werts (Kap. 3.3.6) ohne Ansduerung
aufbereitet. Idealerweise waren Séurezugaben zu den Kanistern vor Sammelbeginn erfolgt, dies war
jedoch nicht méglich, da es auch die Probenanteile fiir den TUV beeinfluRt hatte; zudem wies der
Niederschlag an der Wetterstation generell sehr geringe pH-Werte auf, so daR — auch in Hinblick auf
die weitere Aufbereitung der Proben — auf auf eine nachtrégliche Ansauerung der Proben verzichtet
wurde.

Im Georgenfelder Hochmoor wurde M oorwasser sowohl im Profilaushub nach Entnahme der tief-
sten Schicht (25.10.1994) als auch aus einem gefluteten Torfstich (15.3.1995) in Glasflaschen abge-
flllt (Beprobungsgebiet s. Abb. 45). Im Hochmoor Kleiner Kranichsee wurde Moorwasser sowohl aus
Schlenken im Umkreis des Probennahmepunkts in Glasflaschen geschopft als auch aus dem im Ge-
lande entnommenen Profilblock aufgefangen (11.6.1996; Beprobungsgebiet s. Abb. 57).

Da derartige Wasserproben stark von den vorangehenden Wetterverhéltnissen abhéngig sind und
eventuell Verdiinnungen des eigentlichen Moorwassers mit frischem Niederschlagswasser darstellen,
wurde eine Beprobungstechnik zur direkten Entnahme von Moorwasser aus dem Torfkérper entwik-
kelt und getestet. Hierbei wird unter Verwendung eines geeigneten Moorbohrers (Schneckenbohrung)
eine Bohrung im Torfkdper durchgefiihrt und ein PVC-Filterrohr mit Aufsatzrohr (je 1 m Rohrlénge)
eingesetzt. Bohrungs- und Rohrdurchmesser sollten sich soweit als moglich entsprechen, um eine feste
Positionierung des Rohres im Moorkorper zu garantieren. Mittels einer Pumpe (z. B. einer tragbaren
Membranpumpe) wird das im Rohr gesammelte Moorwasser direkt in die Sammelbehalter gefillt. Mit
zunehmender Abfillmenge setzen sich die Schlitze mit Torfsubstanz zu, so daB eine zusatzliche (gro-
be) Filterwirkung erzielt wird.

Zur Moorwasserentnahme im Kleinen Kranichsee wurden jeweils funf PV C-Filterrohre (DN50: In-
nend 52 mm, Aullend 60 mm; 1 m Filterlange, mit Aufsatzrohr und Bodenkappe) im direkten Um-
kreis des urspriinglichen Profilbeprobungspunkts und an einem Schlenkenstandort ca. 8 m stdlich da-
von gesetzt (4.6.1997). Die maximale Bohrlochtiefe betrug dabei etwa 1.7 m. Fir die vorliegende Ar-
beit wurden an den beiden Standorten drei Proben bzw. eine Probe in Kunststoffkanister abgefillt
(Probenvolumen je etwa 5 ... 6 L); weitere Proben wurden fir die Untersuchungen von C. Helling
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(TU BAF) und K. Schmeide (FZ Rossendorf) entnommen. Die pH-Werte der Proben wurden direkt
vor Ort oder im Anschlul} an die Beprobung im Labor bestimmt (Kap. 3.3.6). Eine zusétzliche An-
sauerung vor der Aufbereitung der Proben war aufgrund der sehr geringen pH-Werte des Moorwassers
i. allg. nicht n6tig. Die Kanister wurden in schwarzen Plastiktiiten verpackt kiihlgestellt und sobald als
moglich verarbeitet.

Die Regenwasserproben wurden im Labor zweistufig gefiltert (handelsiibliche Faltenfilter; Mikro-
filter, Poren® 0.45 pm = operationell definierte Trenngrenze fiir die ,,geloste” Fraktion, vgl. Kap. 5.1).
Sowohl Regen- als auch Moorwasserproben wurden vorsichtig im Sandbad auf einer Kochplatte bei
maRigen Temperaturen und zum Teil mit zusétzlich (ber der Schale angebrachter Infrarotlampe unter
dem Abzug eingedampft. Die Falten- und Mikrofilter sowie die resultierenden Filterpapierchen mit
konzentriertem Eindampfriickstand einer Niederschlagsprobe wurden auf WD-Probenbehaltergrofie
gefaltet, einzeln in Kunststoffolie eingeschweilst und jeweils zusammen (d. h. in einer weiteren Hiille
aus Kunststoffolie dicht zusammengefaft) direkt auf dem Detektor positioniert und y-spektrometrisch
gemessen (MeRplatz P36). Dabei wurde flir alle Regenwasserproben die Reihenfolge Faltenfilter—
Eindampfriickstand—Mikrofilter—Detektor eingehalten. Ebenso wurde mit den Filterpapieren verfah-
ren, welche die Moorwasserschwebstoffe enthielten.

3.3.5 Staubfilter

Um eine Aussage zum RN-Eintrag mittels trockener Deposition am Erzgebirgskamm machen zu kon-
nen, wurden sechs Staubfilterproben untersucht, welche (im Auftrag des LfUG) mit einem TUV-
SchwebstaubmelRgerét Digitel DHA-80 auf dem Geldnde der Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld ge-
sammelt worden waren. Bei einem Luftdurchsatz von 30 m*h wurden die eingesetzten Glasfaserfilter
alle 24 h gewechselt. Es handelt sich dabei um Rundfilter MN 85/90 BF mit einem Riickhaltevermo-
gen fiir Partikel eines Durchmessers > 0.5 um (Macherey-Nagel, @ 150 mm, Fldchenmasse 90 g/m?,
Dicke 0.40 mm, gefertigt aus Borosilicatglasfasern; im Digitel DHA-80 bestaubte Flache: & 140 mm)
(F. Berger, LfUG Radebeul, pers. Mitt. 1995; H. Opitz, TUV Bautzen, pers. Mitt. 1995). Die unter-
suchten Filter entstammen dem Zeitraum 2.-12.6.1995 mit jeweils zweitdgigem Abstand. Die Filter
wurden vorsichtig gefaltet, in Kunststoffolie eingeschweiflt und y-spektrometrisch gemessen (Mef3-
platz P36). Ebenfalls untersucht wurden unbenutzte Filterpapiere der gleichen Sorte, welche direkt
tiber Macherey-Nagel bezogen wurden; diese entstammen jedoch nicht derselben Produktionscharge
und kdnnen somit nur mit Vorbehalt als Blindwert in der Auswertung bertcksichtigt werden (vgl. C.
Prokisch, Macherey-Nagel, pers. Mitt. 2005; vgl. Diskussion Kap. 5.2).

Zum Vergleich der Eintragssituation vor und nach dem Tschernobyl-Unfall wurden elf Filter-
staubproben des Zeitraums Oktober 1985 bis Februar 1988 mittels y-Spektrometrie untersucht (MeR-
platz P36; Langzeitmessung Probe September 1986: Mel3platz N38). Die Proben stellte J. Gotze, Insti-
tut fir Mineralogie der TU BAF, zur Verfugung. Im Rahmen seiner Diplomarbeit (Gotze 1985), d. h.
seit 1983, und in den darauffolgenden Jahren waren die Filter der Belliftungsanlage der Universitéts-
bibliothek Freiberg monatlich beprobt worden. Die Entnahme des Staubs aus den Filtermatten erfolgte
dabei mittels eines Staubsaugers entsprechend Voland (1984). Die Betriebsbedingungen der Belif-
tungsanlage (z. B. nur tagsiiber in Betrieb, ungleichméRiger Durchsatz) erlaubten keine genaue Be-
stimmung der Luftdurchsétze (J. Gotze, TU BAF, pers. Mitt. 1999). Zudem sind die genauen Bepro-
bungszeitradume nicht bekannt; die Bezeichung der Proben (z. B. ,,Mai 1986“) folgen der ursprungli-
chen Beschriftung der Probenbehéltnisse.

3.3.6 BestimmungdespH-Wertsin Boden- und Wasser proben

Die wichtige BodenkenngroRe pH-Wert wird in bodenkundlichen Untersuchungen als phdnomenolo-
gische GroRe festgelegten Vorgehensweisen folgend bestimmt (DIN 19684:1977; Schaller 1988;
Schachtschabel et al. 1992). Der pH-Wert eines Bodens wird vom Salzgehalt der Bodenldsung beein-
fluBt, welcher im Freiland u. a. jahreszeitlichen Schwankungen unterliegt. Um auch bei zeitlich ver-
schiedener Probennahme der Bdden reproduzierbare und miteinander vergleichbare pH-Werte zu er-
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halten, erfolgt die Bestimmung in der Bodenkunde Ublicherweise in salzhaltiger Suspension (KCI,
CaCly). So wird z. B. mittels einer 0.01 m CaCl,-Ldsung eine Bodenldsung simuliert, wie sie &hnlich
in landwirtschaftlich genutzten Boden des gemaRigt-humiden Bereichs vorliegt. Zudem soll der Sus-
pensionseffekt verhindert werden, der sich darin dulert, da® der pH-Wert beim Eintauchen der Glas-
elektrode in die Bodensuspension durch Diffusionspotentiale an der Vergleichselektrode etwas tiefer
liegt als in der Uberstehenden, klaren Ldsung. Der pH(CaCl,) liegt meist unter dem pH(H,0)-Wert, da
H- und Al-lonen durch Ca-lonen ausgetauscht werden.

Zur Messung der pH-Werte wurde in der vorliegenden Arbeit eine EinstabmefRkette verwendet
(Greisinger electronic GmbH, Digital-pH/mV-Meter GPHR 1400 (Genauigkeit + 0.02 pH + 1 Digit),
pH-Elektrode GE 100 mit nachfulllbarem 3 M KCI-Elektrolyt). Vor den MeRserien wurde jeweils eine
Zweipunktkalibrierung (pH 7 und 4) unter Verwendung frischer Pufferlosungen durchgefihrt. Parallel
zum pH-Wert wurde die jeweilige MelRtemperatur bestimmt.

Die pH(CaCl,)-Werte samtlicher Bodenproben wurden unmittelbar nach der Probennahme im La-

bor bestimmt. Schaller (1988) entsprechend wurden je 20 mL ungesiebter feldfeuchter Waldboden
und 50 mL 0.01 M CaCl,-Lésung in einem Becherglas intensiv vermischt und mit Cellophan abge-
deckt mindestens 1 h stehengelassen. Nach der Ruhezeit wurden zwei Messungen vorgenommen, die
erste ohne vorheriges Rilhren, die zweite nach nochmaligem grindlichen Aufwirbeln. Dabei wurde die
Glaselektrode vorsichtig in die (lberstehende Lésung) der Bodensuspension eingetaucht. Meist
stimmten die Werte beider Messungen gut Uberein. Langzeitmessungen, in denen der pH-Wert alle
30 s notiert wurde, zeigten zudem, daB der pH-Wert etwa 5 ... 10 min nach dem Riihren konstant ist,
nur in seltenen Féllen lieB sich auch nach tber 30 min noch ein leichtes Ansteigen des pH-Werts beo-
bachten. Fiir Routinemessungen kann die erste Variante (d. h. ohne vorheriges Aufwirbeln) mit etwa
funfminltiger Wartezeit empfohlen werden.
Nach DIN 19684:1977 wurden zu jeweils 25 mL feldfeuchtem Moorboden 75 mL 0.01 M CaCl,-
Losung gegeben und die Proben nach intensivem Rihren mindestens 1 h abgedeckt stehengelassen.
Nach der Ruhezeit wurden die Proben direkt vorsichtig in der Uberstehenden Lésung gemessen. Das in
der DIN-Norm vorgeschriebene nochmalige Rihren vor der Messung fiihrte meist dazu, dal der pH-
Wert erst sank, um dann Uber Stunden hinweg langsam wieder anzusteigen und sich asymptotisch ei-
nem Endwert anzunéhern. Die (End)Werte beider Melvarianten stimmten gut Gberein.

Die pH-Werte der Regenwasser- und M oorwasser proben wurden ohne Ldsungszugabe mit dem
pH-Meter direkt gemessen (DIN 38404:1984). Da selbst leichtes Riihren sowohl ungefilterten als auch
(zu Testzwecken) gefilterten Moorwassers sofort zu einer Absenkung des gemessenen pH-Werts fihr-
te, welcher sich erst nach mehreren Stunden asymptotisch wieder einem Endwert naherte, und zudem
die Eintauchtiefe der Glaselektrode das MeRergebnis leicht beeinfluBte, wurde die Elektrode fur jede
Messung vorsichtig eingetaucht, mit einer Eintauchtiefe von etwa 3 ... 4 cm fixiert und die pH-Werte
tber einen langeren Zeitraum, in Einzelfallen bis zu 3 Stunden, abgelesen. Die angegebenen Werte
stellen die erreichten Endwerte dar. Da die Messung des pH-Werts ionenarmer Medien, d. h. deren lo-
nenstarke gering ist im Vergleich zu denen der Kalibrierungslésungen, zu fehlerhaften Ergebnissen
fuhren kann, wurden die pH-Werte einiger Wasserproben zusatzlich zum Vergleich mittels unter-
schiedlicher Elektroden bzw. Methodik bestimmt (1. Borner, TU BAF, pers. Mitt. 1994, 1996).



4 Auswahlkriterien und Charakterisierung der Unter suchungsgebiete

Entsprechend der im vorangehenden Kapitel beschriebenen methodischen VVorgehensweise wurden im
Rahmen dieser Arbeit schwerpunktmaRig Wald- und Moorbdden exponierter Lagen des sachsischen
Erzgebirges untersucht. Die Ubersichtskarte in Abb. 19 verdeutlicht die geographische Lage der Un-
tersuchungsgebiete nahe des Gebirgskamms. Beprobt wurden drei Fichtenwaldstandorte bei Holzhau
und Nassau im Osterzgebirge (bezeichnet als Holzhau, Nassau 1 und Nassau 2) sowie jeweils ein
Hochmoor in der N&he von Johanngeorgenstadt (Kleiner Kranichsee, Westerzgebirge), Rlbenau
(Schwarze Heide, Mittleres Erzgebirge) und Zinnwald-Georgenfeld (Georgenfelder Hochmoor, Ost-
erzgebirge). Zur Erweiterung der lokalen Betrachtungsweise wurden zwei weitere Untersuchungsge-
biete, ein Hochmoor des Harzes (Radauer Born, Niedersachsen) und ein Waldstandort in Oberschwa-
ben (Eggwald, Baden-Wiirttemberg), herangezogen.
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Abb. 19: Topographische Ubersichtskarte Sachsens und des angrenzenden tschechischen Erzgebirgsraums mit
den Untersuchungsgebieten am Erzgebirgskamm (@)

Um einen grundlegenden Vergleich zu ermdglichen, ist in Tabelle 13 und Tabelle 14 in tabellari-
scher Form eine allgemeine Charakterisierung der Beprobungsgebiete, u. a. beziglich der geogra-
phischen Lage, den klimatischen und geologischen Verhaltnissen und des Boden- bzw. Moortyps,
vorgenommen, sowie eine kurze Zusammenstellung der Beprobungen gegeben. Auf dieser Gegen-
tberstellung basierend werden im folgenden die wesentlichen Kriterien diskutiert, welche der Aus-
wahl der Untersuchungsgebiete zugrunde lagen. Zudem sind diese Betrachtungen wichtiger Bestand-
teil der Ergebnisdiskussion in Kap. 6 und Kap. 7.
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Tabelle 13: Allgemeine Charakterisierung der beprobten Waldgebiete bzw. Beprobungspunkte (Stand jeweiliges
Beprobungsjahr, d. h. 1994/96) und Zusammenstellung der einzelnen Bodenbeprobungen (Profile) sowie der da-
bei angesprochenen Bodentypen und Humusformen (vgl. Anhang D.1)

Beprobungspunkt | Holzhau | Nassau 1 | Nassau 2 Eggwald
Topograph. Lage Osterzgebirge, 40 km SSW Dresden, Landkreis Freiberg, Oberschwaben,
Entfernung zum Kamm ca.: Landkreis Ravens-
4 km 7 km 7 km burg
Forstrevier Holzhau Holzhau Holzhau Waldburg
Forstort / Distrikt LHirschhiubel” .Kannelberg* LJAuf den wiisten G- | Altdorfer Wald, Di-
tern® strikt Eggwald
Position Abt. 52 Abt. 162 Abt. 76 Distr. VI Abt. 7
Hohe (m 4. NN) 750 800 760 670
Mittlere Nieder- ca. 900 ca. 1000 ca. 900 ca. 1100 ?
schlage (mm/a)
Lufttemperatur ca.4..5 ca.4..5 ca.4..5 k.D.?
Jahresmittel (°C)
Geologischer Granite, Jungerer In- | Rhyolithoide Paragneis Jungmorane (Wirm)
Untergrund trusivkomplex (Granitporphyr von | (Freiberger Grauer
(Flaje Granit) Frauenstein) Gneis)
Waldgesellschaft Orealer Fichten- Orealer Fichten- Eumontaner Fich- Submontaner Fich-
bergwald bergwald tenwald tenwald
Bestockung 100 % Fichte 100 % Fichte 100 % Fichte 65 % Fichte, 25 %
(43 a; 16.5 m); (40 a; 16 m) (41a;15m) Tanne, 10 % Buche,
vereinzelt Eber- vereinzelt Larche
esche (42 ...87a,d 57 a;
& 26 m)
Dingung / Kalkung [ —/ Dolomitkalkung — / Dolomitkalkung — / Dolomitkalkung -/ -
erst ab 1997 erstim Herbst 1996 | erst im Herbst 1996
Beprobung 29.4.1994 28.8.1996 5.9.1996 8.7.1994
Koordinaten R: 54 02 400 R: 54 01 340 R: 53 98 845 R: 3551 650
(GauR-Kriger) H: 56 21 115 H: 56 24 090 H: 56 24 300 H: 52 89 700
Flache (cm?) 50x50 50x50 50x50 40x40
Endtiefe (cm) 12 (Profil) 55 32 18
33 (zusatzl. Probe)
Bodentyp Podsol-Braunerde Podsolierte Braun- Braunerde-Podsol Podsolige Para-
erde braunerde
Humusform Feinhumusreicher Feinhumusarmer ty- | Feinhumusarmer Feinhumusreicher
typischer Moder pischer Moder rohhumusartiger typischer Moder
Moder
Aufbereitung Trocknung (105 °C), Trocknung (max. ca. 40 °C),
Siebung (& 2 mm) Siebung (& 2 mm)

k. A. keine Angabe; k. D. keine Daten

2 vgl. Niederschlagsdaten Waldburg (750 m @. NN, ca. 3 km Entfernung zum Beprobungspunkt): Jahressummen
1973-93: & 1250 mm (R. Schlude, Forstrevier Waldburg, pers. Mitt. 1994, 2005)

2 vgl. Klimadaten Stadtwald Weingarten (620 m {. NN, ca. 7 km Entfernung zum Beprobungspunkt): mittl. jahrl.
Niederschlagssumme ca. 980 mm, Jahresmittel Lufttemperatur ca. 8 °C (G. Lupberger, Forstrevier Weingarten,
pers. Mitt. 1994)

Die Bezeichnungen der osterzgebirgischen Beprobungspunkte basieren auf dem jeweiligen Ausgangspunkt der
Probennahme (Anfahrt tber Holzhau bzw. Nassau). Die Angaben zu den Standorten entsprechen u. a. pers. Mit-
teilungen von V. Geyer, Forstrevier Holzhau, 1994-99, R. Schlude, Forstrevier Waldburg, 1994, 2005 und G.
John, Forstrevier Nassau, 1996. Samtliche Distanzangaben sind ,Entfernung Luftlinie“. Die Informationen zum
geologischen Untergrund wurden ergénzt durch Kardel (1996), Henningsen u. Katzung (1998), pers. Mitteilungen
von C. Wolkersdorfer, TU BAF, 1998 und die Geologischen Mef3tischblatter (1:25000) Nassau (GK 118), Alten-
berg-Zinnwald (GK 119) sowie Ravensburg (Blatt 8223) (Geologisches Landesamt Sachsen 1872; Geologisches
Landesamt Baden-Wirttemberg 1976). Die Klimadaten sind Schatzwerte und basieren auf pers. Mitteilungen von
V. Geyer, Forstrevier Holzhau, 199499, G. Lupberger, Forstrevier Weingarten, 1994 und R. Schlude, Forstrevier
Waldburg, 1994, 2005 sowie den in Anhang C.2 zusammengestellten Daten.
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Tabelle 14: Allgemeine Charakterisierung der beprobten Moorgebiete sowie der einzelnen Bodenbeprobungen
(Profile und Bohrkerne; vgl. Anhang E.1)

Beprobtes Moor

Kleiner Kranichsee

Schwarze Heide

Georgenfelder

Radauer Born

Hochmoor
Topograph. Lage Westerzgebirge, Mittleres Erzgebirge, | Osterzgebirge, Hochharz, 1 km O
3.5 km SW Johann- |1 km NW Ribenau; | 0.5 km SW Zinn- Torfhaus (Altenau)
georgenstadt; ca. 2 km Entfernung | wald-Georgenfeld;
Kammlage * zum Kamm Kammlage “

Héhe (m 4. NN)

Mittlere Nieder-
schlage (mm/a)

Lufttemperatur
Jahresmittel (°C)

Geologischer

925 ... 930 (ges.)
930 (Beprobung)

ca. 1050
ca.4..5

Granite, Jungerer In-

750 ... 765 (ges.)
760 (Beprobung)

ca. 900 ... 950
ca.45..55

Metagranitoide

840 ... 880 (ges.)
860 ... 875 (Dtl.)
865 (Beprobung)
979 (1961-90) 2
974 (1994) ?

4.3 (1961-90) ?
5.8 (1994) ?
Saure Vulkanite

785 ... 801 (ges.)
801 (Beprobung)

ca. 1450
ca.45°C

Brocken-Granit

Untergrund trusivkomplex (Ei- (Geflaserter Gneis) | (Teplitz-Altenberger
benstocker Granit) Quarzporphyr =
bzw. Phyllite (Anda- Teplice-Rhyolith)
lusitglimmerfels) ¥
Moortyp Vorw. ombrogenes | Ehemaliges Quell- Wasserscheiden- Vorwiegend ombro-
Wasserscheiden- muldenmoor moor (ges.), genes Sattelmoor
moor, in Teilberei- ombrosoligenes
chen ombrosolige- Einhangmoor (Dtl.)
nes Gehangemoor
GroRe (ha) 29 (NSG, Dtl.) V ca.9 ca. 150 (ges.) V 30 (inklusive Moor-
19 (Torfflache) 12 (NSG, Dtl.) fichtenwald)
9 (Torfflache, Dtl.) 14 (Hochmoor)
Max. Torftiefe (m) 9 (Dtl.) k. A. 3 (Dtl) 6.5
2004 max. erbohrte | 1995 max. erbohrte
Tiefe: 5.1m ¥ Tiefe: 2.2m®
Naturschutzgebiet | seit 1939 (Dtl.) - seit 1926 (Dtl.) seit 1954 ©
Beprobung 11.7.1996 30.8.1995 25.10.1994 (Profil) [ 3.11.1995
15.3.1995 (Gestein)
Koordinaten R: 45 48 060 R: 4591 630 R: 54 11 345 R: 36 06 974
(GauR-Kriiger) H: 55 87 075 H: 56 09 210 H: 56 22 295 H: 57 41 736
Profilflache (cm®) ” | ca. 40x40 ca. 44x55 ca. 52x55 ca. 18x21
Endtiefe Profil (cm) [ca. 26 ca. 33 ca. 50 ca. 22
Bohrungen 3 parallele Bohrun- | unter Profil: 2 paral- | unter Profil: 2 paral- | 3 parallele Bohrun-
genhbis4.8m lele Bohrungen bis lele Bohrungen bis | gen bis 6.2 m ¥

1.8m?®

22m?

Aufbereitung

Trocknung (max. ca. 45 °C)

k. A. keine Angabe * Die Kammoore erstrecken sich beidseitig der deutsch-tschechischen Grenze, wobei der
Grof3teil der Moorflache auf tschechischer Seite (Georgenfelder Hochmoor) bzw. deutscher Seite (KI. Kranichsee;
inkl. vollstandigen Moorkerns) liegt. % Daten der Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld (Anhang C.2, Tabelle C.3)
% Die Storungszone (Rehhibler Zug) verlauft unter dem Moorgebiet. 9 (M. Seifert-Eulen, LfUG Freiberg, pers.
Mitt. 2005) & (Seifert 1997) ® Das Oberharzer Moorgebiet wurde 1937 als Naturschutzgebiet einstweilig sicherge-
stellt, 1954 erfolgte die offizielle Ausweisung als NSG. 7 Ausgangsflache der Profilentnahme ® Die Bohrung wur-
de bis zum Liegenden des Moores, d. h. dem Verwitterungsmaterial des geologischen Untergrunds, durchgefiihrt;
die Endtiefe der Beprobung entspricht somit in etwa der Moorméchtigkeit am Standort.

Alle Distanzangaben sind ,Entfernung Luftlinie”. Die Angaben zu den Standorten im Erzgebirge entsprechen u. a.
Rudolph u. Firbas (1924), Bauer et al. (1974), Hempel (1974, 1977), Hempel u. Schiemenz (1986), Succow
(1988), Seifert (1997) sowie pers. Mitteilungen von M. Seifert, LFUG Freiberg, 1995, 1998, S. Leistner, Land-
ratsamt Aue-Schwarzenberg, 1996 und J. Heisig, Forstamt Olbernhau, 1998, 2005. Die Angaben zum Radauer
Born stammen aus Henrion (1982), Jensen (1987, 1990), Beug et al. (1999) und pers. Mitteilungen von L. Feld-
mann, TU Clausthal, 1995. Die Klimadaten zu den erzgebirgischen Hochmooren basieren zudem auf den in An-
hang C.2 zusammengestellten Werten. Die Informationen zum geologischen Untergrund wurden u. a. erganzt
durch Kardel (1996), Henningsen u. Katzung (1998), pers. Mitt. von C. Wolkersdorfer, TU BAF, 1998 und die
Geologischen Meftischblatter (1:25000) Altenberg-Zinnwald (GK 119), Z6blitz (GK 129) und Johanngeorgenstadt
(GK 146) sowie Bad Harzburg (Nr. 2304) (Geologisches Landesamt Sachsen 1872; PreuRBische Geologische

Landesanstalt 1927).
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Auswahlkriterien

Eine definierte Tiefenbeprobung ist eine wesentliche Voraussetzung fur die detaillierte Untersuchung
von RN-Migrationsprozessen in organischen Wald- und Moorbodenhorizonten. Vor allem Waldbdden
mit machtigen Humusauflagen und ausgeprégten, deutlich sichtbar voneinander abgrenzbaren Hori-
zonten bzw. Moore grofRer Torfmachtigkeit eignen sich zur Probenentnahme. Wie in Kap. 3.3.1 an-
gesprochen, werden bodenbildende Prozesse wie Verwitterung, Zersetzung und Humifizierung stark
von der klimatischen Situation einer Region beeinfluf3t. Ein kaltes, feuchtes Bodenmilieu hemmt den
Abbau organischer Substanz und fordert damit dessen Akkumulation (vgl. Klimadaten zu den Bepro-
bungsgebieten, Tabelle 13 u. Anhang C.2). Die Fichtenwaldbéden der klimatisch exponierten
Kammregionen des Erzgebirges sind dementsprechend h&ufig sehr stark saure Béden mit rohhumus-
artiger Auflage, welche organische Horizonte groRer Mdchtigkeit aufweisen und von Podsolierungser-
scheinungen geprégt sind (vgl. Dietrich 1968; Hunger 1994) — oft &hnlich den hier untersuchten
Braunerden (Tabelle 13). Auch fir die Entwicklung ombrogener Hochmoore waren bzw. sind die
Klimabedingungen am Erzgebirgskamm giinstig (Tabelle 14 u. Anhang C.2; vgl. zusétzliche Klimada-
ten in DWD 1996, 1997, 1998, 1999 und entsprechenden Publikationen fritherer Jahre). VVorausset-
zung des Hochmoorwachstums ist bei geméaRigten Temperaturen ein Niederschlagsnetto, welches grof3
genug ist, um den Wasserhaushalt des Moorkérpers vollig unabhangig vom Mineralbodenwasser zu
unterhalten. Zudem sind hohe Wassersattigungsgrade der Luft (z. B. Nebel) und das Fehlen langerer
Austrocknungsperioden ndétig (Overbeck 1975). Fiir die Untersuchung der vertikalen RN-Verteilung
im Boden ist ein hohes jéhrliches Moorwachstum von Vorteil, da es eine bessere zeitliche Auflosung
im entstehenden Torfkdrper bewirkt. Bei den beprobten Moorkomplexen handelt es sich um Hoch-
moore unterschiedlicher Erscheinungsformen und Entwicklungsstadien.

Sowohl die klimatische Exposition als auch die im folgenden diskutierten weiteren Depositionsbe-
dingungen der Standorte am Erzgebirgskamm sind wesentlich von der Topographie des gesamten Erz-
gebirges gepréagt (Wagenbreth u. Steiner 1990; Maerker u. Paulig 1993; Henningsen u. Katzung 1998).
Das Osterzgebirge stellt ein groRziigig wirkendes Landschaftsbild mit wenig hervortretenden Télern
dar und erreicht Hohen bis zu 900 m 0. NN. Das Westerzgebirge dagegen ist von unruhigen, abwechs-
lungsreichen Landschaftsformen bis iber 1000 m 0. NN geprégt, in deren stark gegliederter Oberfla-
che die Téler oft bis zu 300 m tief eingeschnitten sind und dessen hochste Erhebung auf deutschem
Gebiet der Fichtelberg mit 1214 m 0. NN ist. Das Tal der Fl6ha stellt die natirliche Grenze zwischen
Ost- und Westerzgebirge dar (Abb. 19).

Aus der charakteristischen Form des Erzgebirges — einer nach Nordwest schraggestellten Pultschol-
le, welche zum béhmischen Becken hin schroff abfallt und nach Norden bis in den Leipziger Raum
hin allméhlich abdacht — ergeben sich typische Klimabedingungen. Die besondere Windexposition
verstérkt die Deposition von Staub- und Aerosolpartikeln, und damit auch von RN und Schadstoffen,
sowohl aus lokalen bzw. regionalen Quellen als auch durch den Ferntransport (vgl. auch ,,Béhmische
Nebel“, Kap. 5.1).

Zudem stellt die Kammlinie die Hauptwasserscheide dieses Mittelgebirges dar, was die dort lokali-
sierten Hochmoore in ihren Ausbildungsformen wesentlich beeinflut hat. Die im Erzgebirge und im
Harz untersuchten Hochmoore bildeten sich in speziellen Gelandeformen unter unterschiedlichen Ver-
nassungssituationen, wie schon an den Namen der Moortypen — Kamm-, Sattel-, Einhang-, Wasser-
scheiden- und Quellmuldenmoor — zu erkennen ist (vgl. Tabelle 14).

Nach Suden zur ansteigenden Gebirgslage hin nehmen die Niederschlége zu und die Temperaturen
ab. So betrug z. B. 1995 am Fichtelberg das Tagesmittel der Lufttemperatur 3.5 °C; bei einer durch-
schnittlichen jahrlichen Niederschlagsmenge von 1493 mm konnten 187 Tage geschlossener Schnee-
decke und 281 Nebeltage, jedoch nur 128 frostfreie Tage verzeichnet werden (DWD 1998). Geringfii-
gig abgeschwacht kann diese klimatische Extremlage auch fur die beprobten Gebiete im oberen Erz-
gebirge verzeichnet werden, wie die Klimadaten zeigen (Anhang C.2). Die Bedeutung des Nebels fiir
den Stoffeintrag der hier betrachteten Gebiete ist somit nicht zu unterschétzen (vgl. Kap. 5).

Ein weiteres, im Erzgebirge eng mit der exponierten Kammlage verbundenes Kriterium ist die
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Auswahl von Standorten mit extremer atmosphérischer Deposition. Dieses Kriterium betrifft sowohl
die hauptséchlich durch den Kernwaffenfallout und nach dem Tschernobyl-Unfall eingebrachten
kinstlichen als auch die kosmogen gebildeten RN. Wie in Kap. 2.3 erlautert, wurden in Stiddeutsch-
land nach dem Reaktorunfall 1986 vergleichsweise hohe RN-Konzentrationen deponiert. Bodenproben
aus Oberschwaben eignen sich aus diesem Grund sehr gut, um Transportprozesse des Cs zu untersu-
chen. Wahrend **Cs aufgrund der vergleichsweise kurzen Halbwertzeit in Umweltproben mit geringe-
ren "**Cs-Anfangskonzentrationen inzwischen nur noch mit groRen statistischen Unsicherheiten be-
stimmt werden kann, ist es in den stéarker belasteten Bdden suddeutscher Waldgebiete noch langere
Zeit besser detektierbar. In diesen Proben wird jedoch die Auswertung von RN niedrigerer Konzentra-
tionen durch die hohen **¥’Cs-Gehalte erschwert oder sogar verhindert (hoher Comptonuntergrund des
37Cs im y-Spektrum, vgl. Kap. 3.1.1). In den untersuchten Gebieten des Erzgebirges wurde die Radio-
aktivitat in der direkten Folgezeit des Tschernobyl-Unfalls in geringeren Konzentrationen eingetragen
als in Suddeutschland, hauptséchlich aufgrund der trockeneren Wetterlage und der vorherrschenden
Luftstromungen (vgl. Kap.1.4; Anhang C.1 u. Monatliche Niederschlagsberichte des Meteorologi-
schen Dienstes der DDR fiir die Bezirke Dresden und Karl-Marx-Stadt, entsprechend pers. Mitteilung
von H. Fischer, Klingenberg, 2005; SAAS 1987a, 1988b). Somit sind in erzgebirgischen Bodenproben
RN wie '#Sb, deren Eintrag 1986 vergleichsweise gering war, oder auch das kosmogene 'Be, dessen
Vollenergielinie im y-Spektrum bei 477.6 keV und damit auf der Comptonkante des **'Cs liegt, y-
spektrometrisch gut zu bestimmen. Allerdings ist dieser Vorteil bei RN kiirzerer Halbwertzeiten (z. B.
1253Sh) auf die ersten zwei Jahrzehnte nach dem Tschernobyl-Unfall beschrankt. Erst in den tieferen,
mineralischen Horizonten der Waldbdden flihren die hohen Gehalte an RN der natlrlichen Zerfallsrei-
hen im Untergrundgestein zu einer erhohten Impulsrate des Spektrenuntergrunds, v. a. durch die
Comptonkontinua. Hier sind jedoch kaum noch kinstliche oder kosmogene RN zu erwarten. Aus die-
sen Griinden stellen die relativ ungeschiitzten Kammlagen glinstige Untersuchungsstandorte dar, um
sowohl trockene als auch nasse Deposition unterschiedlicher Herkunft zu erfassen.

Wie Abb. 19 zeigt, befinden sich sdémtliche im Erzgebirge beprobten Waldstandorte im Osterzge-
birge, die Moore jedoch jeweils im Ost-, Mittleren und Westerzgebirge. Betrachtet man den geologi-
schen Untergrund der Standorte, so werden die Vorteile dieser Wahl deutlich (Tabelle 13 u.
Tabelle 14). Fur die Gesteine der drei Waldgebiete (Granit, Granitporphyr und Gneis) sind entspre-
chend den in Abb. 1 dargestellten Literaturwerten deutlich unterschiedliche spezifische Aktivitaten des
28U und z. T. auch des ***Th zu erwarten (s. Gesteinstypen Granite, Rhyolithoide und Paragneis). Bei
vergleichbaren Eigenschaften beziiglich Klima, Bestockung, Bodentyp und Humusform sind somit
gunstige Voraussetzungen zur Untersuchung der Verteilung von nattrlichen RN und eventueller Un-
gleichgewichte innerhalb der natlrlichen Zerfallsreihen in den Horizonten von Fichtenwaldbdden ge-
geben. Da die jeweilige Auspragung der Bodenhorizonte an den Standorten dennoch unterschiedlich
ist, eignen sich die Profile dazu, Unterschiede und Gemeinsamkeiten des Migrationsverhaltens der
klinstlichen und kosmogenen RN aufzuzeigen. In den Hochmooren ist ein eher geringer Einflul} des
geologischen Untergrunds auf die RN-Tiefenverteilungen, d. h. nur in den direkt aufliegenden Torf-
schichten, zu erwarten. Statt dessen hatte hier das Untergrundgestein wéhrend der Bildung eines Moo-
res die Funktion der Abdichtung nach unten zu erfiillen und war damit neben der bendtigten speziellen
klimatischen Situation eine der wesentlichen Voraussetzungen fir die Entstehung und Entwicklung
des Moores uberhaupt (Tabelle 14: Granit bzw. Andalusitglimmerfels, Gneis und Quarzporphyr; vgl.
Abb. 1: Gesteinstypen Granite bzw. Phyllite, Metagranitoide und Saure Vulkanite).

Als letztes Kriterium ist die in Kap. 3.4 angesprochene Auswahl weitgehend anthr opogen unbe-
einfluldter Standorte anzufiihren, welche Bodenprofile mit méglichst ungestértem Stofftransport ge-
waéhrleisten soll. Storfaktoren sind z. B. Bodenbearbeitung, Bepflanzung, Entwdsserung, Diingung und
Kalkung. Die Waldstandorte konnten diesbeziiglich relativ problemlos nach Absprache mit dem jewei-
ligen Revierforster ausgewahlt werden. Es wurde auf geringe Bodenbeeintrachtigung bei Pflanzung
und Pflege der aktuellen Bestockung Wert gelegt, wobei zu beachten ist, dal? die Bodenentwicklung an
sich wesentlich alter ist. In den beprobten osterzgebirgischen Waldgebieten beispielsweise wurden
wahrend des Zeitraums der Probennahmen bzw. der vorangegangenen zehn Jahre keine forstlichen
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MaRnahmen — von immissionsbedingten Schadholzentnahmen abgesehen — durchgefiihrt (V. Geyer,
Forstrevier Holzhau, pers. Mitt. 1998). Auf die Moorstandorte sind diese Kriterien nur eingeschrankt
anwendbar. Vor allem das Georgenfelder Hochmoor wurde seit dem Mittelalter durch montanwirt-
schaftliche Aktivitaten beeinflul3t, in wesentlich geringerem Mal3e trifft das auch fur den Kleinen Kra-
nichsee zu (Bauer et al. 1974; Hempel 1974, 1977; Hempel u. Schiemenz 1986; Wagenbreth et al.
1990). Die Schwarze Heide blieb zwar vom Bergbau verschont, wurde jedoch zu Beforstungszwecken
trockengelegt (Seifert 1997; M. Seifert, LFUG Freiberg, pers. Mitt. 1995, 1998; J. Heisig, Forstamt
Olbernhau, pers. Mitt. 1998, 2005). Die Entwasserungsmaflnahmen hinterlieen ihre Spuren u. a. in
Form von Sackungen des Moorkorpers und Mineralisierung der oberen Torfschichten. Das Hochmoor
Radauer Born im Hochharz entspricht mit seiner maximalen Torfmachtigkeit von tiber sechs Metern
und der (im Sattelbereich des Moores) andeutungsweise uhrglasférmig aufgewdélbten Oberflache am
ehesten dem “Hochmoor im eigentlichen Sinne“ und stellt einen idealen Vergleichsstandort fiir die
Untersuchungen dieser Arbeit dar. Anthropogene Einflisse wie Entwasserung und Torfstich spielten
in der Vergangenheit eine geringe Rolle, so dal? hier ein nahezu ungestort gewachsener Torfkorper
vorliegt (Henrion 1982; Jensen 1987; Jensen 1990; L. Feldmann, TU Clausthal, pers. Mitt. 1995).



5 Messungen zum atmosphérischen Eintrag von Radionukliden

5.1 Eintrag mit dem Niederschlag

Um die RN-Verteilung in Bdden diskutieren zu kdnnen, ist es nétig, Art und Menge der Stoffeintrage
aus der Atmosphére zu erfassen. Wie Untersuchungen zum Eintrag von ‘Be und *°Pb (Turekian et al.
1977; Todd et al. 1989; Wallbrink u. Murray 1994) oder auch der Deposition von ®*Ru, ***Cs und
37Cs aus dem Tschernobyl-Fallout in der nérdlichen Schweiz (Santschi et al. 1988) zeigen, entstammt
ein Grol3teil der Gesamtdeposition i. allg. dem Niederschlag, wobei die RN, in gel6ster Form oder an
Aerosolpartikeln gebunden, ausgewaschen werden und auf die Erdoberflache gelangen (vgl. Kap. 2).
Um eine Vorstellung des aktuellen Eintrags zu gewinnen, wurden stichprobenartig sieben auf dem Ge-
lande der Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld gesammelte Regenwasserproben entsprechend
Kap. 3.3.4 aufbereitet und y-spektrometrisch untersucht (Tabelle 15). Die Messungen wurden anhand
der WD-Kalibrierung unter Beachtung der Selbstabsorption ausgewertet. Da die Probenform nur an-
néhernd der des WD-Behalters entspricht und die Probenmatrix nicht als homogen betrachtet werden
kann, ergibt sich zusatzlich eine systematische Abweichung in der Gréenordnung von 10 ... 20 %.

Tabelle 15: RN-Aktivitatskonzentrationen und pH-Werte der Regenwasserproben (1995, Wetterstation Zinnwald-
Georgenfeld; Kap. 3.3.4) sowie errechneter Jahreseintrag

Sammel- | pH-Wert Be? K “Opp **Ra-Folg. *2Th-Folg.
zeitraum 2 Bg/L mBg/L mBg/L mBg/L mBg/L
14.3.-21.3. 3.9 2.17 +0.05 n. n. 235 + 80 11.8+3.1 18.8+2.3
21.3.-28.3. 4.1 3.19+0.03 n.n. 106 + 26 2.4+10 34+11%
28.3-4.4. 4.0 2.41 +0.03 n. n. n. n. 53+1.1 3.56 + 0.60
4.4.-11.4. 4.1 3.26 + 0.04 17.2+9.2 177 £37 9.6+1.4 17.4+1.07
11.4.-18.4. 43 1.93 +0.02 9.6+45 101 + 20 0.96 + 0.61 1.80 +0.43
18.4.-25.4. 4.2 5.69 + 0.07 42 + 20 344 + 75 11.0+26 129+15
25.4.-2.5. 4.2 3.92 + 0.04 n.n. 415 + 47 39+14 n. n.
11.-18.4. / Faltenfilter 0.07 £0.01 n.n. 13+12 0.85+ 0.50 0.88 +0.46 %
11.-18.4./Rickstand | 2.00 % 0.02 46+4.1 94 + 19 0.63 +0.54 2.11+0.31
Eintrag in Bg/(m® a) * - 12+4 230 + 20 75+0.8 9.6 +0.5

n. n. nicht nachweisbar

Y hach der Probennahme im Labor ohne Lésungszugabe direkt gemessen (Mef3temperatur 20 °C; Kap. 3.3.6)
% Werte zerfallskorrigiert auf die Mitte des jeweiligen Sammelzeitraums

% 228p¢ nicht nachweisbar

 Ungleichgewicht zwischen *®*Ac und seinen Folgern

% perechnet unter Verwendung der Monats- und Jahressummen der Niederschlage 1995 an der Wetterstation
Zinnwald-Georgenfeld (Anhang C.2, Tabelle C.3)

In den Regenproben waren teilweise wenige Folgenuklide starkerer Emissionswahrscheinlichkeiten
der ®U- und #**Th-Zerfallsreihen detektierbar (Tabelle 15): die *°Ra-Folger ?*Pb (295 und 352 keV)
und #Bi (609 und 1120 keV), *°Pb (47 keV) sowie die “*Th-Folger “*Ac (338 und 911 keV), ??Pb
(239 keV) und “®TI (583 keV). Die sehr geringen Aktivitatskonzentrationen betragen maximal
12 mBg/L (**Ra-Folger), 415 mBg/L (**°Pb) und 19 mBg/L (**Th-Folger). In der Probe vom 21.—
28.3.1995 ist *®Ac nicht nachweisbar. In der Probe vom 4.-11.4.1995 (ibersteigt die Aktivitatskonzen-
tration des *®Ac deutlich die seiner Folger.

Die ?°Pb-Aktivitatskonzentrationen liegen in der GréRenordnung der Literaturwerte vergleichbarer
Breitengrade (Peirson et al. 1966; Gavini et al. 1974; Fukuda u. Tsunogai 1975; Todd et al. 1989). Wie
Gavini et al. (1974) anhand der Untersuchungen von 48 Regenereignissen zeigen, kénnen die #°Pb-
Gehalte in Regenwasser stark variieren (28 ... 413 mBq/L; Fayetteville, Arkansas, USA, 1973/74).

In den Jahren 1992-94 an der Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld mittels mehrerer Totalisatoren
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(,,bulk“-Sammler; vgl. Bozau 1995) im Niederschlag bestimmte U- und Th-Konzentrationen betrugen
maximal 0.06 pg/L bzw. 0.02 pg/L (Matschullat et al. 2000). Daraus errechnen sich Aktivitatskonzen-
trationen von 0.7 mBg/L (***U) bzw. 0.08 mBg/L (***Th), welche deutlich unter den hier gemessenen
Werten fiir Folgenuklide der ?**U- und ***Th-Zerfallsreihen liegen (Tabelle 15). Ursachen hierfiir
kdnnten z. B. die unterschiedlichen Probennahme- und Aufbereitungstechniken sein, als auch die sehr
unterschiedlichen Sammelzeitrdume. Prinzipiell sammeln die verwendeten Totalisatoren sowohl die
nasse als auch einen gewissen Prozentsatz der trockenen Deposition (Bozau 1995). Die nicht gelsten
Bestandteile des gesammelten Niederschlagswassers wurden allerdings in den Untersuchungen von
Bozau (1995) und Matschullat et al. (2000) nicht erfal3t, da die Proben vor der Analyse (der Kationen)
dekantiert wurden. Beim Vergleich des gewéhlten Probenaufbereitungsschemas mit einem Aufberei-
tungsverfahren, bei dem die Proben vor der Analytik mit HNO; angesduert, 24 h geschittelt und da-
nach erst dekantiert wurden, ergaben sich laut Bozau (1995) erhebliche Konzentrationsunterschiede,
V. a. von ,,Spurenelementen® wie Zn.

Obwohl der in der vorliegenden Arbeit verwendete ANTAS prinzipiell nur bei Regen und Schnee
ge0ffnet, bei Trockenheit jedoch geschlossen ist (Kap. 3.3.4), kénnen auch wéhrend Niederschlagser-
eignissen organische Partikel (z. B. Pollen, Sporen, Insekten- und Vegetationsbruchstticke) und Staub-
partikel wie Boden-, Rul3- und Aschepartikel oder Mineralstaub (z. B. Saharastaub) in den Sammler
gelangen (vgl. Kap. 5.2). Dartiber hinaus wurde beobachtet, daR der Niederschlagssensor des Geréts
teilweise auch auf Nebelnassen oder Reifablagerungen reagierte, was falschlicherweise zum Offnen
des Deckels auRerhalb von Niederschlagszeitrdumen fuhrte (R. Kristof, Wetterstation Zinnwald-
Georgenfeld, pers. Mitt. 2004); es ist allerdings fraglich, ob dies im hier untersuchten Zeitraum (ber-
haupt vorgekommen ist. Da die in Tabelle 15 aufgefihrten Werte anhand y-spektrometrischer Mes-
sungen der Gesamtproben (Filterpapiere aller drei Aufbereitungsschritte; Kap. 3.3.4) bestimmt wur-
den, sind héhere Konzentrationen der *®U- und ***Th-Folgenuklide, im Vergleich zu den oben ge-
nannten Literaturwerten, somit durchaus plausibel (vgl. Probe 11.-18.4.1995, s. u. Diskussion der Ein-
zelmessungen der Filterpapiere).

Eine weitere Ursache fir die Unterschiede kdnnte eine ungleichmaBige Flachenverteilung der De-
position, selbst in lokalem Mal3stab, sein. Bozau (1995) konnte teilweise sehr grofie Konzentrationsun-
terschiede im Niederschlagswasser der jeweils vier Totalisatoren, welche an jeder Mefstation des Pro-
jekts installiert waren, beobachten. Es wird darauf hingewiesen, daf3 bei derartigen Untersuchungen
die MefBunsicherheiten der Elementkonzentrationen zumeist vernachldssigbar sind im Vergleich zu
den zeitlichen und raumlichen Streuungen der Konzentrationen in den Niederschlagsproben (Ulrich et
al. 1986; Bozau 1995; Matschullat u. Bozau 1996).

Die genannten Faktoren, im speziellen bezliglich unterschiedlicher Probennahme- und Aufberei-
tungstechniken, kdénnten zudem die Beobachtung erklaren, daR die 219pph_Aktivitatskonzentrationen in
der bodennahen Umgebungsluft, welche von atmospharisch eingetragenem #°Pb (vgl. Kap. 2.1) do-
miniert werden, und auch die des kosmogenen 'Be (s. u.; vgl. Kap. 2.2) recht gut mit Literaturwerten
vergleichbar sind, wahrend die Aktivitatskonzentrationen der 2*U- und 2*Th-Folgenuklide sowie des
K (s. u.) teilweise deutlich iiber den Literaturangaben liegen.

“OK war nur in drei Niederschlagsproben mit groRer MeRunsicherheit detektierbar. Diese Werte lie-
gen in derselben GroRenordnung bzw. eine GréRenordnung tber den “°K-Aktivitatskonzentrationen,
welche sich aus den (mit der Niederschlagsmenge gewichteten) Jahresmitteln der Konzentrationen von
Kalium im Niederschlagswasser an der Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld 1994-97 (LfUG 1995,
1996, 1997, 1998) berechnen lassen. Wie monatliche MeRwerte an finf MeRpunkten im Osterzgebirge
zeigen, konnen die K-Gehalte im Niederschlag jedoch sehr starken Schwankungen unterliegen: Im
Zeitraum Mai 1992 bis April 1994 lagen die K-Gehalte des mittels mehrerer Totalisatoren an der Wet-
terstation Zinnwald-Georgenfeld gesammelten Niederschlags im Bereich 0.07 ... 5.52 mg/L (Bozau
1995; Matschullat u. Bozau 1996); dies entspricht “’K-Aktivitatskonzentrationen von 2 ... 170 mBg/L.
Relativ hohe K-Eintrdge werden nicht nur im Osterzgebirge, sondern auch in anderen Regionen beo-
bachtet (Ulrich et al. 1986; Bozau 1995). Erhéhte K-Konzentrationen im Sommerhalbjahr kdnnen v. a.
durch pflanzlichen Eintrag erklart werden; aus der VVegetation ausgewaschenes K kann iber die soge-



Atmospharischer Eintrag 67

nannte (Re-)Insertion auch zu einer Beladung des Freilandniederschlags fiihren (Ulrich et al. 1986;
Bozau 1995).

Das kosmogene 'Be war das einzige sehr gut zu detektierende RN mit Aktivitatskonzentrationen
von 1.9 ... 5.7 Bg/L. Die Werte bewegen sich im Bereich der Literaturangaben fiir ‘Be im Nieder-
schlag, z. B. 0.59 ... 2.7 Bg/L (Milford Haven, UK; Peirson 1963), 0.7 ... 2.2 Bg/L (Heidelberg;
Schumann u. Stoeppler 1963), 0.57 ... 3.7 Bg/L (Norfolk, Virginia, USA; Todd et al. 1989) und
0.02 ... 5.9 Bg/L (Canberra, Australien; Wallbrink u. Murray 1994).

37Cs war in den Regenwasserproben nicht nachweisbar; die NWG fiir das Cs-Isotop lag bei diesen
Messungen im Bereich 1.0 ... 4.3 mBqg/L (fur Regenwasservolumina von 2 ... 10 L und Mef3zeiten
von tiber 3 d). Schon 1992/93 betrugen die in Dénemark an zehn MeRstationen gemessenen **'Cs-Ein-
trédge im Niederschlag im Mittel nur etwa 1.5 mBg/L (Aarkrog et al. 1995). Als Hauptursache fir die
meist geringen Konzentrationen in Regen- und Luftproben im europédischen Raum nach 1986 kann
(lokale) Resuspension von Tschernobyl-biirtigem **'Cs angesehen werden (Cambray et al. 1989; vgl.
Kap. 5.2).

Die drei Filterpapiere der Nieder schlagsprobe 11.-18.4.1995 wurden zusétzlich einzeln y-spek-
trometrisch gemessen (vgl. Kap. 3.3.4); diese Probe wies mit 10.3 L das héchste Sammelvolumen auf.
Wie Tabelle 15 zeigt, sind die Ergebnisse der Einzelmessungen (s. tabellierte Ergebnisse fir Faltenfil-
ter und Rickstand) und der Messung des Gesamtpakets der Filter weitestgehend konform. Im Falten-
filter (erster Filterschritt) war nur “°K nicht detektierbar; zwar konnte auch der ***Th-Folger *®Ac nicht
nachgewiesen werden, wohl aber die Folgenuklide #?Pb und 2®TI. Im y-Spektrum des Mikrofilters
dagegen (zweiter Filterschritt) war keines der RN nachweisbar, wahrend im Eindampfrickstand alle
aufgefuhrten RN gemessen werden konnten.

Der Vergleich der Ergebnisse zeigt, daB ?°Pb zu nur etwa 20 % in der ersten Filterung aufgefangen
wurde, der GroRteil also im Rickstand vorliegt. Mit Gber 95 % der Gesamtaktivitatskonzentration ist
das kosmogene 'Be noch wesentlich ausgepragter im Riickstand akkumuliert. Dies ist ein plausibler
Befund, da angenommen werden kann, daf3 bei den vorliegenden pH-Werten das freie, unkomplexierte
Be?*-lon dominiert und Be somit gut wasserl6slich ist, und da auch Schwermetalle wie Pb in Aeroso-
len bei derartig niedrigen pH-Werten zunehmend in Ldsung gehen und als lonen mit dem Nieder-
schlag eingetragen werden (vgl. Thor u. Zutshi 1958; Lindberg u. Harriss 1983; Olsen et al. 1985;
Gaffney et al. 1994; Ulrich 1997; Norton et al. 2000; vgl. Stabilitatskonstanten bzw. Speziationsdia-
gramme, z. B. in Fairhall 1960, Baes u. Mesmer 1976 und Stumm u. Morgan 1996). Laut Bozau
(1995) ist bei derartigen Untersuchungen nicht auszuschlieBen, dall Elemente wie Pb mit ebenfalls
eingetragener organischer Substanz wahrend des Beprobungszeitraums im Sammelkanister hochmole-
kulare metallorganische Komplexe bilden, die im Filter zuriickgehalten werden kénnen. In diesem Fall
ware ein erhohter Anteil des Pb aus dem Niederschlagswasser herausgefiltert worden, und der ur-
sprunglich im Regenwasser ,,geldste” — d. h. ionar, kolloidal oder in partikularer Form < 0.45 um vor-
liegende — Prozentsatz an Pb ware noch héher anzusetzen.

K st vollstandig im Eindampfriickstand akkumuliert, was darauf verweist, da3 das Element vor-
wiegend ionar, d. h. als einwertiges K*-Kation, vorliegt (vgl. Schachtschabel et al. 1992; Stumm u.
Morgan 1996). Die ***Th-Folger sind mit etwa 70 % im Riickstand enthalten. DaR **Ac nur im Riick-
stand detektierbar war, nicht jedoch im Faltenfilter, weist darauf hin, daR das Nuklid ebenfalls ,,gel6st*
im Regenwasser vorliegt. Im Fall der “°Ra-Folger 4Rt sich aufgrund der sehr geringen, von groRen
MeRunsicherheiten behafteten Werte keine genaue Aussage zur Verteilung zwischen den Fraktionen
machen.

Auf der Basis der im Niederschlag gemessenen Aktivititskonzentrationen (Tabelle 15) und der
Monats- und Jahressummen der Niederschldge des Jahres 1995 an der Wetterstation Zinnwald-
Georgenfeld (DWD 1998; Anhang C.2, Tabelle C.3) wurde der Jahreseintrag der langlebigen RN
abgeschatzt (Tabelle 15). Dabei wurde z. B. zu erwartenden jahreszeitlichen Schwankungen der Ayon.-
Werte keine Rechnung getragen; die angegebenen Unsicherheiten beinhalten nur die aus der Messung
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herriihrenden Unsicherheiten (vgl. Kap. 3.1.3) und wurden entsprechend den GesetzmaRigkeiten fur
die Fortpflanzung von MeRunsicherheiten errechnet.

Fiir "Be ist sind derartige Berechnungen problematisch aufgrund der kurzen Halbwertzeit des Nuk-
lids und der hohen Variabilitat der durch individuelle Regenereignisse eingetragenen 'Be-Aktivitaten
(Olsen et al. 1985; Brown et al. 1989; Wallbrink u. Murray 1994). Die korrekte Bestimmung jéhrlicher
"Be-Gesamtdepositionsraten (bzw. auch ,,durchschnittlicher kumulativer Flachenkonzentrationen® in
Bg/m?, vgl. Wallbrink u. Murray 1994) erfordert idealerweise kontinuierliche, mehrjahrige Beprobun-
gen der nassen und trockenen Deposition und moglichst kurze Beprobungsintervalle. Literaturwerte
ortsabhangiger 'Be-Eintrége sind in Tabelle 2 zusammengestellt (vgl. Kap. 2).

Unter der zuvor diskutierten Voraussetzung, daR ein GroRteil der *°Pb-Gesamtdeposition dem
Niederschlag entstammt (Turekian et al. 1977; Todd et al. 1989), ist der hier bestimmte *°Pb-
Eintragswert nasser Deposition von (230 + 20) Bg/(m? a) in der GroRenordnung eines berechneten
Eintragswerts fir kontinentale Gebiete von < 220 Bg/(m? a) (Krishnaswami u. Lal 1978; El-Daoushy
1988), liegt jedoch tiber dem von H. Dorr 1989, zitiert in Gellermann et al. (1992) angegebenen Wert
von (100 # 50) Bg/(m? a) filr Westeuropa (Tabelle 1). Allerdings zeigen die in Moore u. Poet (1976)
zusammengestellten *°Pb-Eintragswerte fiir die gemaRigte Klimazone der Nordhalbkugel (kontinenta-
le Gebiete) von 130 ... 330 Bg/(m” a), daB der Eintrag je nach Lokalitat stark variieren kann, so daf
der hier bestimmte Wert, auch aufgrund der sehr exponierten Lage der Wetterstation Zinnwald-
Georgenfeld, plausibel ist.

Der “°K-Eintragswert von (12 + 4) Bg/(m? a) liegt ebenfalls in der GréRenordnung entsprechender
Literaturwerte. Bozau (1995) errechnete K-Eintrdge von 3.8 kg/(ha a) und 8.9 kg/(ha a) fur die beiden
Untersuchungsjahre an der Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld (s. 0.); diese entsprechen “°K-Ein-
tragswerten von 12 Bg/(m?a) und 28 Bg/(m?a). Die vom LfUG 1994-96 an der Wetterstation be-
stimmten K-Eintrage sind geringer und betragen 0.7 kg/(ha a), 2.0 kg/(ha a) und 0.5 kg/(ha a) (LfUG
1995, 1996, 1997), woraus sich “’K-Werte von 2.2 Bg/(m? a), 6.2 Bg/(m?a) und 1.5 Bg/(m? a) erge-
ben.

Wie in Kap. 4 angesprochen, ist am Erzgebirgskamm neben hohen jahrlichen Niederschlagsmen-
gen eine groRe Anzahl von Nebeltagen zu verzeichnen (vgl. Anhang C.2, Tabelle C.3). Nebel bildet
sich, indem Wassertropfchen aus wassergesattigter Luft an vorhandenen Aerosolpartikeln kondensie-
ren. Dabei kénnen sich Aerosolkomponenten in den Nebeltropfchen 16sen und Gase wie NO,, SO,
NH; und HCI absorbiert werden. Meist enthalten Nebeltropfchen (deren Durchmesser wesentlich klei-
ner ist als der von Regentropfen) um ein bis zwei GroBenordnungen hdhere Konzentrationen an
Schadstoffen, d. h. sauren Komponenten, Schwermetallen und organischen Verunreinigungen, als Re-
genwasser (Sigg u. Stumm 1994; Stumm u. Morgan 1996). Dementsprechend ist das Niederschlags-
wasser von Nebel oft stark sauer (auch Fuhr et al. 1986; Conradt u. Horstmann 1996; Zimmermann u.
Zimmermann 2002). Wahrend Regenwolken oft tiber Hunderte von Kilometern transportiert werden
und dabei aus weiten Gebieten Gase und Aerosole aufnehmen konnen, spiegelt die Nebelzusammen-
setzung eher die lokalen Verhaltnisse wider, da der Nebel meist in tieferen Luftschichten gebildet wird
(Sigg u. Stumm 1994; Stumm u. Morgan 1996). Dabei kdnnen die in den Kammlagen der Mittel- und
Hochgebirge von den Baumkronen ausgekdmmten Nebeltropfchen eine Erhéhung der Jahresnieder-
schlagssummen von tber 150 % bewirken (J. Grunow 1955, zitiert in Krieter 1991).

Der Eintrag lber den Nebel wird von automatisch schlieBenden Niederschlagssammlern, wie dem
hier verwendeten, im Prinzip nicht erfalt (E. Kamenz, Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld, pers.
Mitt. 1995). Generell ist der Nebelniederschlag quantitativ kaum mefRbar (vgl. Stumm u. Morgan
1996; Matschullat u. Kritzer 1997), und wird in der Literatur, wenn tberhaupt, oft nur qualitativ ange-
sprochen. Fur die Eintragssitutation am Erzgebirgskamm spielt der Nebel jedoch eine wesentliche
Rolle (Beer et al. 1997) und sollte in die Betrachtungen mit einbezogen werden. Eine ortstypische Er-
scheinung sind die sogenannten ,,Béhmischen Nebel“, die bei Inversions- und Stdwetterlagen (v. a.
bei ausgeprégten Siidostlagen) aus dem béhmischen Becken und dem Egergraben iber den Gebirgs-
kamm streichen (Bauer et al. 1974; Beer et al. 1997; V. Geyer, Forstrevier Holzhau, pers. Mitt. 1994).
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Sie fihrten, hauptsachlich bis Ende der 90er Jahre, u. a. stark SO,-haltige Emissionen und Braunkoh-
leaschen der dortigen Kohlekraftwerke und der nordbéhmischen chemischen Industrie mit sich (vgl.
auch Paces 1985; Moldan u. Schnoor 1992; Cerny 1995; Markert et al. 1996b; Novak et al. 1996; Mat-
schullat et al. 2000). Wie auch in anderen Teilen der aufgrund extremer Schadstoffbelastung der Luft
(hauptsachlich durch Braunkohle verarbeitende Industrie) als ,,Schwarzes Dreieck” (,,Black Triangle®)
bezeichneten Region, welche Nordbdhmen (Tschechische Republik), den Sudwestteil Niederschlesi-
ens (Polen) und den sudlichen Teil Sachsens umfalit (Abraham et al. 2000), sind diese Eintrége eine
Ursache der teilweise extrem starken Versauerung der (Wald)Bdden sowie starker Waldschéden (Pa-
ces 1985; Fiedler 1991; Krieter 1991; Mohring 1992; Moldan u. Schnoor 1992; Hofmann u. Nebe
1996; Novék et al. 1996).

Der ,Saure Regen“ in Verbindung mit dem kihlfeuchten Klima der Gebirgslagen fordert die in
Kap. 3.3.1 beschriebenen Podsolierungserscheinungen der untersuchten erzgebirgischen Fichtenwald-
bdden. Wie mit Fe und Al kdnnen wasserlosliche Huminstoffe dabei auch mit Schwermetallen 16sliche
metallorganische Komplexe bilden und somit die Verlagerung von Metallen im Boden bewirken
(Schachtschabel et al. 1992). Der anthropogen verursachte hohe S&ureeintrag zeigt sich deutlich in den
niedrigen pH-Werten der Regenwasserproben von pH 3.9 ... 4.3 (arithmetischer Mittelwert pH 4.1;
Tabelle 15). Vergleichbare pH-Werte wurden 1992-96 auch im Rahmen des DFG-Projekts ,,Stoffdis-
persion Osterzgebirge* (Bozau 1995; Matschullat u. Bozau 1996) und der Immissionsmessungen des
LfUG (LfUG 1995, 1996, 1997) im Osterzgebirge ermittelt. Niederschlagsproben der 30 km nérdlich
von Regensburg gelegenen Wetterstation Mappenberg dagegen wiesen pH-Werte von 5 ... 6 auf
(Bachhuber u. Bunzl 1992). Der ,natirliche” (d. h. theoretische) pH-Wert von Regenwasser betragt
5.7, wobei diese Abweichung vom neutralen Bereich prinzipiell auf der Losung von atmospharischem
CO, im Niederschlag beruht (Schachtschabel et al. 1992; Stumm u. Morgan 1996). Sowohl natirliche
als auch anthropogene Stoffeintrage kénnen den pH-Wert weiter absenken (bzw. teilweise auch erho-
hen), so daf der resultierende pH-Wert in Regenwasser typischerweise bei 3.5 ... 6 liegt (Stumm u.
Morgan 1996). Fir mitteleuropéische Verhaltnisse stellten die hier gemessenen niedrigen pH-Werte
keine Ausnahme dar: Krieter (1991) gibt fur Freilandverhaltnisse in Mitteleuropa Ende der 80er Jahre
pH-Werte um 4.3 (Freilandniederschlag) und im Tropfwasser der Waldbestdande um 3.3 an (Bestan-
desniederschlag).

5.2 Aolischer Eintrag

Die trockene Deposition in Form von Gasen, Staub- und Aerosolpartikeln steuert einen zumeist gerin-
geren, wenngleich nicht unwesentlichen Anteil zum Gesamteintrag bei (vgl. Kap. 5.1). Zur Erfassung
des aktuellen Eintrags wurden sechs Staubfilterproben aus einem Schwebstaubmelgerat an der Wet-
terstation Zinnwald-Georgenfeld y-spektrometrisch untersucht (2.-12.6.1995, 24 h Sammelintervalle;
Kap. 3.3.5). Die Auswertung der Messungen erfolgte anhand der Kalibrierung fir WD unter Berlick-
sichtigung von Selbstabsorptionseffekten. Aufgrund der nur annahernd erreichten WD-Probenform,
der Probeninhomogenitat und einer geringen Dicke, d. h. Fillhdhe, der Proben mul} von einer syste-
matischen Abweichung in der Gréfienordnung von 20 ... 30 % ausgegangen werden.

Die Staubfilter weisen nur sehr niedrige Aktivitdten einer geringen Anzahl von RN auf
(Tabelle 16). Die *°Ra-Folger ?**Pb (295 und 352 keV) und ?Bi (609 keV), *°Pb (47 keV) sowie die
22Th-Folger *®Ac (911 keV), **Pb (239 keV) und “®TI (583 keV) konnten in fast allen Proben ge-
messen werden. Gut auszuwerten waren nur “°K und das kosmogene "Be.

37Cs konnte in den Staubfiltern nicht nachgewiesen werden; die NWG fiir das Cs-Isotop lag bei
diesen Messungen im Bereich 11 ... 15 puBg/m®. *¥'Cs-Aktivitatskonzentrationen in Luft von
< 10 pBg/m® wurden z. B. fiir den Miinchner Raum schon seit 1994 verzeichnet (Bunzl et al. 1995a).
Auch fiir den Dresdner Raum konnten Ende 1991 anhand von Staubfilterproben der MeRstelle Rade-
beul-Wahnsdorf nur noch **'Cs-Aktivit4tskonzentrationen weniger pBg/m® bestimmt werden (S. Un-
terricker, TU BAF, unver0ff. Untersuchungsergebnisse 1992). In Risg, Ddnemark, waren die Gehalte
(arithmetische Jahresmittelwerte) in den Jahren 1990-93 auf etwa 1 pBg/m? abgefallen, und damit nur
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geringfugig hoher als 1985, vor dem Tschernobyl-Unfall (Aarkrog et al. 1995). Die teilweise dennoch
unerwartet langsam abfallenden **'Cs-Konzentrationen in der Luft (Aarkrog 1988a; Bunzl et al.
1995a) werden hauptséchlich mit Resuspensionseffekten — sowohl durch kontaminierte Bodenpartikel
als auch kontaminiertes Pflanzenmaterial, wie Pollen (Bunzl et al. 1993) — erklart (Aarkrog 1988a;
Cambray et al. 1989; Bunzl et al. 1995a; Papastefanou et al. 1999). Der stratosphérischen Komponente
des Tschernobyl-Fallouts wird ein nur geringer bzw. vernachldssigbarer EinfluR zugeschrieben (Aar-
krog et al. 1995; Bunzl et al. 1995a; Winkler 1997). Aarkrog (1988a) und Aarkrog et al. (1995) fanden
selbst einige Jahre nach dem Tschernobyl-Unfall noch einen Zusammenhang zwischen dem urspriing-
lichen Tschernobyl-Fallout und der Deposition an den jeweiligen MeRpunkten.

Tabelle 16: Anhand von Staubfilterproben bestimmte RN-Aktivitdtskonzentrationen in Luft (1995, Wetterstation
Zinnwald-Georgenfeld)

232

Sammeltag ‘Be Y K 2 219pp 2Ra-Folger Th-Folger
mBg/m® mBg/m® mBg/m® uBg/m?® uBg/m?®
02.06. 20+0.1 22+0.1 n.n. 49+ 10 45+5
04.06. 7.8+0.2 26+0.1 0.48 £+ 0.20 31+10 54 +6
06.06. 43+0.2 22+0.1 0.65 +£0.23 26+9 35+5
08.06. 3.6+0.1 24+0.1 0.58 +0.26 27 +£10 49+ 6
10.06. 8.1+0.2 2.3+0.1 0.69 £ 0.28 45+9 50+7
12.06. 25+0.1 22+0.1 n.n. 39+10 48+ 7

n. n. nicht nachweisbar
2 zerfallskorrigiert auf den Sammeltag
2 Blindwert*: 1.5 + 0.2 mBg/m?® (vgl. Kap. 3.3.5 u. Erlauterungen im Text)

Die gemessenen 'Be- und *°Pb-Aktivitatskonzentrationen (2.0 ... 8.1 mBg/m® bzw. bis zu
0.69 mBg/m°) liegen in der GréRenordnung der Literaturwerte (fir ‘Be z. B. Peirson 1963; Schumann
u. Stoeppler 1963; Dutkiewicz u. Husain 1985; Hétzl u. Winkler 1987; BfS 1992b; Wallbrink u. Mur-
ray 1994). In Siiddeutschland betrugen die Langzeitmittelwerte (1970-96) der Konzentrationen in bo-
dennaher Luft 3.69 mBg/m? (‘Be) bzw. 0.59 mBg/m® (**°Pb), und die mittleren monatlichen Konzen-
trationen lagen in den Bereichen 1.1 ... 7.3 mBg/m® ('Be) bzw. 0.18 ... 1.29 mBg/m® (*°Pb) (Hétzl et
al. 1983; Winkler 1997).

Die Werte fiir K von 2.2 ... 2.6 mBg/m® liegen zwei GroBenordnung iiber Literaturwerten der
“K-Aktivitatskonzentrationen in bodennaher Luft in Stddeutschland (max. 30 pBg/m®, 1983-85:
Hotzl u. Winkler 1987) und entsprechender Werte aus dem Erzgebirgsraum. Beispielsweise wurde an-
hand von Aerosolproben an der Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld 1992-94 ein Median der K-Kon-
zentration von 150 ng/m®, d. h. 4.7 uBg/m® (*°K), bestimmt (Matschullat et al. 2000). Der Vergleich
mit den Literaturangaben und die Beobachtung, daR die “°K-Aktivitatskonzentrationen der untersuch-
ten Staubfilterproben (entgegen den Werten der anderen RN) im Untersuchungszeitraum nur sehr ge-
ringfiigig variieren, lieBen die Vermutung einer Beeinflussung der Messungen durch materialeigenes
K der Glasfaserfilter aufkommen. Unter Beachtung eines Blindwerts, der zu einem spateren Zeitpunkt
an unbenutzten Filterpapieren der gleichen Sorte, jedoch aus einer anderen Produktionscharge, be-
stimmt wurde (Kap. 3.3.5; Tabelle 16), ergebenen sich “’K-Werte von 0.66 ... 1.1 mBg/m?, die immer
noch eine GrdRenordnung lber den oben genannten Literaturwerten liegen. Laut Aussage des Herstel-
lers wird als Ausgangsmaterial fir die Glasfaserfilter Borosilicatglas verwendet, das K in geringen
Konzentrationen enthalt; Unterschiede in den Gehalten von K — und damit auch “°K — zwischen ver-
schiedenen Produktionschargen spielen fir die Qualitat der Glasfasern an sich kaum eine Rolle und
sind grundsétzlich nicht auszuschlieRRen (C. Prokisch, Macherey-Nagel, pers. Mitt. 2005). Als Quellen
fir den K-Eintrag in die bodennahe Umgebungsluft kommen generell die Beladung der Atmosphare
mit Bodenstaub (d. h. organischen und mineralischen Bodenbestandteilen) und K-haltigen Aschen,
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z. B. aus Biomassenfeuerungsanlagen, sowie das Aufbringen von Mineraldiingern in Land- und
Forstwirtschaft in Betracht.

Die Aktivitatskonzentrationen der **Ra- und #**Th-Folger liegen etwa eine GroBenordnung tiber
Literaturwerten fiir *°Ra- und **Ra-Aktivitatskonzentrationen in bodennaher Luft in Siiddeutschland
(Hotzl u. Winkler 1987). Dal? weitaus hohere Aktivitatskonzentrationen der RN der U- und Th-Zer-
fallsreihen méglich sind, zeigen z. B. hohe °Ra-Gehalte in Luft von bis zu 32 uBg/m® in Polen (ohne
Angabe der Lokalititen der MeReinrichtungen; UNSCEAR 2000).

Die RN der natiirlichen Zerfallsreihen sind in Luft u. a. aufgrund von resuspendierten Bodenparti-
keln nachweisbar; zudem entstammen die Ra-Folger auch dem radioaktiven Zerfall des gasformigen
Mutternuklids. Generell wird der Staubgehalt in oberflachennaher Luft mit ungefahr 50 ug/m® ange-
geben (UNSCEAR 2000), wobei die Staubbeladung jedoch stark ortsabhangig ist und sowohl im Ta-
ges- als auch Jahresgang (z.B. infolge heizungsbedingter Emissionen im Winterhalbjahr oder meteoro-
logischer Faktoren wie Inversionslagen) sehr stark variieren kann (Hotzl et al. 1983; Hotzl u. Winkler
1987; LfUG 1998). Unter Verwendung dieses Werts und der mittleren spezifischen **U- und #**Th-
Aktivitaten in den Gesteinen der beprobten Gebiete im Erzgebirge, welche im Bereich von etwa
20 ... 170 Ba/kg (***U) bzw. 40 ... 110 Ba/kg (**Th) liegen (Daten nach Kardel 1996; Abb. 1), er-
rechnen sich Aktivitatskonzentrationen in Luft von 1.0 ... 8.6 uBg/m® bzw. 2.0 ... 5.7 uBg/m® (vgl.
entsprechende Abschédtzungen in Papastefanou et al. 1999 und UNSCEAR 2000). Diese Schatzwerte,
die nur Eintrage natrlichen Ursprungs berucksichtigen, liegen ebenfalls deutlich unter den hier ge-
messenen Werten. Zudem sind die Schwebstaubkonzentrationen am Erzgebirgskamm (s. MeRstatio-
nen des sdchsischen ImmissionsmeRnetzes Fichtelberg, Carlsfeld und Zinnwald) sogar noch deutlich
geringer als in stark anthropogen genutzten Gebieten (z. B. Jahresmittelwerte 1995 aus LfUG 1996:
Carlsfeld 19 pg/m®, Zinnwald 21 pg/m® im Gegensatz zu Dresden-Nord 68 pg/m® und Borna
76 pg/m), und vergleichbare Tendenzen sind auch auch fiir die Staubniederschlagswerte in mg/(m? d)
ersichtlich (LfUG 1995, 1996, 1997, 1998).

Allerdings ist der Staub- und Aerosoleintrag an einem Standort keineswegs nur als lokal bzw. re-
gional anzusehen, sondern kann, in Abhéngigkeit von Faktoren wie der PartikelgréRe und vorherr-
schenden Luftstrdmungen, sehr stark von durch Ferntransport eingetragenen Partikeln beeinflult wer-
den (Reiter et al. 1979; Eisenbud u. Gesell 1997; Matschullat u. Kritzer 1997; Abraham et al. 2000).
Dies zeigt sich z. B. in den Ergebnissen europaweiter flichendeckender Untersuchungen der Schwer-
metall-Eintrage mittels Moosmonitoring (Herpin et al. 1996; Markert et al. 1996a; Sucharov u. Such-
ara 1998).

Es kann davon ausgegangen werden, daB die in Kap. 5.1 angesprochenen ,,Béhmischen Nebel“
mittels transportierter Braunkohleflugaschen nicht nur Schwermetalle (vgl. Markert et al. 1996a,
1996b; Sucharov u. Suchara 1998), sondern auch Folgenuklide der nattrlichen Zerfallsreihen eintra-
gen. Zu den RN-Gehalten der Emissionen nordbéhmischer Braunkohlekraftwerke, welche bis in die
90er Jahre hinein noch nicht mit ausreichend effektiven Rauchgasfiltern ausgestattet waren (vgl. Mol-
dan u. Schnoor 1992; Markert et al. 1996b; Matschullat u. Kritzer 1997; LfUG 1998), lagen weder L.i-
teraturwerte vor, noch waren Ascheproben zu erhalten. Um dennoch Aussagen zu mdglichen Eintra-
gen am Erzgebirgskamm treffen zu kdnnen, wurden Filteraschen der Braunkohlekraftwerke Ha-
genwerder und Janschwalde (Reviere der Ober- bzw. Niederlausitz) y-spektrometrisch untersucht. Die
Mischaschen (Vor-, Mittel- und Nachreinigung) wurden im Rahmen der Dissertation von U. Miinch
beprobt sowie chemisch und mineralogisch charakterisiert (Munch u. Gotze 1994; Minch 1996). Die
gemessenen Gehalte nattirlicher RN sind in Tabelle 17 zusammengestellt.

Die spezifischen Aktivitaten erstreckten sich Uber die Bereiche 64 ...125Bqg/kg (*°U),
81 ... 153 Bg/kg (**°Ra-Folger), 64 ...162Bg/kg (*°Pb) bzw. 31...76 Bg/kg (**Th) sowie
290 ... 348 Bg/kg (“°K). In den untersuchten Aschen liegen die spezifischen Aktivititen der *°Ra-Fol-
ger ?*Pb und **Bi im Gleichgewicht zu denen des Mutternuklids *°Ra vor (Uberpriifung anhand der
186 keV-Linie). Dagegen weisen samtliche Proben ein Ungleichgewicht zwischen *U und ?°Ra auf.
Aufgrund der MeRunsicherheiten der spezifischen °Pb-Aktivitaten von 14 ... 23 % kann nicht geklart
werden, ob in den Aschen aus Janschwalde ein Ungleichgewicht zu ?*°Ra besteht.
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Die gemessenen spezifischen Aktivitaten liegen in der GrofRenordnung der Literaturwerte fir Fil-
teraschen braunkohlegefeuerter Kraftwerke (,,bottom ash“; z. B. Simopoulos u. Angelopoulos 1987).
Die Zusammensetzung dieser Aschen ist zeitlich groReren Schwankungen unterworfen; die Kraft-
werksaschen werden mafgeblich durch die Zusammensetzung der im Kraftwerk verfeuerten Kohle
einschliellich der stofflichen Verénderung bei der bergmannischen Gewinnung gepragt (Simopoulos
u. Angelopoulos 1987; Manolopoulou u. Papastefanou 1992; Jékel u. Rascher 1994). Somit spiegeln
sich die jeweiligen geologischen Bedingungen der Braunkohlelagerstatten in der unterschiedlichen
Zusammensetzung der Forderkohlen und damit auch der Aschen wider. Dies liefert einen Erkl&rungs-
ansatz fur die bis zu einem Faktor 2.5 hoheren spezifischen Aktivitaten der Hagenwerder Asche: Wah-
rend die untersuchten Niederlausitzer Braunkohleaschen im Vergleich zu der Oberlausitzer Asche ei-
nen hoheren Anteil silikatischer Bestandteile aufweisen, ist umgekehrt in der Oberlausitzer Asche ein
hoherer Anteil organischer Reste zu finden; U und Th wiederum werden an den organischen Bestand-
teilen starker gebunden als an den silikatischen (Terytze 1993; Miinch 1996; J. Gotze, TU BAF, pers.
Mitt. 1999).

Tabelle 17: Spezifische Aktivitdten natirlicher RN in Filteraschen der Braunkohlekraftwerke Hagenwerder (Ober-
lausitz) und Janschwalde (Niederlausitz) im Vergleich zu typischen Gehalten in Flugaschen

Aschenart bzw. 2By *Ra “Opp 2%2Th 9K

Revier Bg/kg Ba/kg Ba/kg Bg/kg Ba/kg

Filteraschen ¥

Hagenwerder 1246+7.0 152.6 £ 0.6 162 + 23 75.9+0.5 3476 +£25

Janschwalde | 76.6 £5.7 101.0+£0.4 93+21 355+04 289.7£2.3

Janschwalde Il 64.0+£4.0 80.5+£0.3 64 +15 30.7+£0.3 303.2+1.9
70 (***Th)

Flugaschen ? 200 240 930 110 (**Th) 265
130 (**®Ra)

Y Mischaschen (Vor-, Mittel- und Nachreinigung), beprobt im Rahmen der Dissertation Miinch (1996), zur Verfi-
gung gestellt von J. Gétze (Institut fir Mineralogie, TU BAF)
2 typische Gehalte nach UNSCEAR 1982, zitiert in Manolopoulou u. Papastefanou (1992)

Generell kann am jeweiligen Kraftwerksstandort von einer weitgehenden Ubereinstimmung der
Zusammensetzung der Flugaschen und der Filteraschen (v. a. der Mittel- und Nachreinigung) ausge-
gangen werden (J. Gotze, TU BAF, pers. Mitt. 1999). Da jedoch eine Anreicherung einiger RN beim
Abkiihlen der Kraftwerksemissionen im Kamin erfolgt, erhdhen sich z. B. die *°Pb- und #°Po-
Konzentrationen in Flugaschen i. allg. um einen Faktor von 5-10 im Vergleich zu den urspriinglichen
Konzentrationen in der Férderkohle (Simopoulos u. Angelopoulos 1987; Manolopoulou u. Papastefa-
nou 1992; Eisenbud u. Gesell 1997). Dies wird deutlich in den von UNSCEAR 1982, zitiert in Mano-
lopoulou u. Papastefanou (1992) aufgefiihrten typischen RN-Gehalten in Flugaschen, und auch im
Vergleich zu den hier gemessenen Werten séchsischer Filteraschen, welche, mit Ausnahme der spezi-
fischen “°K-Aktivitaten, unter den tabellierten Literaturwerten fiir Flugaschen liegen (Tabelle 17).

Obwonhl hier keine endgtiltigen Aussagen dazu getroffen werden kénnen, ob die von den Kraftwer-
ken des béhmischen Beckens emittierten Flugaschen prinzipiell vergleichbare Konzentrationen natir-
licher RN aufweisen, und obwohl eine quantitative Erfassung des Anteils dieser Kraftwerksflugaschen
an der Gesamtbeladung der Luft auf der Grundlage der hier vorhandenen Informationen nicht mdéglich
ist, ware dennoch denkbar, dal’ die hier gemessenen vergleichsweise hohen Aktivitatskonzentrationen
der ?*Ra-Folger und ?*2Th-Folger in bodennaher Umgebungsluft mit entsprechenden Eintragen zu er-
klaren sind.
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5.3 Eintragkunstlicher Radionuklide durch den Tschernobyl-Unfall

Filterstaubproben der Beluftungsanlage der Universitatsbibliothek (Kap. 3.3.5) ermdglichten eine
nachtrégliche Untersuchung der Eintragssituation vor und nach dem Tschernobyl-Unfall im Freiberger
Raum. Die 1985-88 entnommenen Stdube wurden 1996 y-spektrometrisch gemessen (MeRplatz P36;
Zusammenstellung ausgewahlter Messungen in Tabelle 18); eine 8tdgige Langzeitmessung der Probe
September 1986 wurde auf dem MeRplatz N38 durchgefiihrt. Wéhrend in den Ende 1985 beprobten
Stauben nur natiirliche RN und das aus dem globalen Kernwaffenfallout stammende **’Cs detektiert
wurden, konnten in den Filterstaubproben des Zeitraums nach dem Kernkraftwerksunfall zusétzlich
die kiinstlichen RN ***Cs und ***Sb nachgewiesen werden. In dem Spektrum der Langzeitmessung war
zudem ™*Eu erkennbar. Diese RN konnten auch in Filterstauben aus anderen Regionen Deutschlands
detektiert werden, z. B. im Miinchner, Karlsruher und Berliner Raum (Konig et al. 1986; Hotzl et al.
1987; SAAS 1987a, 1988b). RN kiirzerer Halbwertzeiten wie z. B. '®Ru waren nicht mehr nachweis-
bar. Die Aktivitatskonzentrationen der detektierten natiirlichen und kiinstlichen RN in der Luft wurden
nicht berechnet, da die genauen Beprobungszeitraume und der entsprechende Luftdurchsatz nicht be-
kannt waren (Kap. 3.3.5).

Anhand der spezifischen Aktivitaten der Cs-Isotope in den Proben wurde der Tschernobyl-Faktor
frsen €ntsprechend Kap. 3.1.4 berechnet (Bezugszeitpunkt 1.5.1986; Tabelle 18). Einige der Literatur
entnommene Werte fiir frsn, sind in Tabelle 19 zusammengestellt. Der in Freiberg bestimmte Wert
liegt im Variationsbereich der Literaturwerte. Fir die in der vorliegenden Arbeit durchgefiihrten Be-
rechnungen von Tschernobyl- und kernwaffenbirtigen **'Cs-Anteilen (Kap. 3.1.4) wurde ein Faktor
von frsn = 1.9 £ 0.1 verwendet; die Unsicherheit von fs, ging in alle Berechnungen mit ein.

Tabelle 18: Spezifische ***Cs- und *Cs-Aktivitaten der Filterstaubproben aus der Beliiftungsanlage der Universi-
tatshibliothek in Freiberg im Zeitraum 1985-88 (zerfallskorrigiert auf den 1.5.1986; Mel3platz P36, Messungen
> 100000 s) und daraus berechneter Tschernobyl-Faktor (Bezugszeitpunkt 1.5.1986)

Sammelzeitraum Masse MeRzeit ¥cs B¥cs frsch

g S Ba/kg Bq/kg
Okt. 85 7.6 197487 - 43.4+1.8
Nov. 85 7.7 216785 - 442 +1.6
Dez. 85 12.2 296769 - 453+1.1
Mittelwert - 44.3+£0.9
Mai 86 6.0 332926 - 92.6+2.0 —
Jun. 86 7.6 511800 3213 £ 49 6034 + 11 1.86 +0.03 Y
Sep. 86 37.7 237402 960 + 18 1839.0 + 3.9 1.87 £0.04
Mar. 87 7.6 435027 530 + 26 901.9+45 1.62 +£0.08
Apr. 87 13.5 167592 1493 + 42 2689.5+9.2 1.77 £0.05
Jul. 87 13.2 257133 951 + 29 1819.3+6.2 1.87 £0.06
Nov. 87 9.2 185148 1230 + 47 2569 + 10 2.05+0.08
Feb. 88 20.1 176406 960 + 28 1773.2+6.1 1.80 £ 0.05
Mittelwert 1.83+0.13 %

Y Die Unsicherheiten der monatlichen frseni-Werte basieren auf den Unsicherheiten der jeweiligen Messung (Be-
rechnung entsprechend den GesetzmaRigkeiten fur die Fortpflanzung von Mefunsicherheiten).
2 Arithmetischer Mittelwert + 10 Standardabweichung

Einige Quellen wie z. B. die Berichte des Staatlichen Amts fur Atomsicherheit und Strahlenschutz,
(SAAS; DDR) (SAAS 1987a, 1987b, 1988a) geben den Tschernobyl-Faktor mit 2.0 oder groRer an
(Tabelle 19). Den Werten liegen Messungen von u. a. Aerosol-, Niederschlags-, und Milchproben aus
der damaligen DDR zugrunde. Aus einzelnen MeRwerten dieser Zitate errechnete Faktoren wiirden
teilweise sehr deutlich (ber 2.0, und somit weit Uber z. B. den Angaben aus dem sliddeutschen Raum
von Hotzl et al. (1987) und Heider (1994) liegen. Eine mdgliche Erklarung fiir die Abweichungen
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kénnte ein systematischer Fehler sein. Wird die Aktivitat des ***Cs anhand der Linien bei 604 keV und
795 keV Uber eine mittels Einliniennukliden erstellte Effektivitatskurve ausgewertet, so fiihrt dies auf-
grund der moglichen Kaskadenzerféalle zu einer Unterschatzung des Werts. D. Obrikat (BfS, pers.
Mitt. 2000) gab die in diesem Fall fiir die damals vom SAAS bestimmten ***Cs-Aktivit4ten entstehen-
den moglichen Abweichungen mit 8 ... 25 % an, was eine Uberschatzung des daraus berechneten
Tschernobyl-Faktors um denselben Prozentsatz zur Folge hétte. Beriicksichtigt man diese Angabe, so
wirde das die aus Melwerten des SAAS (SAAS 1987a, 1987b, 1988a) berechneten Tschernobyl-
Faktoren in den Bereich anderer Literaturwerte senken. Eine weitere Ursache flir hohere frgn-Werte
kann die Probenwahl sein (vgl. Dorr u. Minnich 1987b; Simopoulos 1989; Tabelle 19). Dorr u. Min-
nich (1987b) beispielsweise bestimmten einen Wert von 2.1 +0.2 anhand von Pflanzenmaterial
(,,Baum, Nadeln und Blatter”). Untersuchungen der Stoffkreislaufe, z. B. im Okosystem Wald, zeigen
jedoch, daB selbst in einjéhrige Fichtennadeln oder Bléatter schon Waffen-Cs eingetragen worden sein
kann (Irlweck et al. 1999).

Aus den Untersuchungsergebnissen eines weltweiten MefRnetzes, welches urspriinglich zur Uber-
wachung von Nuklearwaffenfallout eingerichtet worden war (routinemaRige Niederschlagsbeprobun-
gen und wdochentliche Messungen der Aktivitatskonzentrationen in Luft an sechs Mefstationen in
GroRbritannien sowie mehreren Stationen in Ubersee; Harwell Laboratory, UK), und verschiedener
erganzender Beprobungen des Tschernobyl-Fallouts schlieBen Cambray et al. (1987) auf sowohl zeit-
liche als auch geographische Variationen von fri,. Die Autoren fiihren dies u. a. zuriick auf unter-
schiedliche Einsatzzeiten der Brennelemente sowie lokale Inhomogenitéten der NeutronenfluRdichten
im Reaktorkern, welche in variierenden *¥’Cs/***Cs-Aktivitatsverhaltnissen resultieren. Untersuchun-
gen von fre, in Luft in Skandinavien zeigten laut Gudiksen et al. (1989) ebenfalls ein zeitlich variie-
rendes, d. h. tendenziell steigendes Isotopenverhaltnis. Als Erklarung wird fur moglich gehalten, dal
alterer Kernbrennstoff aufgrund einer héheren spezifischen Aktivitat, und somit auch héherer thermi-
scher Dichte, vorzugsweise in den frilheren Stadien des Unfalls emittiert wurde, wahrend neuerer
Kernbrennstoff im wesentlichen erst spater graduell freigesetzt wurde (Cambray et al. 1987; Gudiksen
et al. 1989). Dies wird auch unterstiitzt durch den zeitlichen Verlauf des ¥Cs/Ru-
Aktivitatsverhaltnisses in der Umgebungsluft (Cambray et al. 1987). Aus dem Vergleich der eigenen
Untersuchungsergebnisse mit denen von z. B. Cambray et al. (1987) schlieRen Gudiksen et al. (1989)
auf ein Aktivitatsverhaltnis von knapp Uber 1.5 in alterem Kernbrennstoff, und etwa 2.0 in jlingerem
Brennstoff.

Die verschiedenen Emissionsphasen des Reaktorunfalls (Hohenemser et al. 1986a; Appleby u. Lut-
trell 1993; NEA 1996; UNSCEAR 2000) zeigten sich in einigen Gebieten prinzipiell durch zwei Ma-
xima im zeitlichen Verlauf der Aktivitaten kontinuierlicher Aerosol- und Niederschlagsbeprobungen,
wobei Bondietti u. Brantley (1986) und Joshi (1987) im Fallout der beiden Phasen unterschiedliche
RN-Zusammensetzungen und Aktivitatsverhaltnisse (z. B. *¥'Cs/"®Ru) nachwiesen. Laut Joshi (1987)
waren die beiden Aktivititsmaxima zudem durch voneinander abweichende *'Cs/**Cs-
Aktivitatsverhaltnisse von 1.7 und 2.1 gekennzeichnet; &hnliche Tendenzen sind auch in den MeRer-
gebnissen von Bondietti u. Brantley (1986) erkenntlich. Allerdings war der jeweilige lokale Depositi-
onsverlauf nach dem Tschernobyl-Unfall generell stark abh&ngig von den vorherrschenden meteorolo-
gischen Bedingungen sowie der Lage relativ zu den verschiedenen Luftstromungen, welche den radio-
aktiven Fallout transportierten (vgl. Hohenemser et al. 1986a; Konig et al. 1986; Thomas u. Martin
1986; Denschlag et al. 1987; Hotzl et al. 1987; SAAS 1988b; Hirose u. Sugimura 1990; Brandt 1998).
In Chilton (UK) beispielsweise wurde ein neuerlicher Aktivitatsanstieg in der Umgebungsluft am
7./8.5.1986 durch Rezirkulationsprozesse derselben Luftstromung verursacht (Smith u. Clark 1986;
Cambray et al. 1987). Obwohl auch Denschlag et al. (1987) und Hétzl et al. (1987) zwei Phasen unter-
schiedlicher Aktivitatsverhaltnisse (z. B. *'Cs/"®Ru) im Fallout ausmachen konnten, wiesen diese je-
doch vergleichbare frs,-Werte auf. Die hier untersuchten Filterstdube entstammten monatlichen Be-
probungen (Kap. 3.3.5), und erlauben somit keine detaillierten Aussagen zum Depositionsverlauf des
Tschernobyl-Fallouts im Freiberger Raum. Generell kann auch die Frage, ob die Kontamination des
Erzgebirges und Oberschwabens durch Luftstromungen unterschiedlichen zeitlichen Ursprungs Uber
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Tschernobyl (vgl. Kap. 2.3) auch verschiedene Werte flr frs, an beiden Lokalitadten verursacht hat,
anhand der durchgefuhrten Messungen und vorliegenden Literaturangaben (Tabelle 18 u. Tabelle 19)
nicht eindeutig geklart werden.

Tabelle 19: Vergleich des anhand von Filterstaubproben in Freiberg bestimmten Tschernobyl-Faktors frscn mit Li-

teraturwerten

Zitat Faktor frscn | Bezugsdatum | Ort Probenart (Anzahl bzw. Zeit-
intervall; Zeitraum)
Aarkrog 1988a @1.80"Y 26.4.1986 Risg, Danemark | Luftfilter, trockene Deposition,
Gras (3; 26.—29.4.1986)
Aoyama et al. 1986 20+0.3 Beprobungs- Tsukuba, Japan | Luftfilter (11; 3.—-15.5.1986)
datum
Battiston et al. 1987 1.84...1.90 |k. A. Nordostitalien Luftfilter und Gras (ca. 50; ab
29.4.1986)
Battiston et al. 1987 1.87 1.5.1986 Nordostitalien Boden (k. A., Anfang Juni 1986)
Cambray et al. 1987 1.7Y Beprobungs- UK; Tromso, Luftfilter (taglich in Chilton, UK,
datum bzw. Gibraltar, Hong | ansonsten wochentlich; ab Mai
Intervallmitte Kong 1986)
Denschlag et al. 1987 20+06Y 26.4.1986 Mainz Regen (11; 3.-29.5.1986)
Denschlag et al. 1987 20+027Y 26.4.1986 Wiesbaden Luftfilter (8; 30.4.—29.5.1986)
Devell et al. 1986 2.0 k. A. Studsvik, Luftfilter (< taglich; 28.4—
Schweden 9.5.1986)
Dorr u. Miinnich 1987b 21+£02 k. A. Westdeutsch- Baum, Nadeln und Blatter (k. A.)
land
Heider 1994 2 1.73+0.03 1.5.1986 Bodensee Sedimentkerne (8 Kerne;
12./13.10.1992)
Hotzl et al. 1987 1.75+0.06 ' |26.4.1986 Neuherberg, Luftfilter (33; 29.4.-31.12.1986)
nahe Minchen | und atmosph. Deposition, nafd
und trocken (5; 29.4.—1.6.1986)
Kirchner u. Noack 1988 | 1.89 +0.03 Y |6.5.1986 Garching, Boden, Vegetation, Regen,
nahe Minchen | Staub, etc. (22; 2.-20.5.1986)
SAAS 1987a @209 unkorrigiert ehem. DDR Luftfilter, Regen, Milch, etc.
SAAS 1987b (k. A.; April/Mai 1986)
Sadasivan u. Mishra @1.97Y 26.4.1986 (Bombay, Wischproben von Flugzeugen,
1986 Indien) gelandet in Bombay
(5; 2.—29.5.1986)
Seewald 1991 1.83+0.18 1.5.1986 Bodensee Sedimentkerne (36 Schichten;
26.11.1990)
Simopoulos 1989 2.04+0.02 [1.5.1986 Griechenland Angabe nicht eindeutig, vermut-
lich Boden (0 ... 1 cm Tiefe,
Mai — Nov. 1986)
Sloof u. Wolterbeek 1.65+0.34 |k A Niederlande Flechten (20; Juli und Nov. 1986)
1992
Solem u. Gaare 1992 1.86 £0.04 |k A Dovrefiell, Flechten (10; Mai 1986)
Norwegen
Thomas u. Martin 1986 1.98 %Y k. A. Paris, Luftfilter (17; 29.4.-21.5.1986)
Frankreich
nach U. Wahl 1987, 1.66 £+0.17 |26.4.1986 Konstanz Regen (1; 30.4.1986)
zitiert in Lindner u. 1.70+£0.14 |k A Singen Luftfilter (1; k. A.)
Recknagel 1988
eigene Messungen 1.83+0.13 |1.5.1986 Freiberg, Luftfilterstaub (BelUftungsan-
Sachsen lage der Universitatshibliothek)

k. A. keine Angabe

Y Zur besseren Vergleichbarkeit wurden reziproke Angaben (Aktivitatsverhaltnis ***Cs/**’Cs) entsprechend der
hier verwendeten Definition von frsen (Aktivitatsverhaltnis **’Cs/***Cs) umgerechnet.
2 Angaben basieren auf Untersuchungsergebnissen von Richter (1993).
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Biirmann et al. (1994) wéhlten aufgrund eigener Untersuchungen (Richter 1993; Heider 1994) und
den Arbeiten von Hoétzl et al. (1987) im Muinchner Raum einen Wert von frs, = 1.75 (Bezugszeitpunkt
1.5.1986) zur Auswertung von Proben slddeutscher Standorte, welche vorwiegend durch Nieder-
schlagsereignisse kontaminiert worden waren. Unter Verweis auf Untersuchungen in GroRbritannien
legen die Autoren dar, daB fur nordlichere Gebiete, in denen hohere Beitrage trockener Deposition am
Gesamteintrag verzeichnet werden konnten, ein Wert von etwa 1.6 zutreffender wéren, da in Aeroso-
len von einem geringeren anfanglichen '*'Cs/***Cs-Aktivitatsverhaltnis ausgegangen werden kénne
(Burmann et al. 1994). Die in diesem Zusammenhang aufgefiihrte Referenz Coughtrey et al. (1991)
fuhrt jedoch Verhaltnisse im Bereich von 1.5 ... 2.0 fur das gesamte Vereinigte Konigreich bzw. von
1.4 ... 1.8 fir Cumbria an. Dabei weisen Coughtrey et al. (1991) auf eine starke Variabilitat des Ver-
héltnisses hin, und verwenden den in Birmann et al. (1994) zitierten Wert frsn, = 1.6 im speziellen fur
ihre Untersuchungen im slidwestlichen Cumbria. Die Angaben in Coughtrey et al. (1991) werden auch
von Beresford et al. (1992) diskutiert, wobei die Autoren ebenfalls die hohe Variationsbreite der im
nordlichen GroRbritannien und Nordirland gemessenen Werte flr frs, betonen, und im Rahmen ihrer
eigenen Untersuchungen aus einer umfangreichen Zusammenstellung von Literaturwerten (Luft und
Regenwasser) einen arithmetischen Mittelwert von 1.9 fiir diese Regionen berechnen. Die im Rahmen
der vorliegenden Arbeit bestimmten Werte fiir frs, (Tabelle 18) unterstiitzen die Annahme deutlich
niedrigerer Isotopenverhaltnisse fiir Gebiete, in denen der Tschernobyl-Fallout von trockener Deposi-
tion dominiert worden war (vgl. Witterungsdaten zum Untersuchungsgebiet in Anhang C.1; SAAS
1987a, 1988b), ebenfalls nicht. Auch im Vergleich der Literaturwerte (Tabelle 19) 140t sich dies nicht
bestéatigen.



6 Waldbodenprofile: Ergebnisse und Diskussion

6.1 Tiefenverteilungen der Radionuklidein den Fichtenwaldbdden

Wie in Kap. 4 dargestellt, konnten die an osterzgebirgischen Fichtenwaldstandorten untersuchten Bo-
den alle als (urspriingliche) Braunerden mit jedoch variierenden Podsolierungsstadien entsprechend
Kap. 3.3.1 angesprochen werden (s. Ubersicht der Beprobungen, Tabelle 13, u. Zusammenstellung al-
ler bodenkundlichen Ansprachen, Anhang D.1). Zudem unterscheiden sie sich in ihrem Ausgangsge-
stein und der Humusausprégung. Die Unterschiede und Gemeinsamkeiten der RN-Tiefenverteilungen
dieser Profile kénnen somit unter mehreren Aspekten miteinander verglichen werden. An dem sud-
deutschen Standort lag eine podsolige Parabraunerde vor. Das zugrundeliegende Jungmoranengestein
steht bezuglich seiner Entstehung und Zusammensetzung in deutlichem Kontrast zu den Gesteinen des
Erzgebirges, was sich z. T. auch in den Gehalten natiirlicher RN widerspiegelt. In dem oberschwabi-
schen Profil werden v. a. auch die Auswirkungen des in Kap. 4 diskutierten starkeren RN-Eintrags
nach dem Tschernobyl-Unfall sichtbar. Um die Unterschiede und Ubereinstimmungen der Tiefenver-
teilungen aufzuzeigen, werden im ersten Teil dieses Kapitels die Untersuchungsergebnisse aller Profi-
le, mit den erzgebirgischen beginnend, dargestellt und im zweiten Teil die EinflulgréRen der Vertei-
lungen diskutiert. Hintergrundinformationen sowohl zur Ergebnisdarstellung als auch zur Diskussion
kénnen z. B. Rehfuess (1990), Schachtschabel et al. (1992) und Otto (1994) entnommen werden.

In der Literatur werden die gemessenen Aktivitdten zumeist als Konzentrationen Ay, in
Bqg/(m? cm) oder als spezifische Aktivititen Az in Ba/kg angegeben. In der vorliegenden Arbeit sind,
sofern nicht anders vermerkt, die spezifischen Aktivitaten dargestellt. Da sie sich direkt aus der Aus-
wertung der Messungen ergeben, kdnnen sie als Basisdaten aufgefalst werden. Die spezifische Aktivi-
tat einer Bodenprobe ist ein MaB fiir das Speicherverhalten des Bodenmaterials bezuglich des jeweili-
gen RN. Die Aktivitatskonzentration dagegen ist von der Lagerungsdichte (bzgl. Trockenmasse, in
glcm®; Trockenrohdichte) des Bodenmaterials abhangig und kann als MaR fiir das Speicherverhalten
des betrachteten Bodenkompartiments angesehen werden.

Bei der Berechnung der Unsicherheiten von Ay, sind neben der MeBunsicherheit der spezifischen
Aktivitdt auch die Unsicherheit der bestimmten Lagerungsdichte des Bodenmaterials zu beachten.
Wihrend die Grundflache tiber die Beprobung hinweg meist gut eingehalten werden kann, ist die Be-
stimmung der Horizonttiefen ber das in Kap. 3.3.2 beschriebene 16-Punkt-Raster nicht in allen Fallen
zufriedenstellend, z. B. bei stark welligen oder zungenformigen Horizontgrenzen. Auch von der Seite
eingewachsene dickere Wurzeln oder Gesteinsblocke kénnen meist nicht bertcksichtigt werden und
erschweren die Bestimmung der Lagerungsdichte. Im Profil Eggwald storten Wiihimausgéange im Oh,
Ah und oberen B-Horizont, welche mit Material tieferer Bereiche verfillt waren. Das von unten hoch-
gedriickte Fremdmaterial wurde entfernt und ging nicht ins Profil mit ein, woraus sich in den entspre-
chenden Horizonten geringere Gesamtmassen ergaben und damit geringere Dichten. Mit zunehmender
Beprobungstiefe fallen bei der Entnahme mineralischen Materials sehr grolRe Probenmassen an, so daf}
hier z. T. nur Teile des Beprobungshorizonts entnommen wurden. Eine Darstellung der Aktivitatskon-
zentrationen des gesamten Bodenprofils ist somit meist nicht moglich. Zur Bestimmung der Vertei-
lungsmaxima wurden dennoch sowohl Age, als auch A, verwendet. Agon, Wird jedoch nur bei Nicht-
tbereinstimmung in der Diskussion aufgefiihrt und zum Literaturvergleich verwendet. Bei der Be-
rechnung des Inventars Az in Bg/m’ sind nur die Unsicherheiten von A, und der Beprobungsflache
zu beachten. Die Unsicherheiten der Horizontmassen sind generell vernachlassigbar. War die Bestim-
mung der Lagerungsdichten nicht méglich oder aufgrund erschwerter Verhaltnisse im Gelénde fehler-
behaftet, so wurden plausible Werte angenommen bzw. anhand der Beprobungsaufzeichnungen Kor-
rekturen an den berechneten Dichten vorgenommen.

77
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6.1.1 DieWaldstandorteim Osterzgebirge: Holzhau, Nassau 1 und Nassau 2

Die Holzhau genannte Probennahmestelle liegt in einem Waldstlick in ca. 4 km Entfernung Luftlinie
zum teilweise unbewaldeten Kamm an der Kreuzung der Alten TorfstraRe mit dem Alten Muhlweg
(Waldabteilung 52; Abb. 20). Das Waldgebiet gehdrte bis 1995 zum Forstrevier Holzhau, seither ist es
dem Revier Rechenberg zugeordnet (V. Geyer, Forstrevier Holzhau, pers. Mitt. 1998).
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Abb. 20: Ausschnitt der Forstkarte 1:10000 des Reviers Holzhau (Stand bis 1995; Auschnitt verkleinert, Karte
verandert nach V. Geyer, Forstrevier Holzhau, pers. Mitt. 2006) mit dem Holzhau genannten Beprobungspunkt
(H; Holzhau liegt ca. 3 km in nordwestlicher Richtung)
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Die als Nassau 1 und Nassau 2 bezeichneten Beprobungspunkte sind etwa 7 km vom eigentlichen
Gebirgskamm entfernt. Die Probennahme Nassau 1 wurde am Kannelberg, nahe des Kannelbergwegs,
durchgefuihrt (Abt. 162; Abb. 21). Die Beprobungsstelle Nassau 2 liegt am S-Kammweg in dem Wald-
stiick oberhalb des Gasthofs ,,Altes Forsthaus“ (Abt. 76; Abb. 21). Letzterer befindet sich am stddstli-
chen Ortsende von Nassau, einem langgestreckten Waldhufendorf. Das Waldgebiet, in dem beide
Standorte liegen, ist seit 1996 dem Forstrevier Holzhau zugeordnet (V. Geyer, Forstrevier Holzhau,
pers. Mitt. 1998).

Das Profil Holzhau

Als ein geeignetes Beispiel fir ein ,,typisches” Bodenprofil sowohl fiir die im Erzgebirge untersuchten
Waldstandorte als auch fur Fichtenwaldbdden allgemein wird im folgenden das Profil am Bepro-
bungspunkt Holzhau dargestellt (Schleich et al. 1995). Wie in Kap. 4 diskutiert, bietet die klimatisch
exponierte Kammlage im Erzgebirge zwar glinstige Bedingungen fiir die Deposition sowohl natirli-
cher und kosmogener als auch kinstlicher RN, der Tschernobyl-Fallout wurde jedoch im Vergleich zu
anderen Gegenden, z. B. dem Bodenseeraum, in geringeren Konzentrationen deponiert. Somit kénnen
anhand des Profils Holzhau typische Verteilungsmuster der y-spektrometrisch untersuchten natirli-
chen, kosmogenen und kiinstlichen RN im Boden gezeigt werden.

Die Beprobung wurde nahezu direkt den vorliegenden Horizonten entsprechend durchgefihrt, da
die Humusauflage (Horizonte L, Of und Oh) von nur etwa 3.5 cm keine weitergehende Unterteilung
der Horizonte gestattete. Der in Kap. 3.3.2 beschriebenen Vorgehensweise folgend, wurden zehn Be-
probungshorizonte bis zu einer maximalen Tiefe von knapp 12 cm entnommen. Zusétzlich wurde Bo-
denmaterial mit dem Spaten aus einer mittleren Tiefe von ca. 33 cm Tiefe beprobt; diese Probe ist in
der Ergebnisdarstellung mit Bv# bezeichnet und in 11.5 cm Tiefe, d. h. in Anschluf an Bv4, aufgetra-
gen. Die bodenkundliche Ansprache wurde an einem mit dem Spaten freigelegten Bodenstiick und
wéhrend der Beprobung durchgefiihrt (Anhang D.1.1). Der sehr dilnne AeAh-Horizont des podsolier-
ten Bodens wurde erst bei einer spateren nochmaligen Begehung des Geldndes angesprochen und
konnte im hier vorgestellten Profil im Beprobungshorizont Ah(Bv1) enthalten sein (L. Zoller, Univer-
sitat Bonn, pers. Mitt. 1998).

Abb. 22 und Abb. 23 zeigen die Tiefenverteilungen der spezifischen Aktivitaten von RN der 2**U-
und #?Th-Zerfallsreihen und des “°K (vgl. Schleich et al. 1995). Die Werte des **U und des ?*°Ra sind
in Abb. 23 nochmals mit eingezeichnet, um alle bestimmten RN der 2®U-Zerfallsreihe vergleichen zu
kénnen. (Entsprechend Kap. 3.1.4 sind damit im folgenden stets die ?°Ra-Folger gemeint, sofern nicht
anders vermerkt, z. B. durch den Hinweis auf die Auswertung tber die 186 keV-Linie.) 22U konnte in
der Streulage L nicht nachgewiesen werden. Die spezifischen 28U- und *°Ra-Aktivitaten steigen mit
zunehmender Bodentiefe kontinuierlich an. Obwohl sie in den Verwitterungshorizonten Bv2 ... Bv4
Ungleichgewicht zwischen *®U und den *°Ra-Folgern aufweisen, nahern sie sich in der Probe aus
33 cm Tiefe wieder einander an mit (54 + 4) Bg/kg (*®*U) und (48 + 1) Bg/kg (**Ra). Der Mittelwert
der spezifischen 28U-Aktivitét in Bv1 ... Bv4 betragt (58 + 2) Bg/kg.

Die spezifische ?°Pb-Aktivitat ist in Of(L) und Oh(Of) mit bis zu 860 Bg/kg maximal. In den or-
ganischen Horizonten und dem oberen Bereich der Verwitterungshorizonte besteht ein starkes Un-
gleichgewicht zwischen *°Pb und den vorangehenden RN der 2®U-Reihe mit einem °Pb/***Ra-Uber-
schuBfaktor von bis zu 74 in Of(L). In Bv3 und Bv4 stimmen die Werte iiberein. Der ?°Pb-Wert in
33 cm Tiefe dagegen betragt (84 + 10) Bg/kg und liegt damit tiber den Werten des **U und der ***Ra-
Folger.

Die Folgenuklide der ?*2Th-Zerfallsreihe liegen im radioaktiven Gleichgewicht vor (vgl. Schleich
et al. 1995), so daR in Abb. 23 die gemittelten Werte der Folger ?’Ra und **Th dargestellt sind. Die
spezifischen 22Th-Aktivitaten steigen mit zunehmender Tiefe stetig an und erreichen einen Wert in
Bv4, welcher gut zu dem Wert der Probe aus 33 cm Tiefe von (54 + 1) Bg/kg palit.
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Abb. 22: Holzhau. Tiefen-
profile von #**U- und
%5Ra-Folgenukliden der
238y-Zerfallsreihe im Ver-
gleich zu RN der #°Th-
Zerfallsreihe (verandert
nach Schleich et al. 1995)

Die spezifische 2*®U-Akti-
vitat wurde Uber die Werte
des **Th und des #*"Pa
bestimmt, *°Ra tiber
21pp und ?**Bi. Die ***Th-
Werte wurden aus denen
der #?®Ra- und *®Th-
Folger gemittelt.

Abb. 23: Holzhau. Loga-
rithmische Darstellung der
Tiefenverteilungen des
21%p ynd des “°K: zum
Vergleich sind die spezifi-
schen Aktivitaten des *®U
und des “*Ra entspre-
chend Abb. 22 mit einge-
zeichnet (verandert nach
Schleich et al. 1995)
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Die spezifische *K-Aktivitét steigt mit der Tiefe, bei einem Wert in L von (28 + 1) Bg/kg begin-
nend, kontinuierlich bis Bvl an (Abb. 23). In den mineralischen Unterbodenhorizonten Bvl ... Bv4
betragt der Wert (870 + 5) Bg/kg. Die Probe aus 33 cm Tiefe weist eine spezifische “°K-Aktivitét von
(956 + 6) Ba/kg auf.

Das kosmogene 'Be ist iiber die vier Beprobungshorizonte L ... Oh bis in knapp 2.5 cm nachweis-
bar (Abb. 24). Unterhalb des Maximums in L von (169 * 2) Bg/kg sinkt die spezifische Aktivitét steil
mit der Tiefe.
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Abb. 25 zeigt die Tiefenprofile der kiinstlichen RN **Sb und #**Am (vgl. Schleich et al. 1995). Das
kernwaffenbirtige **Am konnte im Bereich Of(L) ... Ah(Bv1) (d. h. ca. 0.5 ... 4.5 cm Tiefe) detek-
tiert werden. In der Streulage ist **Am nicht nachweisbar. Die spezifische Aktivitat ist mit
(6.2 £ 0.8) Bg/kg im Oh-Horizont maximal.

Das aus dem Tschernobyl-Fallout stammende ***Sb wurde in den Horizonten L ... Bv1 bis in eine
Tiefe von etwa 6.5 cm gemessen. Das Maximum der spezifischen Aktivtat von (11.6 + 0.5) Bg/kg
liegt im Oh(Of)-Horizont.
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Beispielhaft fur die untersuchten Waldbodenprofile sind in Abb. 26 die Tiefenverteilungen des ge-
messenen Cs-Isotops **'Cs,e sowie die von den Kernwaffentests und dem Tschernobyl-Unfall herriih-
renden Anteile **’CSyaien Und *'Csrser dargestellt. Die Auftrennung erfolgte unter Verwendung der
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B34Cs-Aktivitaten und des Tschernobyl-Faktors mit fre, = 1.9 + 0.1 (1986; vgl. Kap. 3.1.4 u. Kap. 5).
Fiir die spéter vorgestellten Bodenprofile werden nur noch die spezifischen Aktivititen des **'CSyatren
und des **'Csrp, aufgetragen, da die Information zu den Ausgangswerten des **Cs und des **'Csges mit
im Diagramm beinhaltet ist.

Fiir die obersten drei Beprobungshorizonte L ... Oh(Of) errechnen sich fiir *’Csyasen anhand der
B3'Cs-Trennung Werte von <0, d. h. unterhalb der ,,rechnerischen Nachweisgrenze®. Im Diagramm
aufgetragen sind die in den positiven Bereich hineinragenden Bereiche der Unsicherheiten, welche
sich aus der Unsicherheitsfortpflanzung entsprechend der Trennung ergeben (1c).

Beide Cs-Isotope sind bis in den Verwitterungshorizont Bv4 nachweisbar. In der Probe aus 33 cm
Tiefe ist nur noch **'Cs (d. h. **"Cswatren) Mit einer spezifischen Aktivitat von (0.7 + 0.1) Ba/kg detek-
tierbar. Das Maximum des **'Cs von (14.7 £0.2) Bg/kg und damit auch das des **'Csry, mit
(342 + 18) Bg/kg befinden sich im Oh(Of)-Beprobungshorizont. Das tiefste Maximum der kinstlichen
RN weist das aus der **'Csgy-Trennung resultierende **'Cswagren auf. Mit (100 + 12) Bg/kg im Oh(Ah)-
Beprobungshorizont erhebt es sich aus dem Bereich erhéhter Werte Oh ... Bvl.
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Das Tschernobyl-biirtige Eu-Isotop *Eu (Kap. 2.3) konnte in den Beprobungshorizonten Of(L)
und Oh(Of) nachgewiesen werden (0. Abb.). Vergleichsmessungen der beiden Proben im INFN Unter-
tagelabor in Gran Sasso, Italien, bestétigten die Detektion von ***Eu (W. PreuRe, INFN Laboratori Na-
zionali del Gran Sasso, pers. Mitt. 1997). Im Oh(Of)-Horizont war zudem das ebenfalls mit dem
Tschernobyl-Fallout eingetragene *®“Ru(*®Rh) nachweisbar.
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Das Profil Nassau 1

Zielstellung des Profils Nassau 1 war eine moglichst tiefe, die vorhandenen mineralischen Horizonte
weitgehend umfassende Beprobung mit einer ausfiihrlichen Bodenansprache, um eine fundierte Unter-
suchung der Tiefenverteilung v. a. der natiirlichen RN zu ermdglichen. Die Bodenentnahme und bo-
denkundliche Ansprache erfolgten mit freundlicher Unterstiitzung durch L. Feldmann (TU Clausthal).
Wie das Bodenprofil Holzhau weist auch Nassau 1 eine relativ diinne Humusauflage von nur
3 ... 3.5 cm auf, unter der ein etwa 1 cm dicker Ah-Horizont liegt. Diesem folgen ausgepragte, z. T.
miteinander vermischte AeAh- und BvBs-Horizonte bis in etwa 13 cm Tiefe (vgl. Anhang D.1.2). Es
wurden 14 Beprobungsschichten bis zu einer Tiefe von 55 cm enthommen.

Es zeigt sich, hier in noch starkerem Malie als bei dem anschlielend vorgestellten Profil Nassau 2,
dalk die an einem mit dem Spaten freigelegten Profil durchgefiihrte Ansprache und die Ansprache der
in geringer Entfernung gelegenen eigentlichen Beprobungsstelle beziiglich der Méchtigkeiten v. a. der
organischen Horizonte variieren (vgl. Ergebnisdiagramme u. Anhang D.1.2). Einerseits schwanken die
Horizontdicken tiber die Waldbodenflache hinweg, u. a. in Abhé&ngigkeit vom Bodenrelief, der Entfer-
nung zur Bestockung, der (Baumkronenausdehnung) und des Nadelfalls. Andererseits kdnnen die Ho-
rizonte wahrend der eigentlichen Beprobung kaum vollstdndig voneinander getrennt werden. Das liegt
in geringerem Mal an der Beprobungstechnik, den Boden schichtweise von oben abzunehmen, was
eine ,,vorausschauende* Beprobung erschwert. VVon grofRerer Bedeutung sind jedoch Form und Schérfe
der Horizontgrenzen und die Ausprégung des horizontspezifischen Bodengefiiges, d. h. der rdumlichen
Anordnung der festen Bodenbestandteile innerhalb jedes Horizonts. Die hier beprobten Humusformen
typischer Moder und rohhumusartiger Moder weisen meist verfilzt oder schichtig gelagertes Of-Mate-
rial bzw. eine brockelige oder schichtig bis kompakte Lagerung des Oh-Horizonts auf. Die Trennung
der teilweise unscharf ineinander ibergehenden Horizonte und die weitere Unterteilung der Horizonte
ist somit nicht ganz leicht zu bewerkstelligen.

In Abb. 27 und Abb. 28 sind die Tiefenprofile der natiirlichen RN 2**U, ?**Th und ihrer Folger so-
wie “K dargestellt. *®U konnte nur in der Streulage L nicht nachgewiesen werden. In Of mit einem
Wert von (16 + 2) Bg/kg beginnend, steigt die spezifische Aktivitat bis BvBs an, um sich ab dort in
den gesamten Verwitterungshorizonten Bv um einen Wert von (61 + 2) Bg/kg zu bewegen. *U und
?2%Ra liegen nur in den Horizonten Oh ... AeAh im Gleichgewicht vor. In den BvBs- und Bv-Horizon-
ten liegen Ungleichgewichte mit einem ?°Ra/?*®U-UberschuBfaktor von bis zu 1.4 vor. Der mit * ge-
kennzeichnete Bereich Bv2 ... Bv4 war bei der Beprobung stark blockfiihrend und stellt eine Solifluk-
tionsschicht der letzten Eiszeit dar. Die gemittelte spezifische ?°Ra-Aktivitat in den Bv-Horizonten
betragt (76 + 1) Bg/kg, in der Streulage konnten (2.4 £ 0.2) Bg/kg nachgewiesen werden.

Der Verlauf des ?°Pb weist das Maximum in Oh mit (744 + 8) Bg/kg auf. Der #°Pb/**Ra-Uber-
schuBfaktor in Oh betragt 38. In dem gesamten Bodenprofil besteht ein °Pb/**Ra-Ungleichgewicht,
ab BvBs2 in Form eines ?*Ra-Uberschusses. In den Verwitterungshorizonten Bv liegen die spezifi-
schen ?°Pb-Aktivitaten dhnlich denen des **®U bei (59 + 2) Bg/kg.

Da die Folger der #2Th-Zerfallsreihe im Gleichgewicht sind, werden in Abb. 27 die gemittelten
Werte gezeigt. In L mit (3.9 + 0.3) Bg/kg beginnend, steigt die spezifische 22Th-Aktivitat erst steiler
(bis AeAhl), dann flacher an, um im Bereich Bv3 ... Bv6 einen Wert von etwa 90 Bg/kg zu erreichen.

Die spezifische “°K-Aktivitat betragt im L-Horizont (31 + 2) Bg/kg. Der Wert steigt bis in AeAhl
sehr steil an und erreicht nach einem flacheren Anstieg einen durchschnittlichen Wert von
(1146 £ 7) Bg/kg in den Bv-Horizonten.

Das 'Be-Tiefenprofil erstreckt sich bis in den humosen Oberbodenhorizont Ah in knapp 4.5 cm
Tiefe (Abb. 29). Auch im AeAh ist ‘Be noch erkennbar, jedoch nicht auszuwerten. In der Streulage ist
die spezifische Aktivitat mit (463 £ 4) Bg/kg maximal. Darunter fallt der Wert sehr schnell mit der
Tiefe ab.
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Die Tiefenverteilungen der kiinstlichen RN '*Sb und *Am sind in Abb. 30 dargestellt. ***Am ist
im Bereich Oh ... AeAh2, d. h. in einer Tiefe von etwa 2.5 ... 8 cm, nachweisbar. Die maximale spe-
zifische Aktivitét liegt im Ah-Horizont und betragt (2.4 + 0.2) Bg/kg.

1255h ist im Bereich Of ... BvBs1 (2 ... 10.5 cm) detektierbar, mit einem maximalen Wert in Oh
von (4.2 = 0.6) Bag/kg.
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Abb. 31 zeigt einen Ausschnitt der Tiefenprofile der beiden **'Cs-Anteile bis zum BvBs2-Horizont.
Betrachtet man das gesamte Bodenprofil (L ... Bv6), so ist **'Csrsn (Wie das nicht abgebildete ***Cs)
im Bereich L ... Bv2, d. h. bis in 26 cm Tiefe, detektierbar. Das Maximum der spezifischen *3'Csrgg-
Aktivitaten ist scharf ausgepragt und liegt mit (311+17)Bg/kg im Oh-Horizont (**Cs:
(6.4 £ 0.1) Bg/kg). In der Streulage liegt BT Cs\warren Unterhalb der ,,rechnerischen Nachweisgrenze*; im
Diagramm dargestellt ist nur der positive Bereich der Unsicherheiten (vgl. Ergebnisdarstellung Profil
Holzhau). Das Maximum von (127 + 10) Bg/kg liegt im Ah-Horizont. Die *"Csyasren-Verteilung reicht
bis in eine Tiefe von 48 cm (Bv5). Erst im letzten Beprobungshorizont Bv6 ist **Cs, und damit auch
187 Cs\aren Nicht mehr nachweisbar.
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Das Profil Nassau 2

Die Probennahmen an den nur 2 km voneinander entfernten Fichtenwaldstandorten Nassau 1 und Nas-
sau 2 wurden innerhalb einer Woche in engem Zusammenhang vorgenommen. Die Horizonte und der
Bodentyp beider Beprobungspunkte konnten weitgehend tbereinstimmend angesprochen werden trotz
unterschiedlichen Untergrundgesteins (vgl. Anhang D.1.2 u. D.1.3). Von allen in dieser Arbeit beprob-
ten Waldstandorten weist Nassau 2 jedoch die machtigste Humusauflage mit Gber 5 cm auf. Dies er-
mdglichte auch in den organischen Horizonten eine weitere Untergliederung bei der Beprobung. Ins-
gesamt wurden 15 Proben bis in eine Tiefe von 32 cm enthommen. Im Vergleich zum Profil Nassau 1,
wo ein Schwerpunkt auf der Untersuchung der bis in groRRere Tiefen reichenden vertikalen RN-Vertei-
lung lag, war das Hauptaugenmerk bei der Analyse des Profils Nassau 2 auf das Verhalten v. a. kiinst-
licher RN in den organischen und humushaltigen Horizonten des Fichtenwaldbodens gerichtet
(Schleich et al. 2000). Entsprechend Kap. 3.2.1 wurden an Proben dieses Profils auch die erganzenden
Pu-Analysen durchgefiihrt.

Die Tiefenverteilungen von RN der *®U- und ***Th-Zerfallsreihen sowie des “°K sind in Abb. 32
und Abb. 33 zu sehen. 28U ist in L und L(Of) nicht nachweisbar. In Oh erreicht die 2*U-Verteilung
einen relativen Maximalwert. Vom mineralischen Oberboden Ah an strebt *®U auf einen Mittelwert
von (32 +1) Bg/kg in den Verwitterungshorizonten Bvl ... Bv3 zu. Die spezifische Aktivitat der
?Ra-Folger **Pb und #Bi steigt von L mit (1.1 +0.2) Bg/kg an kontinuierlich mit der Tiefe und
weist im Bereich Oh ... Ah2 einen relativ konstanten Wert auf. Nach einem weiteren sprunghaften
Anstieg lauft sie auf einen Wert von um 35 Bq/kg zu. Das Profil ist von *°Ra/**®*U-Ungleichgewichten
gepragt. Im Bereich Of(Oh) ... Ah(Oh) besteht ein **U-UberschuB (Abb. 32). Vom AeAh-Horizont
an dagegen liegen die ?Ra-Folger im UberschuB vor.
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Zudem weist das gesamte Profil starke Ungleichgewichte zwischen **°Pb und den vorangehenden
RN der ?*U-Reihe auf. Das Maximum der spezifischen °Pb-Aktivitat liegt in Of und Of(Oh) mit ei-
nem mittleren Wert von (578 £ 6) Bg/kg (Abb. 33) und erstreckt sich mit erhohten Werten auch noch
iiber Oh(Of) und Oh. In Of betragt der #°Pb/**Ra-UberschuRfaktor 123. Erst im mineralischen Unter-
bodenhorizont Bv3 stimmen die spezifischen Aktivitaten des #°Pb, der ?°Ra-Folger und des **U
uberein und liegen bei (34 + 2) Bg/kg.

Die Folgenuklide der #*Th-Zerfallsreihe liegen im Gleichgewicht vor. Abb. 32 zeigt den gemittel-
ten Wert fiir 2*°Th. Die spezifische 2**Th-Aktivitat in L betragt (1.7 + 0.2) Bg/kg. Die Tiefenverteilung
verlauft bis zum Ah-Horizont parallel zu der des *Ra. Unterhalb des Ah-Horizonts steigt die spezifi-
sche Aktivitat steil an und erreicht in Bv3 und Bv4 einen Mittelwert von (55 £ 1) Bg/kg.

K schwankt in L ... Of um etwa 34 Bg/kg. Nach einem stetigen Anstieg der Werte bis zum Ah-
Horizont verdoppelt sich die spezifische Aktivitat zum AeAh-Horizont hin sprunghaft. Nach einem
weiteren Anstieg nahert sich “°K in den Verwitterungshorizonten asymptotisch einem Endwert an
(Bv3: (833 + 6 Ba/kg).

Das kosmogene 'Be ist Uber die sechs Beprobungshorizonte L ... Oh hinweg bis in knapp 5 cm
Tiefe nachweisbar (Abb. 34). Der maximale Wert in L betrégt (352 + 3) Bg/kg.
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Abb. 35 zeigt die Tiefenverteilungen der kiinstlichen RN **°Sb und ***Am (y-Spektrometrie) sowie
28py und ****°py (radiochemische Aufbereitung und a-Spektrometrie, Kap. 3.2.1). **Am ist im Be-
reich Of(Oh) ... AeAh (ca. 2 ... 9.5 cm Tiefe) nachweisbar. Die maximale spezifische Aktivitat liegt
in Ah(Oh) und betragt (5.4 + 0.1) Bg/kg. Die Pu-Analysen wurden an den zentralen Horizonten gut
nachweisbarer ! Am-Aktivitaten im Bereich Oh(Of) ... Ah2 durchgefiihrt. Die Maxima liegen in Oh
mit (0.34 + 0.03) Bg/kg (**®Pu) und (11.0 + 0.1) Bg/kg (3**°Pu).

125gh ist im Bereich Of ... Ah(Oh) (ca. 1 ... 6 cm Tiefe) und in Ah2 detektierbar (etwa 7.5 cm). Die
maximale spezifische Aktivitat weist das Nuklid in den Beprobungshorizonten Of(Oh) und Oh(Of) auf
(Mittelwert (4.7 + 0.4) Bg/kg).

Abb. 36 zeigt einen Ausschnitt der Tiefenprofile des **'Csyatren Und des **'Csry, bis zum BvBs2-
Beprobungshorizont. Die Verteilungen beider Cs-Isotope erstrecken sich iber den gesamten abgebil-
deten Tiefenbereich. Das nicht dargestellte ***Cs (d. h. auch *'Csrs) ist unterhalb des BvBs2-Hori-
zontes jedoch nicht mehr nachweisbar (Messung in WD-Probenbehdltern). Die maximalen spezifi-
schen Aktivitaten liegen in Oh(Of) mit (307 + 17) Bg/kg (*"Csrser) und (6.3 £ 0.1) Bg/kg (*'Cs). ¥'Cs
bzw. *¥Cswaren ist bis in Bv3 detektierbar (32 cm, Endtiefe). In den nicht abgebildeten Beprobungsho-
rizonten betragen die spezifischen '*'Cs-bzw. *'Cswaren-Aktivitaten (15.8 +0.2) Bg/kg (Bvl),
(4.3+0.1) Bg/kg (Bv2) und (1.8 +0.1) Bg/kg (Bv3). Das ™' Csyase-Maximum ist plateauartig tiber
den Bereich Oh ... AeAh ausgebildet und liegt bei etwa 100 Bg/kg.
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Abb. 35: Nassau 2. Tiefenverteilungen der RN **°Sb und **'Am sowie ***Pu (20fach iiberhoht) und *%*°pu
(***sb: zerfallskorrigiert auf das Probennahmedatum 5.9.1996; nach Schleich et al. 2000)
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Abb. 36: Nassau 2. Aus-
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et al. 2000)
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6.1.2 Der Vergleichsstandort in Stiddeutschland: Eggwald

Nach dem Tschernobyl-Unfall 1986 wurden an der Fachhochschule Ravensburg-Weingarten im Rah-
men von Diplomarbeiten zur Untersuchung der Cs-Migration in Waldbdden eine Vielzahl von Bepro-
bungen durchgefiihrt — u. a. in dem 10 km norddéstlich von Ravensburg gelegenen Altdorfer Wald
(Drissner 1991; Birmann 1993; Enslin 1994; Heider 1994). Zu Beginn der vorliegenden Arbeit wurde
zu Vergleichszwecken, auf den Erfahrungen der vorangehenden Untersuchungen aufbauend, eine Bo-
denprobennahme in dem schon mehrfach beprobten Walddistrikt Eggwald durchgefiihrt (Abb. 37;
Tabelle 13).
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Abb. 37: Walddistrikt Eggen (= Eggwald) mit dem Eggwald genannten Beprobungspunkt (E) (Ausschnitt der
Forstkarte 1:10000 des Forstreviers Waldburg; Forstbezirk Ravensburg, Betriebskarte 3, 1996/2005, Stand
1.10.1995; Auschnitt verkleinert, Karte verandert nach R. Schlude, Forstrevier Waldburg, pers. Mitt. 2005)

Die Landschaft des sudlichen Oberschwabens ist gepragt durch die Einflisse der jlingsten Eiszeit
(Wurm-Glazial), wéhrend der sich der Rheingletscher bis ca. 25 km Uber Ravensburg hinaus nach
Norden erstreckte (Bibus u. Kdsel 1997). Der geologische Untergrund besteht aus eiszeitlichen Abla-
gerungen und wird als Jungmoréne bezeichnet (Geologisches Landesamt Baden-Wiirttemberg 1976);
im Vergleich zu den erzgebirgischen Béden stellt dieser Standort somit einen grofRen Kontrast dar. An
der Beprobungsstelle im Eggwald liegt dem Untergrundgestein eine podsolige Parabraunerde auf (An-
hang D.1.4).



92 Kapitel 6
- -1
Aspez in Bg kg
0 10 20 30 40 50
0+ ] | ] | ] | ] | ] Abb. 38: Eggwald. Tiefen-
A JL profile von #**U- und
T BA Of(Oh) **°Ra-Folgenukliden der
4 = 238y-Zerfallsreihe im Ver-
) gleich zu RN der #°Th-
A Oh Zerfallsreihe
4 —
i - Die spezifische **®U-Akti-
A Ah vitat wurde tber die ***Th-
. . Werte bestimmt, ?°Ra
- A BsBt1 iiber **Pb und **Bi. Die
= 232Th-Werte wurden ge-
;’ 8 7 g mittelt aus denen der
£ S 228 2281
o H . BsBt2 N Ra- und “““Th-Folger.
° =2
= _
12 — H—@— A BsBt3
N Eggwald 7
] @ u2ss - A BsBt4
VAN Ra-226 ]
16
_ L] Th-232 o— [H A BsBt5
T T T T T T T T T
- -1
Aspez in Bg kg
1 10 100 1000
0 L1t Lol L1111 Abb. 39: Eggwald. Loga-
A 4L rithmische Darstellung der
7] A X © |of(oh) Tiefenverteilungen des
_ - 21%p ynd des “°K: zum
| Vergleich sind die spezifi-
A X ©|Oh schen Aktivitaten des *®U
4 — und des “*Ra entspre-
_ ] chend Abb. 38 mit einge-
A X & |Ah zeichnet
e y L. KX BsBt1
08— - T
£ S
o | ' K X BsBt2 N
4 2
= _
12 — Eggwald OAH X BsBt3
7] o U-238 1
] /A Ra-226 ® M X BsBt4
) Pb-210 _
16 O
i X K40 e O X BsBt5
T T T TTTT I T T T TTTT I T T LI




Waldbodenprofile 93

Es wurden neun Beprobungshorizonte bis in eine Tiefe von 18 cm entnommen. Die Horizonte
BsBtl ... BsBt3 waren von Ah-Fahnen durchsetzt, wobei der Ah-Anteil etwa 60 % (BsBtl), 30 %
(BsBt2) und < 5 % (BsBt3) betrugt. Im Vergleich zu den erzgebirgischen Standorten handelt es sich in
diesem Waldstlick nicht um einen Fichtenreinbestand, zudem ist die Bestockung fast doppelt so alt.
Die Profiloberflache war geringflachig bewachsen (Anhang D.1.4).

In Abb. 40 und Abb. 41 sind die Tiefenverteilungen von RN der **U- und ?**Th-Zerfallsreihen und
des “°K dargestellt. Die ausgewerteten y-Linien entsprechen denen des Bodenprofils Holzhau. #**U
konnte nur in den mineralischen BsBt-Horizonten mit einem gemittelten Wert von (32 £ 3) Bg/kg
nachgewiesen werden. In den y-Spektren der dariiberliegenden Horizonte war der schwache **Th-
Peak (63 keV) hauptsachlich aufgrund der hohen spezifischen **’Cs-Aktivitaten und des daraus resul-
tierenden hohen Comptonuntergrunds nicht zu sehen (vgl. Kap. 3.1.1, Abb. 5). Der Verlauf der *°Ra-
Folger beginnt in L mit (1.4 + 0.3) Bg/kg und steigt bis Oh nur langsam an. Darunter nimmt die spezi-
fische Aktivitat bis BsBt3 schneller zu und nahert sich in den untersten Beprobungshorizonten einem
Wert von 45 Bq/kg. Ab BsBt3 liegt ein 2°Ra/?®U-Ungleichgewicht vor.

Die spezifische ?°Pb-Aktivitat wird in Of(Oh) und Oh maximal (Oh: (849 + 56) Bq/kg). Der
21%ph/*®Ra-UberschuBfaktor betrdgt bis zu 260 (Of(Oh)). In den tieferen Beprobungshorizonten
BsBt3 ... BsBt5 fallt *°Pb auf einen mittleren Wert von (52 + 10) Bg/kg zuriick und ist damit im
Gleichgewicht zu ?°Ra.

Der Verlauf des ?**Th, dessen Folgenuklide im Gleichgewicht vorliegen, ist in Abb. 38 aufgetra-
gen. In L mit (1.4 £ 0.3) Bg/kg beginnend, steigt die spezifische Aktivitat erst flach bis Oh, um dann
steiler bis BsBt2 anzusteigen. Bis BsBt5 nahert sie sich einem Wert von 35 Bg/kg an.

Die spezifische “°K-Aktivitat schwankt im Bereich L ... Oh um 38 Ba/kg (L: (41 + 2) Bg/kg).
Nach einem steileren Anstieg in den Verwitterungshorizonten wird in BsBt5 ein Wert von
(355 * 2) Ba/kg mit steigender Tendenz erreicht.

Die spezifischen 'Be-Aktivitaten betragen (311 + 6) Bg/kg in L und (103 +4) Bg/kg in Of(Oh)
(0. Abb.; Zerfallskorrektur auf das Probennahmedatum 8.7.1994). In tieferen Horizonten ist 'Be nicht
nachweisbar. Aufgrund der relativ hohen **’Cs-Aktivitaten an dem oberschwibischen Waldstandort ist
"Be in den Proben schlecht zu detektieren: die y-Energie seiner Vollenergielinie und die der Compton-
kante des **'Cs im y-Spektrum sind nahezu identisch (vgl. Kap. 3.2).
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#LAm ist nur im Ah-Horizont und dem oberen, von Ah-Fahnen durchzogenen Bereich des BsBt
(BsBt1 und BsBt2) bis in eine Tiefe von knapp 11 cm nachweisbar (Abb. 40). In Ah ist die spezifische
Aktivitdt maximal mit (5.0 £0.7) Bg/kg. In den darliberliegenden Bodenproben liegen die spezifi-
schen "' Am-Aktivitaten unterhalb der Nachweisgrenzen. Vor allem fiir Oh ist die Ursache dafir, &hn-
lich der Situation des 'Be, in den hohen spezifischen **Cs-Aktivitaten zu sehen. Diese verursachen ei-
nen hohen Untergrund in den y-Spektren, welcher sich stérend auf die Detektion des **Am-Peaks
(59.5 keV) auswirkt.

125gh ist im Bereich L ... BsBt2 bis 10.5 cm Tiefe meRbar. Die maximale spezifische Aktivitat von
(17 £ 1) Bag/kg ist im Oh-Horizont zu finden.
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In Abb. 41 sind die Tiefenverteilungen des **'Csre, und des **'Cswasen dargestellt. Beide **'Cs-
Anteile sind im gesamten Profil detektierbar (bis 18 cm, Endtiefe). Das nicht abgebildete ***Cs und
damit auch *¥'Csry, sind in Oh maximal mit (35.9 + 0.3) Ba/kg und (888 + 45) Bg/kg. Die hochsten
Werte des kernwaffenbiirtigen *'Cswaren liegen in Ah und BsBtl mit einem Wert in Ah von
(115 + 42) Bo/kg.
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6.2 EinflulRgrofien der Tiefenverteilungen von Radionukliden in Fichtenwaldbdden

Die in Kap. 6.1 gezeigten Ergebnisse machen deutlich, daf die Tiefenverteilungen der verschiedenen
RN in den organischen und oberen mineralischen Horizonten von Fichtenwaldbdden von sehr unter-
schiedlichen Prozessen gesteuert werden. Die vertikalen Profile spiegeln sowohl Herkunft, Eintrags-
stérke und -dauer der RN (vgl. Kap. 2) als auch die jeweiligen Horizonteigenschaften und Bodenbil-
dungsprozesse wider. Die ausgepragte Horizontierung der Humusauflage (L, Of, Oh) und des minera-
lischen Ober- und Unterbodens (A, B) beeinflul’t die Transportvorgange im Fichtenwaldboden beson-
ders stark. Das Migrationsverhalten nattrlicher und kiinstlicher Spurenelemente im Boden wird zudem
von Sorptions-, lonenaustausch- und Komplexierungsprozessen bestimmt. Jene wiederum héngen
stark von den physikalischen und chemischen Eigenschaften der RN ab. Einen groRen Einfluf auf den
Stofftransport Ubt die Verlagerung mit dem Sickerwasser aus. Neben der vertikalen Mobilitdt sind
auch horizontale Stoffstrome und Diffusionsprozesse nicht zu vernachlassigen.

Auf diesen EinfluBgrolien basierend werden im weiteren die Ergebnisse der Untersuchungen in
Fichtenwaldbdden zusammenfassend diskutiert. Zur Diskussion werden zusétzliche, im Rahmen die-
ser Arbeit durchgefiinrte Messungen (z. B. an Fichtennadeln, vgl. Kap. 3.3.2) sowie Untersuchungen
an Boden- und Pflanzenmaterial aus dem Freiberger Raum, welche der vorliegenden Arbeit am Institut
fur Angewandte Physik vorangingen (Suworow 1994), herangezogen.

Die pH-Werte der Fichtenwaldbdden

Der pH-Wert eines Bodens ist eng mit dem Stoffhaushalt des Bodens verbunden und beeinfluf3t auch
die Mobilitat von Substanzen, wie Schwermetallen, in starkem Mal (Herms u. Brimmer 1980, 1984;
Krieter 1991; Schachtschabel et al. 1992; Ulrich 1997). Abb. 42 zeigt die nach Kap. 3.3.6 bestimmten
pH(CaCl,)-Werte der Waldbodenprofile (vgl. Anhang D.1). Die Werte in den A- und B-Horizonten
entsprechen denen versauerter mitteleuropéischer Boden (vgl. Schwertmann et al. 1982; Ulrich 1997).
Das Absinken des pH-Werts von den B-Horizonten zum Oberboden Ah hin, wie es die Profile Nas-
sau 1 und Eggwald ausgepragt zeigen, wird sehr oft in Bodenprofilen beobachtet (vgl. Schwertmann et
al. 1982; Hunger 1994), im Altdorfer Wald z. B. auch von Burmann (1993) und Lindner et al. (1994).
Ursache hierfir ist, daR der tiberwiegende Teil der H*-lonen durch die mikrobielle Zersetzung der to-
ten Biomasse produziert wird und dies hauptséchlich im Oberboden und den O-Horizonten erfolgt. Fir
saure Waldbdden typisch ist die bei allen vier Profilen sichtbare pH-Wert-Erhéhung im L-Horizont. In
der Streulage werden bei der Zersetzung u. a. organische und HCOs-Anionen frei, welche H*-lonen
neutralisieren. Die untersuchten Fichtenwaldbdden bzw. deren Horizonte sind als stark bis extrem sau-
er einzustufen (Schachtschabel et al. 1992; AG Boden 1994).

Wie in den vorangehenden Kapiteln angesprochen, stellen die niedrigen pH-Werte eine Ursache flr
die Mobilisierung metallorganischer Komplexe dar; dies wird in den hier untersuchten Waldbdden
auch in Form von Podsolierungserscheinungen sichtbar (Umlagerung geldster organischer Stoffe, oft
zusammen mit Al und Fe; Kap. 3.3.1). Sowohl die niedrigen pH-Werte als auch die Podsolierung wer-
den durch Faktoren gefordert, welche die Organismentétigkeit — speziell die bakterielle Aktivitat im
Gegensatz zu der der Pilze (W. Zech, Universitat Bayreuth, pers. Mitt. 2005) — hemmen, wie ein kihl-
feuchtes Klima und ein schwer zersetzbarer Auflagehumus. Letzterer ist im Erzgebirge aufgrund der
Wiederaufforstungen mit Nadelbdumen wahrend der letzten Jahrhunderte — nach der bergbaubeding-
ten Entholzung — gegeben (vgl. Hunger 1994). Nadelstreu enthalt schlecht abbaubare Gerbstoffe (Tan-
nine) und Zellwandbestandteile (Lignin und Cellulose). Neben dem dominierenden EinfluR des Kli-
mas bestimmt generell die mineralogische und chemische Beschaffenheit des Grundgesteins, d. h. des
Ausgangsmaterials der Bodenbildung, die weiteren Merkmale der Bodenentwicklung und damit auch
die resultierenden Bodentypen und Bodeneigenschaften, z. B die jeweiligen Nahrstoffverhéltnisse und
das Wasserhaltevermdgen (Nebe 1964, 1970; Hunger 1994; vgl. Tabelle 13 u. Anhang D.1). In der
exponierten Lage am Kamm wurde der ,,Saure Regen noch durch SO,-Emissionen aus dem béhmi-
schen Becken verstarkt (vgl. Kap. 5.1). Die Auswirkungen des pH auf die Mobilitat einzelner RN bzw.
der entsprechenden Elemente werden im folgenden mit betrachtet.
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Abb. 42: Tiefenverlaufe der pH(CaCl,)-Werte an den beprobten Waldstandorten

Natdirliche Zerfallsreihen — %°Pb

Die Tiefenverteilungen der natiirlichen RN (**U, *°U- und #**Th-Zerfallsreihen, *°K), mit Ausnahme

des ?°Ph, werden in erster Linie vom geologischen Untergrund bestimmt. Vom Unterboden ausge-

hend, nehmen die spezifischen Aktivitdten tendenziell zur Bodenoberflache hin ab. Ungleichgewichte

entsprechend Kap. 3.1.4 konnten hauptséchlich in der *®U-Reihe nachgewiesen werden. Vor allem die

Verteilung des #°Pb ist von starken Ungleichgewichten zu den Mutternukliden gepragt. Ursache ist

der zusétzliche atmosphérische Eintrag von #°Pb aus dem Zerfall des gasférmigen ’Rn (Kap. 2.1;

vgl. Niederschlags- und Staubfilterproben, Kap. 5.1 u. Kap. 5.2). Dieses sog. freie (,,unsupported*)

219 ist fir die wesentlich héheren Aktivitaten in den organischen Horizonten verantwortlich und be-

wirkt eine fiir Fichtenwaldbéden typische #°Pb-Tiefenverteilung (Abb. 23, Abb. 28, Abb. 33, Abb. 39;

Dérr u. Miinnich 1989, 1991; Schleich et al. 1997, 2000). Als weitere EinfluRgroRen der *°Pb-

Verteilung im Boden sind zu diskutieren:

1. die Migration des **°Pb im Boden,

2. die Deposition organischen und anorganischen Materials auf der Bodenoberflache,

3. der Zerfall des #°Pb und

4. der Gehalt des geogenen (,,supported”) #°Pb, welcher vom **®U-Gleichgewichtswert des geologi-
schen Untergrunds bestimmt ist.

Das freie °Pb ist in den ?°Pb-Tiefenverteilungen der untersuchten Waldbodenprofile deutlich er-
kennbar. Die spezifischen ?°Pb-Gesamtaktivitaten in der Streulage betragen etwa 190 ... 490 Bg/kg.
Die maximalen Werte liegen in den Fermentations- und Humifizierungshorizonten Of und Oh und
sind um bis zu einem Faktor 4 groRer als die des L-Horizonts (580 ... 860 Bg/kg). Im humushaltigen
Oberbodenhorizont Ah sind die spezifischen Aktivitdten schon wieder auf etwa die Halfte des Maxi-
malwerts gesunken. In den Verwitterungshorizonten ndhern sie sich dem Gleichgewichtswert des geo-
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logischen Untergrunds — sofern dort keine Ungleichgewichte vorliegen.

Der Hauptanteil des atmospharischen ?°Pb wird i. allg. naB deponiert (vgl. Kap. 2.1). Die in Kap. 5
dargestellten Messungen an Niederschlags- und Luftfilterproben und Vergleichswerte aus der Literatur
(Tabelle 1) lassen die GroRenordnung dieses Eintrags erkennen. Der in Kap. 5.1 berechnete *°Pb-
Eintragswert nasser Deposition von (230 + 20) Bg/(m? a) und die Literaturwerte der Gesamtdeposition
von z. B. (100 + 50) Bg/(m? a) fiir Westeuropa (H. Dérr 1989, zitiert in Gellermann et al. 1992) bzw.
von 130 ... 330 Bg/(m® a) fiir die geméRigte Klimazone der Nordhalbkugel (kontinentale Gebiete;
Moore u. Poet 1976) sind den **°Pb-Inventaren der L-Horizonte von etwa 90 ... 310 Bg/m? prinzipiell
vergleichbar (unter der hypothetischen Annahme, dal die Inventare der L-Horizonte den Eintrag eines
Jahres reprasentieren; Werte basierend auf freiem #°Pb). In Fichtenwaldbdden ist eine Erfassung des
Zusammenhangs zwischen *°Pb-Eintrag und **°Pb-Bodeninventar in dieser Form jedoch schwierig, da
einerseits keine einheitliche Mobilitat des Pb in den Bodenhorizonten vorausgesetzt werden kann und
andererseits auch die Bodenhorizonte selbst nicht so klar zeitlich eingeordnet werden kénnen, wie das
z. B. bei Moorbdden in giinstigen Fallen moglich ist (vgl. Kap. 7.3).

219h, welches an Aerosole angelagert aus der Atmosphére auf der Bodenoberflache deponiert wird,
ist in der Streulage noch wesentlich mobiler als in tieferen organischen Horizonten, wo eine Fixierung
auftreten kann (s. u. Loslichkeit und Bindungsformen des Pb). Einen generellen Einflul auf die F&hig-
keit, Pb oder andere Elemente zu binden, tiben dabei Oberflacheneffekte des jeweiligen Bodenmateri-
als aus. Wéhrend der biologisch kaum belebte L-Horizont eine im Vergleich minimale spezifische
Oberflache aufweist, steigt die spezifische Oberflache im Of um das drei- bis vierfache an und poten-
ziert sich im Oh, welcher das Endprodukt der Zersetzungsvorgange darstellt (W. Nebe, TU Dresden,
pers. Mitt. 1999).

Der Kronenraum spielt eine wesentliche Rolle fiir den atmospharischen Stoffeintrag in Waldgebie-
ten (vgl. ,,Sollingprojekt”; Mayer u. Heinrichs 1980; Ellenberg et al. 1986). Staub- oder Aerosolparti-
kel kdnnen aus der Atmosphére z. B. an der rauhen Oberflache der Baumrinde und an den Fichtenna-
deln ausgekammt (Interzeption) und durch nachfolgende Niederschlédge ausgewaschen und in den Bo-
den eingetragen werden (Bestandesniederschlag einschlieflich Stammablauf; Interzeptions-
Deposition). Die Baumkronen bzw. deren Rezeptoroberflachen wie Blatter und Nadeln tiben somit ei-
ne Filterwirkung aus und verzogern den Eintrag in den Boden zeitlich (Krieter 1991; Matschullat u.
Kritzer 1997).

Fur den Eintrag von Substanzen durch Fichtennadeln selbst ist zu unterscheiden zwischen Substan-
zen, die an der Oberflache der Nadeln haften, und solchen, welche in Nadeln aufgenommen wurden.
Erganzende Untersuchungen zum RN-Eintrag durch Fichtennadeln (vgl. Kap. 3.3.2, Abb. 44 und zu-
gehoérige Erlauterungen im Text; ohne Unterscheidung der RN-Gehalte in bzw. an den Nadeln) konn-
ten nicht eindeutig klaren, in welchem MaR dieser Eintragspfad in den Boden fiir °Pb von Bedeutung
ist. Die spezifischen #°Pb-Aktivitaten lagen bei den untersuchten Nadeln des aktuellen Jahrs und der
Vorjahre unterhalb der Nachweisgrenze. Auch Suworow (1994) bestimmte an ein- und mehrjahrigem
Nadelmaterial aus dem Freiberger Raum (1992) fiir drei Proben spezifische ?°Pb-Aktivitaten unter-
halb der Nachweisgrenze; drei weitere Proben wiesen zwar Werte von bis zu 114 Bg/kg auf, deren
MeRunsicherheiten betrugen jedoch etwa 60%: (47 £30)Bg/kg, (96 £56) Bg/kg und
(114 £ 64) Ba/kg. Ein direkter Zusammenhang zwischen den Mefergebnissen und dem Alter der Na-
deln war nicht erkenntlich. Es kann angenommen werden, dal} die Position der Fichtennadeln (bzw.
des tragenden Astes) innerhalb der Baumkrone eine wichtige Rolle fiir die spezifischen #°Pb-
Aktivitaten des Nadelmaterials spielen.

An den Standorten Nassau 1 und 2, welche nur etwa 2 km voneinander entfernt liegen und inner-
halb einer Woche beprobt wurden, sind die spezifischen #°Pb-Aktivititen der L-Horizonte nahezu
identisch. Das *°Pb-Maximum des Profils Nassau 1 weist zwar einen hoheren Wert auf, ist aber auch
schmaler ausgebildet; Of und Oh umfassen hier nur etwa 2 cm. Im Profil Nassau 2 dagegen erstreckt
es sich tber die vier Beprobungshorizonte Of ... Oh (ca. 4 cm). Um zu uberprifen, ob aus derartigen
Beobachtungen auf vergleichbare Eintragssituationen geschlossen werden kann, wurden die Tiefen-
verteilungen der spezifischen Aktivitaten des freien **°Pb bestimmt (Gesamtgehalt abziiglich des Ge-
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halts der **°Ra-Folger) und daraus die Aktivitatskonzentrationen und Horizontinventare berechnet.
Zum Vergleich erfolgte eine Umrechung sowohl unter Einbeziehung der Feinmassen als auch der Ge-
samtmassen der Horizonte (unter der vereinfachenden Annahme gleicher Gehalte in beiden Fraktio-
nen). Die Maxima der Aktivitatskonzentrationen liegen, ahnlich denen der spezifischen Aktivitaten, in
den Of- und Oh-Horionten (allerdings nur im Bodenprofil Holzhau in exakt demselben Beprobungsho-
rizont). Eine Ausnahme stellt das Profil Eggwald dar, wo die maximale Aktivitatskonzentration im
Ah-Horizont zu finden ist. Zusétzlich zum Maximum weisen auch die Profile Nassau 1 und Nassau 2
stark erhdhte Werte in Ah bzw. Ah2 auf. Die Gesamtinventare der Bodenprofile liegen im Bereich
4300 ... 7430 Bg/m* (Abb. 43). Aus den Gesamtinventaren der Profile Nassau 1 und Nassau 2 von
(4300 + 70) Bg/m? und (5450 + 60) Ba/m? kann jedoch nicht auf einen vergleichbaren atmosphdri-
schen #%Pb-Eintrag in der Vergangenheit geschlossen werden. Auch die Aktivitatskonzentrationen der
beiden L-Horizonte und deren Horizontinventare sind gegenldufig und unterstiitzen die aus den spezi-
fischen Aktivitaten gezogenen Schliisse nicht.

8000
E Gesamtinventar Bodenprofil I
OInventar O- und A-Horizonte
6000 - T
~ ] L
S T 1
> T
m ]
c T
'— 4000 H i
)
z 2%
0,
2000 ~ @/0
[76%
0
Holzhau Nassau 1 Nassau 2 Eggwald
Bodenprofil

Abb. 43: Vergleich der Gesamtinventare und der Inventare der O- und A-Horizonte von freiem %ph in den Wald-
bodenprofilen (berechnet tber die Aktivitdtskonzentrationen der Horizonte, nur Feinanteil beriicksichtigt)

Das auch innerhalb der Horizonte sehr fein unterteilte Bodenprofil Nassau 2 zeigt deutlich, dal die
spezifischen *°Pb-Aktivitaten der jeweils zu ein- und demselben bodenkundlichen Horizont gehéren-
den Beprobungshorizonte oft gut Gbereinstimmen bzw. nur geringe Gradienten innerhalb der Horizon-
te aufweisen (Abb. 33, siehe Of und Of(Oh), Oh(Of) und Oh sowie Ah(Oh) ... Ah2). Durch Horizont-
grenzen oder den Beprobungsvorgang verursachte Materialvermischungen sind an Zwischenwerten
erkenntlich, z B. bei Of(Oh)- und Oh(Of)-Horizonten. Offensichtlich wird die in einen Horizont einge-
tragene Aktivitat innerhalb des Horizonts relativ homogen (beziiglich der Masse) verteilt. Das Bo-
denmaterial zusammengehdrender Beprobungshorizonte weist als Folge vergleichbare spezifische Ak-
tivitaten auf, was auf ein relativ konstantes Speicherverhalten beziliglich des RN innerhalb eines Bo-
denhorizonts hinweist. VVor allem in der Humusauflage werden die **°Pb-Tiefenverteilungen somit von
Horizontspezifika dominiert, welche den ebenfalls erkennbaren kontinuierlichen Verlauf mit der Tiefe
tiberpragen.
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Einen Erklarungsansatz fiir die Maximalwerte des *°Pb in den Of-und Oh-Horizonten stellen die
Bindungsformen und das Loéslichkeitsverhalten des Schwermetalls Pb in stark saurem Milieu dar. In
den Bdden wird das eingetragene Pb in bodeneigene Bindungsformen und Verbindungen umgewan-
delt. Die Loslichkeit des Pb wird dabei vom pH-Wert, den Redoxbedingungen und der stofflichen Zu-
sammensetzung der Boden sowie von dem Gesamtgehalt an Pb beeinfluit (Corrin u. Natusch 1979;
Zimdahl u. Hassett 1979; Schachtschabel et al. 1992; Schulte u. Blum 1997; Ulrich 1997). Im Gegen-
satz zu den Schwermetallen Cd, Zn und Ni ist Pb in Bdden sehr immobil und bei pH-Werten > 5 in der
Regel nur in sehr geringem MaR l6slich. Erst bei pH-Werten <4 ... 4.5, wie sie in den hier untersuch-
ten Bodenhorizonten vorliegen (vgl. Abb. 42), nimmt die Pb-Léslichkeit und damit auch seine Verla-
gerbarkeit und Verflgbarkeit deutlich zu (Herms u. Brimmer 1980, 1984; Blume u. Hellriegel 1981).
Dabei weisen Bodenproben mit hohen Gehalten an organischer Substanz eine wesentlich geringere
Pb-Laslichkeit auf als Proben mit niedrigen C,q-Gehalten. Die organische Substanz der Bden wirkt
damit im stark sauren Bereich stérker loslichkeitserniedrigend als mineralische Bodenkomponenten
(Herms u. Briimmer 1980, 1984; Blume u. Hellriegel 1981). Der Anteil des unspezifisch adsorbierten,
pflanzenverfligbaren Pb steigt mit abnehmendem pH-Wert (und kann in sauren Waldbdden bei pH-
Werten um 3 bis zu 10 % ausmachen). Zudem Uberwiegt in diesem pH-Bereich die Bindungskapazitét
der Huminstoffe die der Oxide, so daR bis zu 80 % von Pb in O- und A-Horizonten an die organische
Substanz gebunden ist (Schwertmann et al. 1982; Schachtschabel et al. 1992). Auch das vor allem bei
pH < 4 aus mineralischer Bindung freigesetzte Pb kann von den Pflanzen aufgenommen und mit den
Vegetationsresten in O- und A-Horizonten angereichert werden (austragshemmende Zyklisierung).
Ebenso wird das aus anthropogenen Quellen stammende Pb zum gréRten Teil in diesen Horizonten
akkumuliert und liegt dort vorwiegend in organischer und zum geringeren Teil in oxidischer Bindung
vor. Die Festlegung des Pb erfolgt vor allem durch Bildung schwerl@slicher metallorganischer Kom-
plexe hoher Stabilitat (Herms u. Brimmer 1984; Schachtschabel et al. 1992). Generell wird wird Pb in
Bdden aufgrund der geringen Loslichkeit des Pb und der hohen Adsorptionskapazitat auch der minera-
lischen Bodenkomponenten nur in sehr geringem Mal verlagert oder sogar ausgewaschen (Blume
1981; Blume u. Hellriegel 1981; Mayer 1978; Mayer u. Heinrichs 1980; PleRow et al. 1997; Schulte u.
Blum 1997). Die Akkumulation des Pb in den O- und A-Horizonten ist in Abb. 43 am Beispiel des
freien °Pb demonstriert. Der Vergleich zwischen dem #°Pb-Gesamtinventar und den aufsummierten
Inventaren der jeweiligen Of-, Oh- und Ah- bzw. AeAh-Horizonte (unter Beachtung von Mischhori-
zonten) bestatigt die obigen Ausfiihrungen: Die ?°Pb-Anteile in O und A betragen iiber 70 % bis
knapp 90 % des Gesamtinventars.

In den O- und A-Horizonten der Fichtenwaldbéden ist die Migration des “°Pb somit eher vernach-
lassigbar. Ist das Pb erst in den organischen Horizonten fixiert, so kann die Deposition organischen
und anorganischen Materials ein ,,Einwachsen* des 219h in den Boden bewirken. Den Hauptfaktor
stellt nun der radioaktive Zerfall dar. Zudem fiihrt der geringere Anteil organischer Substanz im Ah
(per Definition < 30 Masse-%) und dem oberen Bereich der Verwitterungshorizonte zu geringeren Ak-
tivitaten. DOrr u. Minnich (1989) bestimmten identische Geschwindigkeiten flr den abwaértsgerichte-
ten Transfer des organischen Materials und des 21%h in Waldbdden und schliet daraus ebenfalls, dal
der ?°Pb-Transport im Boden aufgrund der Bewegung der organischen Substanz selbst stattfindet.
Wesentliche EinfluBgrofRen dieses Prozesses sind die Zusammensetzung der Streu und die jéhrliche
mikrobielle Zersetzungsrate. Auch die Durchmischung durch Bodenorganismen ist prinzipiell zu be-
riicksichtigen (Bioturbation), in diesen Boden jedoch eher zu vernachldssigen (s. u.). Eine Abhdngig-
keit der abwaértsgerichteten Migrationsgeschwindigkeit des Pb (und auch des Cs) von Bodentyp und
pH-Wert konnte nicht festgestellt werden (Dorr u. Minnich 1991).

Aus den ?°Pb-Tiefenverteilungen kann geschlossen werden, daR die Migration des Pb in der Streu-
lage L und u. U. auch in den mineralischen Horizonten dagegen eine Rolle spielt. Untersuchungen von
Herms u. Briimmer (1984) zufolge verbleiben Schwermetalle in den Unterb&den von podsolierten
Braunerden bei sauren pH-Werten in einer relativ mobilen und leicht verlagerbaren Form. Eine Mobi-
lisierung des Pb durch Sickerwasser ist somit in geringem Umfang denkbar (vgl. PleBow et al. 1997).



100 Kapitel 6

28Y- und ®*Th-Zerfallsreihen

In den L-Horizonten der Bodenprofile ist 2*®U nicht nachweisbar. Die Gehalte der *°Ra-Folger ***Pb
und #*Bi in der Streulage L betragen 1.1 ... 2.4 Bg/kg bzw. knapp 7 Bg/kg am Beprobungsort Holz-
hau, die des ?**Th und seiner Folgenuklide etwa 1.4 ... 4.4 Bg/kg. Unterhalb des L-Horizonts steigen
die spezifischen Aktivitdten samtlicher RN mit zunehmender Tiefe in der Humusauflage bis in den
mineralischen Oberboden an. Es sind verschiedene Eintragspfade dieser RN in die Humusauflage vor-
stellbar. Zur nassen und trockenen atmosphérischen Deposition einerseits (vgl. Kap. 5) und dem Ein-
trag Uber die Biomasse (z. B. Nadeln, Zweige, Rindenstiicke) und den Boden selbst (abgestorbene
Wourzeln, Ausscheidungsprodukte, Leichen von Bodentieren und Mikroorganismen) andererseits kann
auch eine Komponente aus dem Unterboden durch aufwartsgerichtete Durchmischung beitragen. Letz-
tere wird verursacht durch wiihlende und grabende Bodentiere und Wurzeltatigkeiten (Bioturbation)
(Graff u. Makeschin 1979; Muller-Lemans u. Van Dorp 1996; Makeschin 1997). Dabei kann Boden-
material vom Unterboden zur Bodenoberflache hin transportiert werden. Diesen Transport der festen
Phase beschreiben Muller-Lemans u. Van Dorp (1996) als einen relevanten Mechanismus fiir die RN-
Migration in der Biosphére, v. a. den aufwartsgerichteten Transport stark sorbierender RN. In den
Tier- oder Wurzelgangen ist zudem eine abwaértsgerichtete Verlagerung sowohl der festen Substanz als
auch der Sickerwdasser moglich (Transport der flissigen Phase). Ein Mal3 fur diesen Transportpfad
stellen Art und Anzahl der Bodenorganismen und die GrolRe des Feinwurzelumsatzes dar (hoher Um-
satz fiihrt zu einer groRBen Anzahl , freiwerdender* Wurzelgange). An den hier untersuchten stark sau-
ren Waldstandorten spielt die Bioturbation durch Bodentiere jedoch nur im Humuskaérper (typischer
bzw. rohhumusartiger Moder) eine, wenngleich untergeordnete, Rolle (W. Nebe, TU Dresden, pers.
Mitt. 1999).

Um eine einfache Eintragsabschatzung und einen Vergleich mit Literaturwerten zu ermdglichen,
wurden ein- und mehrjahrige Nadeln einer Fichte in etwa 200 m Entfernung zur Probennahmestelle
Holzhau untersucht (Kap. 3.3.2). Abb. 44 zeigt die nachgewiesenen RN-Gehalte in den Fichtennadeln
im Vergleich zu den spezifischen Aktivitaten im L-Horizont des Bodenprofils Holzhau. 2°U konnte in
den Nadelproben nicht direkt nachgewiesen werden. Die *Ra-Folger “*Pb und #*Bi (295, 352 und
609 keV) waren detektierbar, flr einjdhrige Nadeln jedoch nur knapp tUber der NWG, und lagen unter
dem Wert der Streulage L. In der **?Th-Reihe konnten nur die ?Th-Folger #?Pb und *®*TI gemessen
werden, nicht jedoch die Mutternuklide *Th und **®Ra tiber den Folger *®Ac. Dabei sind die die Ge-
halte der *®Th-Folger in den mehrjahrigen Nadeln etwa doppelt so gro wie die der einjahrigen Na-
deln und der Streulage. Die spezifische Aktivitaten der von Suworow (1994) gemessenen Fichtenna-
deln betrugen maximal 2.9 + 1.5 Bg/kg fir **Pb und *“Bi sowie 6.2 + 1.2 Bg/kg fiir die ***Th-
Folgenuklide. Dies bestatigt die hier gemessenen Werte prinzipiell, zumal die Aktivitdten der alten
Nadeln mit einer Ausnahme ebenfalls hoher sind als die der jungen Nadeln.

Diese Ergebnisse werden durch Untersuchungen an verschiedenen Baumarten (Birke, Erle, Fichte,
Kiefer) auf einem stark belasteten Standort (industrielle Absetzanlagen Schneckenstein, Westerzgebir-
ge) unterstutzt (C. Brackhage, TU Dresden, pers. Mitt. 1999). Dabei konnten in den oberirdischen
Pflanzenteilen, d. h. in Nadeln, Blattern und Rinde, wesentlich niedrigere “°Ra-Gehalte bestimmt
werden als in den Wurzeln. Eine mdgliche Erklérung dafir ist, daR die Endodermis der Wurzeln eine
Barriere fir Ra darstellen, so da Ra kaum in die Pflanze aufgenommen wird. Auf Th scheint sich die-
ser Effekt nicht auszuwirken (vgl. Kap. 7.2). Der Vergleich der Th-Werte der Nadeln mit denen des L-
Horizonts weist darauf hin, dafl der Nadelfall hier die wesentliche Rolle firr den Eintrag in die Humus-
auflage spielen kénnte. Fiir die RN der *®U-Reihe sind eventuell andere Eintragspfade von Bedeu-
tung.

Wie zuvor in der Diskussion der ?°Pb-Resultate angesprochen, ist die Erfassung des Zusammen-
hangs zwischen dem atmospharischen RN-Eintrag und dem RN-Bodeninventar in Fichtenwaldbtden
wesentlich prinzipiell komplexer als z. B. in Hochmoorbdden. Somit erlaubt ein Vergleich der in
Kap.5.1 errechneten Eintragswerte nasser Deposition fir ?*Ra- und #2Th-Folger von
(7.5 + 0.8) Bg/(m* a) bzw. (9.6 + 0.5) Bg/(m* a) (Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld, 1995) mit den
Horizont- bzw. Profilinventaren der entsprechenden RN (z. B. Profil Holzhau, L-Horizont,



Waldbodenprofile 101

(4.5 £ 0.2) Bg/m? bzw. (2.9 + 0.2) Bg/m?) keine direkten SchluRfolgerungen.

Die RN-Verteilungen beider Zerfallsreihen steigen mit zunehmender Tiefe meist kontinuierlich an
und n&hern sich, je nach beprobter Tiefe, in den Verwitterungshorizonten einem konstanten Wert bzw.
erreichen ihn. In den unteren mineralischen Horizonten der untersuchten Bodenprofile werden spezifi-
sche #®U-Aktivitaten von etwa 30 Bg/kg (Nassau 2 und Eggwald) bzw. etwa 60 Bg/kg (Holzhau und
Nassau 1) sowie spezifische “°Ra-Aktivitdten von 30 ... 100 Bg/kg erreicht. Die spezifischen ***Th-
Aktivitaten erreichen etwa 35 Bg/kg (Eggwald), 55 Bg/kg (Holzhau und Nassau 2) bzw. 90 Bg/kg
(Nassau 1). Im Vergleich zu den in Abb. 1 dargestellten Literaturwerten (Daten nach Kardel 1996)
zeigt sich fir Nassau 1 (s. Gesteinstyp Rhyolithoide) und Nassau 2 (Paragneis) eine tendenzielle
Ubereinstimmung der spezifischen Aktivitaten, und auch der Wert fiir Holzhau (Granite) liegt im Be-
reich der hohen Standardabweichung des Literaturwerts von knapp 70 %. Es mufl beachtet werden,
daf es sich bei diesen Literaturdaten um Mittelwerte séchsischer Gesteine handelt, deren Werte lokal
stark streuen konnen. Literaturwerte zum Jungmoranengestein des Beprobungsorts Eggwald lagen
nicht vor. Generell liegen die hier gemessenen Aktivitatswerte auch in den von anderen Autoren ange-
gebenen Grolenordnungen (Papastefanou et al. 1999; UNSCEAR 2000).
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Abb. 44: In ein- und mehrjahrigen Fichtennadeln gemessene RN-Gehalte im Vergleich zu den spezifischen Aktivi-
taten im L-Horizont des Bodenprofils Holzhau (,Ra-Folg.“: **Ra-Folger; *'Cs, ***Cs, "Be: zerfallskorrigiert auf
das jeweilige Probennahmedatum; ,Fichtennadeln 1993 steht fir Nadeln aus dem Jahr 1993 und alter)

Ungleichgewichte in den ?*U- und ?*Th-Zerfallsreihen

Bei den extrem niedrigen pH-Werten der untersuchten Boden kénnen die unterschiedlichen Léslich-
keiten und Bindungsformen der Aktiniden U und Th (*°Th, s. 2®U-Folgenuklide langerer Ty;,) sowie
des Erdalkalimetalls Ra zu Ungleichgewichten zwischen den direkten *®U-Folgern und den **°Ra-
Zerfallsprodukten filhren. Besonders deutlich zeigt sich ein *°Ra-UberschuB in den Bodenprofilen
Holzhau (Bv2 ... Bv4, Abb. 22) und Nassau 1 (BvBsLl ... Bv6, Abb. 27), aber auch in den Bodenpro-
filen Nassau 2 (AeAh ... Bv2, Abb. 32) und Eggwald (BsBt3 ... BsBt5, Abb. 38). In dartiberliegenden
Horizonten der Bodenprofile Nassau 1 (Of) und Nassau 2 (Of(Oh) ... Ah(Oh)) iberwiegt der **®U-
Gehalt.
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Vor allem die Ungleichgewichte der beiden letztgenannten Profilen kdnnten u. U. erklart werden
durch die Fixierung und Akkumulation von Uranylhumaten und Uranylfulvaten in der organischen
Substanz einerseits und die starke Adsorption des Ra an Tonminerale, und damit v. a. in Bodenberei-
chen hoherer Gehalte mineralischer Substanz, andererseits. In dem sauren Milieu der Bodenhorizonte
hoherer organischer Gehalte wére dagegen von einer hoheren Loslichkeit des Ra im Vergleich zu der
des U und Th auszugehen (vgl. Diskussion in Kap. 7.2); somit wére Ra als der mobilere Part starker
wanderungsfahig. Aufgrund der langen Halbwertzeit des *°Ra kann es sich hierbei nicht um kurzzeiti-
ge Prozesse handeln. Zudem stellt der Boden ein offenes System dar, in dem auch Beprobungshori-
zonte scheinbaren Gleichgewichts (z. B. Ahl und Bv3 im Profil Nassau 2) eher als Bereiche zu ver-
stehen sind, in denen Ein- und Austrag der Substanzen im Gleichgewicht sind, also ein stoffliches statt
eines radioaktiven Gleichgewichts im eigentlichen Sinn besteht. In diesem Zusammenhang ist auch
die horizontale Migration neben der vertikalen nicht zu vernachléssigen. Erstere kann z. B. Uber einem
tonhaltigeren und damit dichteren Horizont zu horizontalen Stoffverlagerungen fuhren. Ein mdgliches
Beispiel fir die Auswirkung von Substratgrenzen konnten die Bv-Horizonte Bv2 ... Bv4 des Boden-
profils Nassau 1 sein. Diese Horizonte wiesen bei der Beprobung sichtbare Solifluktionsmerkmale auf
(mit * gekennzeichnet). In Bv3 und Bv4 liegt ein geringeres *°Ra/***U-Ungleichgewicht vor als in den
dariiber- und darunterliegenden Verwitterungshorizonten, wo ein starker ?Ra-UberschuB besteht.

In den untersuchten Waldbodenproben lagen die RN der ?**Th-Zerfallsreihe i. allg. im Gleichge-
wicht zueinander vor. Aufgrund der vergleichsweise kurzen Halbwertzeiten der ***Th-Folger (vgl.
Kap. 3.1.4; Anhang A) sind Ungleichgewichte in derartigen Bodenproben auch nicht zu erwarten.

Natiirliche Radionuklide — Kalium (“K)

Das Alkalimetall K ist ein lebenswichtiges Spurenelement fiir das Pflanzenwachstum und die Ent-
wicklung der Mikroorganismen und Bodentiere. K ist der Nahrstoff, der in Pflanzen mit dem hdchsten
Gehalt vorliegt. Das y-spektrometrisch sehr gut auszuwertende K-Isotop “°K kann als Tracer fiir K im
Boden verwendet werden.

Die Tiefenverteilungen des “°K stimmen an den vier Beprobungsstandorten in ihrem prinzipiellen
Verlauf tiberein (Abb. 23, Abb. 28, Abb. 33, Abb. 39). Die “’K-Gehalte der L-Horizonte betragen rund
30 ... 40 Bg/kg. Die spezifischen “°K-Aktivitaten der untersuchten Fichtennadeln dagegen liegen bei
(262 + 3) Ba/kg (1994) bzw. (282 + 3) Bg/kg (1993) (Abb. 44). Die von Suworow (1994) im Freiber-
ger Raum 1992 beprobten Fichtennadeln weisen spezifische “°K-Aktivitaten von 170 ... 690 Bqg/kg
mit einer fallenden Tendenz im Verlauf des Jahres auf. Die im Monat Juli gemessenen Werte (junge
Nadeln (290 + 12) Bg/kg, alte Nadeln (209 + 14) Bg/kg) liegen in der GréRenordnung der hier, in
demselben Monat, bestimmten “°K-Gehalte. Im Gegensatz zu den hier untersuchten Proben sind die
spezifischen *’K-Aktivititen der jungen Nadeln jedoch groRer als die der alten Nadeln.

Eine sukzessive Abnahme der K-Konzentrationen mit zunehmendem Alter der Fichtennadeln kon-
statieren auch Wyttenbach et al. (1995). Die Autoren stellen denselben Effekt auch, in noch starkerem
MaR, flr Cs fest (die Gehalte stabilen K, Cs und Rb wurden mittels Neutronenaktivierungsanalyse
gemessen). Die Mittelwerte der (aus den Gehalten stabilen K errechneten) spezifischen “°K-
Aktivitaten liegen bei 150 ... 240 Bg/kg fur Nadeln des aktuellen Jahrs einer groen Anzahl von
Standorten in der Schweiz und Siiddeutschland. Aus dem Vergleich der Fichtennadelgehalte mit den
Gesamtkonzentrationen in zugehdrigen Bodenprofilen schlieBen Wyttenbach et al. (1995), daR die
Nadelgehalte des K (im Gegensatz zu denen des Cs) kaum von den K-Konzentrationen im Boden und
den Adsorptionseigenschaften der jeweiligen Standortbdden abhdngen. Die Streuung der Nadelgehalte
ist dabei am groften fur Cs und am kleinsten fiir K. Demzufolge kann fiir die hier durchgefiihrten Un-
tersuchungen an allen Waldstandorten ein, beziglich der spezifischen Aktivitéat, vergleichbarer K-
Eintrag Uber die Nadelstreu angenommen werden.

Im Rahmen des seit 1966 im Solling durchgefiihrten Projekts zur Okosystemforschung (,,Solling-
projekt®) untersuchte ein- und mehrjéhrige Fichtennadeln sowie Nadelstreu lassen vergleichbare Be-
obachtungen zu (Ulrich et al. 1986). Die aktuellen, d. h. einjahrigen Nadeln weisen spezifische “°K-
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Aktivitdten von bis zu 300 Bg/kg auf, die zweijahrigen 230 Bg/kg und die funfjahrigen 150 Bg/kg (aus
den Gehalten stabilen Kaliums errechnet). Die in Netzen aufgefangene Nadelstreu unterschiedlichen
Alters liegt bei 80 Bg/kg, und damit noch doppelt so hoch wie die in der vorliegenden Arbeit bestimm-
ten “°K-Aktivitaten der L-Horizonte. Die in Fichtenreinbestanden des Osterzgebirges 1962-65 und
1991-94 bestimmten K-Gehalte der Nadelstreu (Sammlung in Streufangen) zeigen Variationsbreiten
von 46 ... 190 Bg/kg (Dietrich 1968) und 49 ... 220 Bg/kg (Hofmann u. Nebe 1996). Dietrich (1968)
beobachtet dabei eine gegenldufige Abhédngigkeit des K-Gehalts der Streu von den vor der Proben-
nahme gefallenen Niederschlagsmengen, wobei v. a. Niederschlage, die kurz vor der Probenentnahme
in die Streufénge fallen, Auswirkung auf die K-Werte zeigen.

Die hdufig beobachtete grofle Diskrepanz zwischen den K-Gehalten in den Fichtennadeln und der
Streulage der Boéden kann wie folgt erklart werden. Die erste Phase der Humifizierung und Minerali-
sierung der pflanzlichen Substanz beginnt schon kurz vor oder unmittelbar nach dem Absterben der
Pflanzenorgane. In enzymatischen Reaktionen organismeneigener Stoffe werden im Zellinneren hoch-
polymere Verbindungen in Einzelbausteine zerlegt. Dabei wird ein grofer Teil der mineralischen
Né&hrstoffe, wie Fe, Mg und K, freigesetzt und kann mit dem Regenwasser ausgewaschen werden (Tu-
key 1970; Schachtschabel et al. 1992). Wéhrend lebende Fichtennadeln am Baum kontinuierlich K
aufnehmen und in ihrem Stoffwechsel verwenden, werden diese Prozesse vor dem Nadelfall unterbro-
chen und die Nadeln so auf das Abstofen vom Baum vorbereitet. Das durch die Spaltéffnungen der
Blatter ausgeschiedene K kann somit bereits aus der alternden Nadel stark ausgewaschen werden und
ist in der Humusauflage unter dem Einflul? der Niederschldge mit dem Sickerwasser im Boden leicht
nach unten verlagerbar (vgl. Dietrich 1963, 1968; Ulrich et al. 1986). Die genannten Freisetzungs- und
Auswaschungsprozesse sowie auch die Interzeptionswirkung des Kronenraums und die Interzeptions-
verdunstung von Niederschlagswasser kénnen generell eine Konzentrationserhdhung im Nieder-
schlagswasser des Bestands bewirken (Ulrich et al. 1986). In Langzeituntersuchungen zeigte sich, dal
die Konzentrationen von z. B. K und Mn im Kronendurchlal3 eines Buchenbestands ein sechs- bzw.
elffaches der Gehalte des Freilandniederschlags betrugen; der Freilandniederschlag dagegen wies im
Vergleich zum Kronendurchlal® héhere Konzentrationen an Schwermetallen wie Co und Zn auf, wéh-
rend sich die Konzentrationen von Schwermetallen wie Cd und Pb in den beiden Niederschlagsarten
nur geringfligig unterschieden (Ulrich et al. 1986).

Neben der Auswaschung in der Streu bzw. den Auflagehorizonten — welche allerdings auch von ei-
ner neuerlichen Aufnahme des Nahrstoffs durch die Wurzeln der Pflanzen gefolgt ist — liegt der
Hauptgrund fur die mit der Tiefe ansteigende Konzentration des K in den Bodenprofilen in dem zu-
nehmenden Anteil mineralischer Substanz der Horizonte. Die spezifischen Aktivitaten nahern sich in
den Verwitterungshorizonten einem konstanten Wert an bzw. erreichen ihn, je nach Beprobungstiefe
der Profile. Wahrend dieser Endwert in den erzgebirgischen Bodenprofilen > 800 ... 1200 Bg/kg be-
tragt, liegt er fur das stiddeutsche, lber glazigenen Sedimenten gebildete Profil bei < 400 Bg/kg. Ein
Vergleich der spezifischen Aktivitaten des “°K in den untersuchten Verwitterungshorizonten mit Lite-
raturwerten der chemischen Zusammensetzung sachsischer bzw. erzgebirgischer Grundgesteine (Nebe
1964, 1970) zeigt eine tendenzielle Ubereinstimmung der Werte. Aus den in der Literatur aufgefiihrten
K,O-Gehalten (in Masse-%) errechnen sich spezifische “°K-Aktivititen von (1030 % 100) Ba/kg (K,0:
4.02 £0.38, n = 4) fur Flaje Granit (vgl. Holzhau), (1490 + 140) Bqg/kg fur osterzgebirgischen Granit-
porphyr (K;O: 5.81 + 0.56, n = 14; vgl. Nassau 1) und (1040 + 160) Bqg/kg fur erzgebirgische Graue
Gneise (K,0: 4.04 +0.62, n = 23; vgl. Nassau 2). Im Fall des Profils Holzhau féllt die spezifische “°K-
Aktivitdt des zusatzlich aus 33 cm Tiefe beprobten Bodenmaterials mit etwa 960 Bg/kg (vgl.
Kap. 7.1.1) in den Variationsbereichs der entsprechenden Literaturwerte. VVon diesem Wert abgesehen
liegen die in der Literatur angegebenen K-Gehalte fiir die Grundgesteine jedoch (iber denen der hier in
geringerer Bodentiefe beprobten Verwitterungshorizonte. Grund hierfiir konnte eine Abreicherung des
K im verwitterten Gesteinsmaterial im Vergleich zum Ausgangsgestein sein.
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K osmogene Radionuklide— Beryllium ('Be)

Das kosmogen erzeugte 'Be ist in den untersuchten Fichtenwaldbdden in der Humusauflage, im Profil
Nassau 1 auch noch im humosen Oberboden Ah nachweisbar (bis in 2 ... 5 cm Tiefe). Die maximalen
spezifischen Aktivitaten sind im L-Horizont zu finden und variieren stark (170 ... 460 Bg/kg). Das
Maximum in der Streulage wird durch die atmosphéarische ‘Be-Deposition bewirkt (Kap. 2.2; Kap 4.1
u. Kap. 5.2). Der wasserldsliche Tracer kann wéhrend bzw. nach der Deposition auf die Waldboden-
oberflache von Niederschlagswasser mitgespllt und tiefer in die Humusauflage eingetragen werden.
Es ist zu erwarten, daB das Element aufgrund seiner hohen Ladungsdichte eine starke Affinitat fir Ka-
tionenaustauschplatze, z. B. von Tonmineralen oder der organischen Substanz, aufweist (vgl. Fairhall
1960; Baes u. Mesmer 1976; Reimann u. Caritat 1998). Die charakteristische, steil abfallende 'Be-Tie-
fenverteilung in den Bodenprofilen ist somit sowohl der (anfanglichen) Migration als auch einer star-
ken Festlegung im Boden und, aufgrund der relativ kurzen Halbwertzeit des ‘Be von nur 53 d, dem
Zerfall des Nuklids zuzuschreiben.

Wallbrink u. Murray (1996) konnten 'Be in verschiedenen Béden Australiens (z. B. Grasland,
Waldbdden ohne Streulage) nur bis in maximal 2 cm Tiefe nachweisen. An Beprobungsorten mit
Streulage (Eukalyptuswélder) verblieben bis zu 100 % des 'Be in der Streu. Physikalischen Eigen-
schaften wie Bewuchs, Bodendichte und Bodenstruktur werden in den Untersuchungen als die kon-
trollierenden Faktoren fir das Eindringungsvermégen des ‘Be in den Boden angesehen. Auch in Bo-
denproben aus Idaho, USA, blieb der Nachweis des 'Be auf die oberen 1 ... 2 cm beschréankt (Bonni-
well et al. 1999). Neben der kurzen Halbwertzeit wird auch hier die schnelle Sorption des 'Be an Bo-
denpartikeln als eine Ursache fir den Ruckhalt des Nuklids nahe der Oberflache angefihrt.

Die auf das jeweilige Beprobungsdatum zerfallskorrigierten 'Be-Inventare der Waldbodenprofile
ermdglichen einen Vergleich der Standorte (Tabelle 20; A--Werte gerundet). Die errechneten Inventa-
re unterscheiden sich sehr stark und nehmen in der Reihenfolge Holzhau—Nassau 2—Nassau 1 zu
(280 ... 720 Bg/m?). Das Inventar des Bodenprofils Eggwald liegt unter den Inventarwerten der ande-
ren Profile und ist, wie in der Ergebnisdarstellung erldutert, vermutlich unvollistandig.

Die Inventare liegen prinzipiell in der GroRRenordnung der relativ sparlichen Literaturwerte ver-
gleichbarer Untersuchungen. Aus den von Bonniwell et al. (1999) an Bodenprofilen (inklusive Be-
wuchs) des Gold Fork River Einzugsgebiets (Idaho, USA) bestimmten 'Be-Inventaren 4Rt sich ein
Mittelwert von 140 + 20 Bg/m? errechnen. Olsen et al. (1985) ermittelten ‘Be-Inventare fiir Boden-
und Marschlandprofile (Virginia und Tennessee, USA) von 110 ... 670 Bg/m®. Die von Wallbrink u.
Murray (1996) errechneten Mittelwerte der 'Be-Inventare verschiedener, im wesentlichen anthropogen
unbeeinfluRter Lokalititen in Australien liegen im Bereich 90 ... 410 Bg/m? mit Einzelwerten von bis
Zu 620 Bq/mz. Dabei fuhren die Autoren an, daR eine ,,vollstandige* Erfassung des "Be-Inventars am
ehesten bei Bodenproben mit intaktem Grasbewuchs erfolgte, und schlieen zudem, daB die Interzep-
tionswirkung des Kronenraums einen wichtigen Faktor fir die Verringerung des 'Be-Flusses zum
Waldboden darstellen kénnte (Wallbrink u. Murray 1996). Interessanterweise wirde dies im Gegen-
satz zu der flr andere Elemente beobachteten Eintragserhéhung durch die auskdmmende Wirkung von
Waldbestanden (Matschullat u. Bozau 1996; Matschullat et al. 2000) stehen.

Die unterschiedlichen (Wald)Standorte und Beprobungsjahre sind als mdgliche Ursachen fir die
teilweise groflen Unterschiede in den Inventarwerten anzusehen. Der Jahresgang der atmosphérischen
"Be-Aktivitatskonzentrationen mit einem Maximum im Frithjahr/Sommer und einem Minimum im
Herbst/Winter (Kap. 2.2) ist weder in den hier bestimmten noch den in der Literatur dargestellten "Be-
Tiefenverteilungen bzw. Inventaren direkt erkennbar. Es kann jedoch davon ausgegangen werden, daf3
sich die saisonalen Variationen des atmosphérischen Eintrags auch in Form zeitlich variierender 'Be-
Inventare im Boden niederschlagen; das aktuelle Inventar an einer Probennahmelokalitat wiirde in die-
sem Fall eine gewisse Abhéangigkeit von der Wahl des Beprobungszeitpunkts aufweisen. In diesem
Kontext ist zu beachten, daB der ‘Be-Eintrag stark von den herrschenden Witterungsbedingungen ge-
steuert wird; wie in Kap. 2.2 angesprochen, trégt dabei die trockene Deposition i. allg. nur zu < 10 %
zur 'Be-Gesamtdeposition bei (Brown et al. 1989; Todd et al. 1989; Wallbrink u. Murray 1994). In
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humiden Klimaregionen steigt die Deposition von 'Be-Aktivitit auf der Erdoberflache generell mit
steigenden Regenmengen, wobei jedoch, erwartungsgemal, wahrend eines Niederschlagsereignisses
die spezifische Aktivitat im Regen mit steigender Regenintensitét i. allg. sinkt (Schumann u. Stoeppler
1963; Wallbrink u. Murray 1994). Dies ist darauf zurlickzufuhren, dal zusétzlich zu der Auswaschung
innerhalb der Wolken (,,rainout™) zu Beginn des Regenereignisses eine Auswaschung der Atmosphére
unterhalb der Wolkenbasis erfolgt (,,washout*). Auch Resuspensionseffekte tragen zum Input bei (Pa-
pastefanou et al. 1995). Deren Ausmal wird an Waldstandorten u. a. von Faktoren wie dem Bestan-
desalter und der Bestockungsdichte beeinflufit.

Tabelle 20: 'Be-Gesamtinventare (inklusive Vegetation) an den untersuchten Fichtenwald- und Hochmoorstand-
orten sowie spezifische "Be-Aktivitaten oberflachennaher Proben

Bodenprofil bzw. |Datum |[Ag? Probe Aspez 2
Beprobungsort
Bg/m? Bqg/kg
Holzhau 29.494 |280+10 L-Horizont 169+ 2
15.7.94 - Fichtennadeln, mehrjahrig (1993 und alter) 28426
15.7.94 - Fichtennadeln, einjahrig (1994) 359+1.0
Nassau 1 28.8.96 | 720+ 10 L-Horizont 463 + 4
Nassau 2 5.9.96 430 + 10 L-Horizont 352+3
Eggwald 8.7.94 250 +10 2 | L-Horizont 311+6
Georgenfeld 25.10.94 | 200 + 20 Vegetation 114+3
Schwarze Heide 30.8.95 |630+50 Vegetation 539 + 17
Kl. Kranichsee 11.7.96 |590 50 Schicht 1 680 +5
28.9.97 - Torfmoose (rezente Abschnitte) 752 + 34
28.9.97 - Scheidiges Wollgras (oberirdische Abschnitte / 168 + 15
Blatter; gewaschen)
Radauer Born 3.11.95 |570+50 Schicht 1 501 £ 26

2 ungewaschen verarbeitet und gemessen, sofern nicht anders vermerkt
2 zerfallskorrigiert auf den Tag der Probennahme
% "Be ist nur in zwei Beprobungshorizonten nachweisbar, das Inventar ist eventuell unvollstandig.

Tabelle 21: Literaturangaben spezifischer "Be-Aktivitaten unterschiedlicher Vegetation

Beprobungsort Datum | Probe (Probenanzahl n) ¥ Aspez 2 Zitat
Bag/kg

Freiberger Raum 1992 Fichtennadeln, einjéhrig (n = 2) 12 ... 18 Suworow 1994
(04/92-10/92) 1992 Fichtennadeln, mehrjahrig (n = 4) 9.0...59

1992 Kiefernnadeln, einjéhrig (n = 4) 3.2...47

1992 Kiefernnadeln, mehrjahrig (n = 2) 11...37

1992 Birkenblatter (n = 7) 12 ... 133

1992 Eichenblatter (n = 3) 26 ... 56

1992 Lindenblatter (n = 9) 12 ... 167

1992 Léwenzahnblatter (n = 4) 85 ...189
Muldenhitten 25.5.92 | Erlenblatter (n=1) 26.7+3.2
Schneckenstein, 10.9.97 | Erlenblatter (n =7) 180 ... 430 C. Brackhage, TU Dres-
Westerzgebirge den, pers. Mitt. 1999
Altdorfer Wald, 4.7.91 Brombeerblatter 68 Drissner 1991
Oberschwaben

2 ungewaschen verarbeitet und gemessen, sofern nicht anders vermerkt
2 zerfallskorrigiert auf den Tag der Probennahme; Minimum ... Maximum (n >1)
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Anhand jahrelanger detaillierter Aufzeichnungen der taglichen Wetterentwicklung in dem Forstre-
vier, dem alle drei osterzgebirgischen Beprobungspunkte angehéren (V. Geyer, Forstrevier Holzhau,
pers. Mitt. 1999), sind Zusammenhange zwischen den meteorologischen Gegebenheiten im Zeitraum
vor der Probennahme und den beobachteten Inventarunterschieden ersichtlich. Die Wintermonate, die
der Probennahme Holzhau am 29.4.1994 vorangingen, wiesen Niederschldge hauptsachlich in Form
von Schnee auf, waren jedoch ansonsten niederschlagsarm und teilweise von Tauwetter gepragt. In
den Sommermonaten 1996 dagegen dominierte nasse und kiihle Witterung. Den Probennahmen Nas-
sau 1 (28.8.1996) und Nassau 2 (5.9.1996) ging somit eine langere Phase starker Niederschlége vor-
weg. Beide Standorte weisen im Vergleich zum Profil Holzhau héhere spezifische Aktivitdten in L
und hohere Gesamtinventare auf, unterscheiden sich jedoch auch untereinander deutlich.

Die unterschiedliche Lage der drei Beprobungsorte — bei vergleichbaren Parametern wie Bestan-
desalter und Bestockungsdichte — resultiert in variierenden klimatischen Bedingungen. In der Reihen-
folge Holzhau=Nassau 2—Nassau 1 nimmt die meteorologische Exposition zu: Wahrend der Bepro-
bungspunkt Holzhau trotz geringerer Entfernung zum exponierten Gebirgskamm im Lee liegt, ist Nas-
sau 1 in luvseitiger Kuppenlage am zur Hauptwetterrichtung freiliegenen und damit besonders nieder-
schlagsreichen Kannelberg positioniert (V. Geyer, Forstrevier Holzhau, pers. Mitt. 1999). Letzteres
Profil weist sowohl die hdchste spezifische Aktivitét in der Streulage auf als auch das hdchste Inven-
tar.

Der Eintrag durch Fichtennadeln ist aufgrund der kurzen Halbwertzeit des ‘Be nur in Zeiten inten-
siven Nadelfalls von Bedeutung. Die spezifischen 'Be-Aktivitaten der untersuchten Fichtennadeln
(Beprobungsgebiet Holzhau) betragen gemittelt 32 Bg/kg. Im Vergleich zu dem Wert des L-Horizonts
des Profils Holzhau sind das nur knapp 20 % (Tabelle 20; Abb. 44). Die spezifischen Aktivitaten der
Nadelproben liegen in der GréRenordnung der 1992 im Freiberger Raum von Suworow (1994) gemes-
senen ein- und mehrjahrigen Fichtennadeln.

Der Vergleich der "Be-Gehalte verschiedener Nadel- und Blattarten macht deutlich, daR die Werte
generell stark variieren (Tabelle 20, Tabelle 21). Dabei scheinen Bléatter tendenziell hohere Werte auf-
zuweisen als Nadeln, wie v. a. die Originaldaten indizieren. Auffallend sind die wesentlich héheren
spezifischen "Be-Aktivitaten der 1997 im Westerzgebirge (Schneckenstein; > 800 m ii. NN) gesam-
melten Erlenbléatter (C. Brackhage, TU Dresden, pers. Mitt. 1999; Mittelwert 300 + 100 Bg/kg), auch
im Vergleich zu 1992 im Freiberger Raum (Muldenhitten) beprobten Erlenbléttern (Suworow 1994).
Die Struktur der Vegetations- und Bodenoberflache (z. B. Rauhigkeit) konnte einen wesentlichen Ein-
fluk auf die Adsorption des atmospharisch eingetragenen Nuklids ausiiben. Erlenblétter sind im Ver-
gleich zu Birken- und Lindenbl&ttern fester, mit einer starkeren Aderung versehen und teilweise ligni-
fiziert; zudem ist die schmutzabweisende Cuticula der Blatter unterschiedlich stark ausgepragt
(Schauer u. Caspari 1996; C. Brackhage, TU Dresden, pers. Mitt. 1999). Allerdings sind auch die un-
terschiedlichen Beprobungsstandorte zu beachten (z. B. Freiberg—Erzgebirgskamm oder freie Wiesen-
flache-Waldgebiet). Zudem kann davon ausgegangen werden, da3 die Position der Nadeln bzw. Blat-
ter am Zweig, in der Baumkrone oder im gesamten Kronenraum einen EinfluR auf die 'Be-Aktivitéten
der entsprechenden Pflanzenteile hat. Wéhrend anhand der wenigen Fichtennadelproben unterschiedli-
cher Standorte im Freiberger Raum weder der Jahresgang der atmospharischen ’Be-Aktivititskonzen-
trationen noch jahreszeitliche Variationen der spezifischen ‘Be-Aktivitaten der Nadeln nachweisbar
sind, deuten die Ergebnisse der monatlich (April-September 1992) an einem Standort beprobten Lin-
den- und Birkenblatter (Suworow 1994) auf ein Maximum der spezifischen Aktivitaten in den Som-
mermonaten hin (wobei nicht erkennbar ist, ob dies auf jahreszeitliche Schwankungen des 'Be-Ein-
trags oder auf eine fortschreitende Akkumulation des ‘Be an den Bléttern zuriickzufiihren ist).
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K Unstliche Radionuklide

Die Tiefenverteilungen der kinstlichen RN in Fichtenwaldbdden weisen relativ ausgepragte Maxima
in unterschiedlichen Horizonten auf. Ahnlich den kosmogenen RN wurden auch die kiinstlichen RN
aus der Atmosphare deponiert. Wahrend erstere jedoch konstant gebildet und nachgeliefert werden,
wurden zweitere mehr oder weniger 6-formig eingetragen. Die in Kap. 2.3 erlduterten zeitlichen Rah-
menbedingungen der Deposition durch die Kernwaffentests (1945-80 mit Maximum 1963) und den
Tschernobyl-Unfall (1986) beeinflussen die RN-Verteilung im Boden. Die Horizontierung des Fich-
tenwaldbodens und die sehr unterschiedlichen Eigenschaften der Horizonte wirken sich dariiber hinaus
wesentlich auf die Mobilitat und die Fixierung der Nuklide aus.

Casium (**'Cs, *'Csren und *'Cspaten)

Die genannten EinfluRgrofien sind gut sichtbar in den Tiefenverteilungen der spezifischen Aktivitaten
der Cs-Isotope **Cs und **Cs bzw. der **'Cs-Anteile des Kernwaffen- und des Tschernobyl-Fallouts,
B7Cswatten UNd **'Csrecn (Abb. 26, Abb. 31, Abb. 36, Abb. 41). Die Maxima des Tschernobyl-biirtigen
134Cs und damit auch die des aus dem ***Cs errechneten *'Csry, sind in den vier untersuchten Boden-
profilen deutlich ausgeprégt und liegen im Bereich des Humifizierungshorizonts Oh. Dabei ist der
Schwerpunkt bei den Profilen mit feiner unterteilten organischen Horizonten im oberen Bereich des
Oh-Horizonts (Oh(Of)-Beprobungshorizonte der Profile Holzhau und Nassau 2) zu finden. Die Boden-
tiefen der Beprobungshorizonte maximaler spezifischer Cs-Aktivitdten dagegen unterscheiden sich
und liegen im Bereich 1 ... 4.5 cm. Betrachtet man die Verteilungen der Aktivitdtskonzentrationen
(Aconz in Bg/(m? cm); 0. Abb.), so befindet sich das ***Cs-Maximum nur im Profil Holzhau in demsel-
ben Horizont (Oh(Of)), in den anderen Profilen dagegen im Ah-Horizont, und damit im Bereich
1 ... 7.5 cm. Insgesamt legen die Ergebnisse eine eher horizont- statt tiefenspezifische Verteilung des
134Cs bzw. ¥ Csrqe, nahe, was sich im Vergleich zur Literatur bestatigt.

In zahlreichen Untersuchungen an Waldbdden Oberschwabens (Institut fir Angewandte For-
schung, Schwerpunkt Strahlungsmeftechnik, FH Ravensburg-Weingarten) konnten schon in den Jah-
ren 1991-93, also vor den Beprobungen der vorliegenden Arbeit, die maximalen ***Cs- bzw. **'Csse-
Konzentrationen ungediingter Fichtenwaldbdden im Mittel in den Oh-Horizonten gemessen werden
(z. B. Diplomarbeiten von Zimmerer 1992, Blrmann 1993 und Heider 1994; s. auch Drissner et al.
1992; Lindner et al. 1994). Schimmack et al. (1991, 1997a) stellten in einem Waldgebiet 50 km nord-
westlich von Minchen (Hoglwald; Fichte, 80 a, podsolige Parabraunerde) fest, dal sich das Axons-
Maximum des ***Cs, welches 1987 im unteren Bereich des Of-Horizonts gelegen hatte, 1991 im Oh-
Horizont befand. In 1990 entnommenen Profilen desselben Waldgebiets ist BT Csreen hauptséchlich im
(unteren Bereich des) Of-, dem Oh- und dem oberen Bereich des A-Horizonts nachzuweisen (Bunzl et
al. 1992). Aus den Originaldaten der zuvor zitierten Weingartner Diplomarbeiten ist erkenntlich, daf
sich die Maxima der spezifischen ***Cs-Aktivititen in den 1991 untersuchten Profilen in den Of-
Horizonten befinden (Eggwald; Zimmerer 1992), 1992 in Of und Oh mit Tendenz zu Oh (Altdorfer
Wald; Biurmann 1993) und 1993 im Oh (Ochsenhausener Staatsforst; Heider 1994). Das hier vorge-
stellte, Mitte 1994 ebenfalls im Eggwald beprobte Profil weist das Ag,.,-Maximum des ***Cs im Oh-
Horizont auf, wobei dieser Wert jedoch nur geringfuigig tiber dem des Ah-Horizonts liegt. Aus diesen
Ergebnissen konnte auf eine vertikale Wanderung des Cs im Zuge des fortlaufenden Umwandlungs-
prozesses der organischen Materie im Boden geschlossen werden. Diese Hypothese wird in Zusam-
menhang mit den Tiefenverteilungen des **'Csyasen diskutiert (s. u.).

134Cs (*Csree) ist in allen Profilen von der Streulage L bis in den Bereich der Verwitterungshori-
zonte Bv bzw. BsBt detektierbar. In den Bodenprofilen Holzhau und Eggwald ist dies die jeweilige
Endtiefe (12 cm bzw. 18 cm). Im Profil Nassau 2 ist ***Cs unterhalb des BvBs2-Beprobungshorizonts
nicht mehr nachweisbar (max. 12 cm). Die geringen Probenmengen der drei Bv-Proben aus groRerer
Tiefe wurden in WD-Probenbehéltern y-spektrometrisch gemessen, woraus hohere Nachweisgrenzen
resultieren. Nur am Beprobungspunkt Nassau 1 ist die ***Cs-Tiefenverteilung komplett umfaft (durch-
gehend MB-Probenbehdlter). Sie reicht hier bis in den Bv2-Horizont (26 cm). Auch in den 1991-93 in
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Oberschwaben untersuchten Fichtenwaldprofilen war ***Cs in den mineralischen Horizonten detek-
tierbar (Zimmerer 1992; Burmann 1993; Heider 1994). Zu beachten ist, dal} inzwischen der Nachweis
einer zunehmenden Cs-Verlagerung mit der Tiefe durch die relativ kurze Halbwertzeit des **'Cs er-
schwert wird.

In weiten Gebieten Suddeutschlands erfolgte ein wesentlicher Teil der Aktivitatsdeposition nach
dem Tschernobyl-Unfall durch starke Regenfélle (vgl. Kap. 2.3). In dem oben erwéhnten bayerischen
Waldgebiet Hoglwald zeigten sich die Auswirkungen eines heftigen Regenschauers am 30.4.1986 in
einer starken anfanglichen Infiltration des Fallouts in die Humusauflage (Schimmack et al. 1989).
Schon zwei Wochen nach der Deposition war ein geringer Prozentsatz des ***Cs in den mineralischen
Horizonten nachweisbar (Bunzl et al. 1989b). In spater beprobten Bodenprofilen (1990) konnten in
den mineralischen Horizonten (bis 20 cm Tiefe beprobt) geringe **'Csrn-Konzentrationen detektiert
werden (Bunzl et al. 1992). Laborsimulationen der Deposition von ®Co und **'Cs auf Kiefernwaldbo-
denkernen zeigten, dal sowohl die Regenintensitat als auch die Sorptionseigenschaften der RN — auch
bei starkem Regenfall — einen deutliche Einflul} auf die anfangliche Tiefenverteilung der Nuklide ha-
ben (Schimmack et al. 1994). Im Vergleich der hier vorgestellten Profile Siiddeutschlands und des
Osterzgebirges sind derartige Infiltrationseffekte nicht direkt sichtbar. Dennoch ist die schnelle Verla-
gerung durch Makroporen, Kanéle, Briche und Risse des Bodens, teilweise auch ohne merkliche
Sorption, fur die Migration von RN allgemein nicht zu vernachléssigen, (vgl. Frissel u. Pennders 1983;
Schimmack et al. 1997b).

Die Tiefenprofile des kernwaffenbiirtigen **’Csyarren Weisen im Gegensatz zu denen der Cs-Isotope
des Tschernobyl-Fallouts ein wesentlich geringer ausgeprégtes, verbreitertes bis plateauartiges Maxi-
mum im Bereich der Oh-, Ah- und oberen B-Horizonte (beachte Ah-Fahnen, z. B. BsBtl ... BsBt3 des
Profils Eggwald) auf (Axon,: Maximum in den Ah- und oberen B-Horizonten). In der Streulage L und
z. T. auch den Of- und Oh-Horizonten ist ¥’ Cswaser icht mit Sicherheit nachweisbar. Unterhalb der
Tiefen, in denen **Cs detektierbar ist, entsprechen sich das gemessene **’Csq, und das aus der Diffe-
renz zu **'Csrq, berechnete **’Csyaren. Nur das Profil Nassau 1 erfait die Tiefenverteilung des **'Cs
komplett (bis Bv5, Tiefe 48 cm). In den anderen Profilen ist 137nges jeweils bis zur Endtiefe der Pro-
bennahme nachweisbar (Holzhau: 33 cm; Nassau 2: 32 cm; Eggwald 18 cm).

Diese Ergebnisse werden durch Literaturangaben unterstiitzt: Auch im Hoglwald war BT Cswaften
1986 und 1990 nicht in der Streulage nachweisbar und konnte in den mineralischen Horizonten bis
mindestens 20 cm Tiefe detektiert werden (Schimmack et al. 1989; Bunzl et al. 1992). Die héchsten
Konzentrationen des Nuklids lagen in den Oh- (Schimmack et al. 1989) und oberen A-Horizonten
(,,Aeh“: Bunzl et al. 1992). In Kiefernwaldbdden und in Gras- bzw. Weideland konnte **'Csasen auch
noch in den mineralischen Horizonten unterhalb von 30 cm bzw. 40 cm in geringeren Konzentrationen
bestimmt werden (Kirchner u. Baumgartner 1992; Bunzl et al. 1994a, 1995b). Obwohl der **'Cs-
Eintrag durch oberirdische Kernwaffentests einen deutlichen Peak aufweist — in Westeuropa wurden
1962-65 etwa 70 % der **’Cs-Gesamtdeposition eingetragen, 50 % alleine in den Jahren 1963/64
(Bachhuber et al. 1982; Dorr u. Minnich 1991) — so spiegelt sich dieser urspriinglich doch sehr kon-
zentrierte Input in den **’Cs\asen-Tiefenverteilungen im Vergleich zu denen des ***Cs bzw. *¥'Csyy, oft
nicht wider (vgl. z. B. Schimmack et al. 1989; Bunzl et al. 1994a, 1995b).

Obwohl eine horizontspezifische Verteilung des Cs sichtbar wird, kdnnen die vorliegenden Unter-
suchungen nicht eindeutig klaren, ob der Ubergang der spezifischen Aktivititen oder Aktivitatskon-
zentrationen zu benachbarten Horizonten so sprunghaft ist, wie dies z. T. in der Literatur (z. B. Bir-
mann 1993) angegeben wird. Zimmerer (1992) verweist auf (Kontroll)Messungen ungemischter Ein-
zelproben angrenzender Horizonte und gibt an, einen sprunghaften Ubergang der Aktivitatskonzentra-
tionen an Horizontgrenzen nachgewiesen zu haben. Die Bodenhorizonte der hier untersuchten Profile
wurden zwar bei der Beprobung, soweit moglich, noch weiter unterteilt, aber insgesamt liegen nicht
ausreichend Profildaten vor, um einen derartigen Effekt signifikant nachzuweisen.

Die hier vorgestellten und die aus der Literatur stammenden Untersuchungsergebnisse zum Verhal-
ten der Cs-Isotope in verschiedenen Bdden demonstrieren einerseits die Vielfalt der einwirkenden
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Faktoren — z. B. den pH- und KAK-Werten, den Nahrstoffgehalten und KorngrélRenverteilungen sowie
der Art und den Gehalten des organischen Materials, der Tone und der Carbonate (Livens u. Loveland
1988; Andolina u. Guillitte 1990; Valcke u. Cremers 1994; Wauters et al. 1994; He u. Walling 1996;
Bunzl et al. 1998a) — und zeigen andererseits auch auf, daB sich die dominierenden Prozesse mit der
Zeit gewandelt haben und weitere Verdnderungen zu erwarten sind (De Brouwer et al. 1994). Die in-
itialen Wechselwirkungen des Cs im Okosystem Wald waren u.a. gepragt von der Eintragsform
(hauptsachlich an nattrliche Aerosole adsorbiert, vgl. Kap. 2.3; in Regenwasser hauptsachlich in kol-
loidaler Form und nur zu einem geringen Prozentsatz in ionischer Form, Shapiro et al. 1993), den je-
weiligen Depositionsbedingungen (z. B. den oben genannten Regenschauern, die deutliche Infiltrati-
onseffekte verursachten, Schimmack et al. 1989, 1994) und den Sorptionseigenschaften der Boden-
oberflache, d. h. der Streulage inkl. Vegetation. Mit dem Erreichen tieferer Bodenbereiche unter-
schiedlicher Zusammensetzung und Charakteristika ist das Alkalimetall weiteren Mechanismen un-
terworfen, wobei Adsorption, Desorption und Fixierung sowie Loslichkeit stark von den Eigenschaf-
ten der Bodenmatrix abh&ngen. Weitere Faktoren sind Ricktransfer- und Kreislaufprozesse, z. B.
durch Nadelfall, und neuerlicher Eintrag durch Resuspension, entweder direkt durch Bodenpartikel
oder indirekt durch kontaminiertes Pflanzenmaterial wie Pollen (Aarkrog 1988a; Cambray et al. 1989;
Hotzl et al. 1992; Bunzl et al. 1993, 1995a).

Aufgrund einer starken Fixierung des Cs an Tonmineralen (Sawhney 1972; Francis u. Brinkley
1976; Cremers et al. 1988) erwies sich das RN in Bdden hoher mineralischer Gehalte, wie Ackerbéden
oder den Sedimenten von Hartwasserseen, als nur geringfiigig mobil (Livens u. Loveland 1988; Peter-
sen et al. 1990; Ritchie u. McHenry 1990; Lindner et al. 1993; Nisbet 1993; Robbins et al. 1992;
Schimmack et al. 1997b). Dabei sind nur einige Tone, im besonderen Illit, das dominante Tonmineral
in den Bdden Westeuropas, verantwortlich flir die nahezu irreversible Fixierung des Cs (Tamura u. Ja-
cobs 1960; Lomenick u. Tamura 1965; Evans et al. 1983; Cremers et al. 1988). Die selektive Adsorp-
tion an illitischen Tonmineralen ist u. a. in den vergleichsweise kleinen Radien in hydratisiertem Zu-
stand und der geringen Hydratisierungsenergie des Cs*-lons begriindet (Sawhney 1972).

Drei bekannte Sorptionsplatze fir kleine, nur schwach hydratisierte Alkalikationen wie K*, Rb*
und Cs” sind, mit steigender Selektivitat, an den AuRenflachen der Tonmineralpartikel lokalisiert (Re-
gular Exchange Sites = RES) sowie in Positionen zwischen den Silikat-Schichtebenen, entweder nahe
der keilformig aufgeweiteten Réndern der Tonminerale (Frayed Edge Sites = FES) oder im Inneren,
i. allg. zwischen kollabierten Schichten (kollabierte Zwischenschichtpositionen; teilweise ebenfalls als
FES bezeichnet) (Rich 1964; Brouwer et al. 1983; Evans et al. 1983; Cremers et al. 1988; De Brouwer
et al. 1994). Die Bindungsplatze in Zwischenschichtregionen sind sehr spezifisch fur Cs und koénnen
eine dauerhafte Fixierung bewirken (Sawhney 1972; Brouwer et al. 1983; Comans et al. 1991; Co-
mans u. Hockley 1992). Normalerweise adsorbieren K-lonen an diesen Austauschplatzen. Die Cs-
lonen sind in der Lage, K-lonen, die einen dhnlichen lonenradius aber hohere Hydratisierungsenergien
aufweisen, aus der Zwischenschicht zu verdrangen. Werden geniigend lonen zwischen den Silikat-
schichten eingelagert, so kontrahieren bzw. kollabieren die Elementarschichten, eine energetisch sehr
stabile Struktur entsteht, in der die lonen fixiert sind. Die wesentlich groBeren, stark hydratisierten
zwei- und dreiwertigen Kationen wie Mg”* und Ca®* dagegen kénnen diese Sorptionsplatze nicht be-
setzen. Sie bewirken eine Aufweitung der Zwischenschichten, und werden infolgedessen weder selek-
tiv sorbiert noch dauerhaft fixiert (Rich 1964; Sawhney 1972).

Wéhrend Tonminerale Cs an bestimmten Bindungspléatzen durch spezifische Adsorption zu fixieren
vermogen, weist die organische Substanz unspezifische Austauschplatze auf, z. B. an Huminstoffen,
an denen K- und Cs-lonen gleichermaBen ohne Unterscheidung durch Kationenaustausch reversibel
gebunden werden konnen (teilweise ebenfalls als RES bezeichnet) (Cremers et al. 1988; Schachtscha-
bel et al. 1992; Valcke u. Cremers 1994).

Die unterschiedliche Bindung des Cs durch die mineralische und die organische Bodenfraktion re-
sultiert prinzipiell in einer unterschiedlichen Verflgbarkeit des Nuklids in den beiden Phasen. In Bo-
den hoher organischer Gehalte ist Cs i. allg. sehr bioverfligbar. Dies wird deutlich in einem hohen
Transfer des Cs aus dem Boden in eine Vielzahl von Pflanzen, wobei Pflanzen auf Torfbdden oft eine
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deutlich gesteigerte Cs-Aufnahme zeigen (Livens u. Loveland 1988; Sandalls u. Bennett 1992; Wirth
et al. 1994). Dies wird auch durch die hier durchgefiihrten Untersuchungen an Fichtennadeln bestétigt,
wobei die einjahrigen Nadeln noch hohere *'Cs- und **’Cs-Werte aufweisen als die mehrjahrigen
(Abb. 44). Bunzl et al. (2000) konnten keine signifikante Korrelation zwischen den spezifischen **’Cs-
Aktivitaten in Pflanzen und den Inventaren der zugehorigen Bdden fir alpines Weideland feststellen.
In Fichtenwaldern mit dicken organischen O-Horizonten erwiesen sich **’Cs-Transferfaktoren Boden—
Pflanze (sogenannte aggregierte TF in m%/kg) allerdings um GroRenordnungen héher als in Laubwal-
dern, deren Boden keine O-Horizonte aufweisen (maximal fur Farnpflanzen, nicht so ausgeprégt fur
Moose, Heider 1994; Brombeerblatter, Drissner 1991; Drissner et al. 1992).

Desorptionsexperimente (s. u.) lieken jedoch keinen Zusammenhang zwischen der Desorbierbar-
keit des Cs aus dem Boden und dem Transfer in die Pflanze erkennen, was einen komplexeren Trans-
portmechanismus als einfachen lonenaustausch in der Bodenlosung impliziert (Drissner et al. 1998).
Drissner et al. (1992) und Heider (1994) fiihrten Desorptionsversuche am Bodenmaterial von organi-
schen und mineralischen Horizonten oberschwabischer Fichtenwald- und Laubwaldbdden durch (Ka-
tionenaustausch mit NH,", Adsorbent Giesesalz in Dialyseschlauch; vgl. Wauters et al. 1994). Wah-
rend aus dem Bodenmaterial der oberen mineralischen Horizonte beider Waldtypen (Ah, B1) nur
<1 % des **'Cs desorbiert werden konnte, lagen die Desorptionsgrade in den organischen L-, Of- und
Oh-Horizonten der Fichtenwalder bei etwa 7 %. Anschlieende vergleichbare Untersuchungen an 15
Fichtenwaldstandorten (Of, Oh, Ah) ergaben im Mittel die héchsten Desorptionsgrade fur Oh-Hori-
zonte mit 4 ... 6 % und die niedrigsten fur Ah mit 1 ... 3 % (Drissner et al. 1998).

De Brouwer et al. (1994) vermochten mittels vierstufiger sequentieller Extraktion (CaCl,,
CH3COONH, (im folgenden mit NH,Ac bezeichnet), CuCl,, HNOs; jede Stufe mehrfach ausgefiihrt)
an kunstlich kontaminierten Mischproben organischer Horizonte (Fichtenwald; Of +,,0Ah*) ebenfalls
nur 8 % des Cs entfernen, an mineralischem Bodenmaterial (B-Horizont) dagegen mindestens 40 %.
Die Extraktionsergebnisse fur das mineralische Substrat unterstltzen die oben ausgefiihrte bevorzugte
Bindung des Cs an spezifischen Adsorptionsplatzen (FES) der Tonminerale im Gegensatz zu den Au-
Renflachenpositionen — wahrend im ersten Extraktionsschritt (AufRenflachenpositionen) nur 1 % des
gesamten Cs-Gehalts extrahiert wurden, waren es im zweiten mindestens 25 % (spezifische Adsorpti-
onsplatze). Im dritten Schritt, der sich auf die Bindungsplatze an organischem Material bezieht, konnte
erwartungsgemal nur ein vernachlassigbarer Anteil des Cs extrahiert werden. Das aggressive HNOs,
welches die Mineralstrukturen verandern kann, entfernte bei mehrfacher Anwendung fortwahrend Cs;
es wird angenommen, daf$ so auch das gesamte restliche, an Tonminerale gebundene Cs entfernt wer-
den konnte. Bei den organischen Proben konnten nur jeweils etwa 1.5 % in den ersten zwei Stufen,
d. h. an Austauschplatzen gebundenes Cs, extrahiert werden, und der Anteil des durch Schritt 3 ent-
fernten Cs lag ebenfalls bei nur 0.5 %. Selbst HNOj3; extrahierte bei mehrfacher Anwendung nur einen
geringen Anteil des gesamten Cs. De Brouwer et al. (1994) leiten daraus die Existenz eines sehr spezi-
fischen Cs-Fixierungsmechanismus in den organischen Horizonten ab.

Detailliertere Untersuchungen an den einzelnen Horizonten (De Brouwer et al. 1994) zeigen im
,OAh“-Horizont eine vernachléssigbare Cs-Extraktion durch die Reagentien CaCl, und NH;Ac, im Of
dagegen werden Cs-Anteile von ca. 20 % bzw. 30 % freigesetzt. In den Ah- und B-Horizonten hat nur
NH4Ac einen deutlichen Effekt, dieser liegt bei ca. 3 % bzw. 18 %. In den zugehdrigen Bodenldsun-
gen ist Cs nur im Of mit Uber 1 % des gesamten gebundenen Cs nachweisbar. Aus den Ergebnissen
wird wiederum auf einen Cs-spezifischen Bindungsmechanismus der rein organischen Substanz ge-
schlossen, der sich schon im Of bemerkbar macht (wo nur 30 % durch NH,Ac extrahierbar sind), und
in den Horizonten, in denen zersetztes organisches Material angereichert ist, besonders effizient ist.
Ebenfalls deutlich wird die spezifische Adsorption des Cs an Tonmineralen, sowohl im B-Horizont als
auch im Ah-Horizont, wo geringere Gehalte mineralischer Substanz vorliegen. De Brouwer et al.
(1994) folgern, dal sich die organischen und mineralischen Bindungsmechanismen in Ah und OAh
gegenseitig verstarken und somit das Cs-Fixierungspotential der Bodensubstanz erhéhen.

Die Ergebnisse derartiger Untersuchungen konnen allerdings variieren, wie zweistufige Extrakti-
onsanalysen (z. B. NH,CI oder NH,Ac und H,O,; Extraktion austauschbaren Cs und Zerstérung der
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organischen Substanz) an Fichtenwaldbdden und Torfwiesen zeigen (Heider 1994; Zibold et al. 1995),
haben jedoch gemeinsam, dafl? ein groRRer Prozentsatz des Cs in der organischen Substanz durch die
Extraktion nicht freigesetzt werden kann. Die Analysen zeigen beispielsweise, dalk in Of- und Oh-
Horizonten nur maximal 25 % des Gesamt-Cs extrahiert werden kdnnen (Heider 1994). Ein Grund fur
die Unterschiede der durch NH,"-lonen freigesetzten Cs-Anteile mineralischen Bodenmaterials konnte
in der Verschiedenheit der Proben durch z. B. Ah-Fahnen oder unterschiedliche Entnahmetiefen und
Verwitterungsgrade liegen. Auch eventuelle Unterschiede durch methodische Variationen, z. B. ver-
schiedene Konzentrationen der Reagentien, die mehrfache Ausfuhrung der einzelnen Extraktions-
schritte oder die kinstliche Kontamination der Bodensubstanz (z. B. De Brouwer et al. 1994) sind
nicht zu vernachléssigen.

Den SchluB} eines Cs-spezifischen Bindungsmechanismus der organischen Substanz ziehen auch
Passeck et al. (1995) aus Extraktionsexperimenten (H,O und CsCl) und Ultrafiltrationsuntersuchungen
an verschiedenen organischen Horizonten. Den durch Wasser extrahierten **’Cs-Fraktionen (max.
7 %) werden unspezifische Bindungsplatze der organischen Matrix mit einer geringen Affinitét fir Cs
zugeschrieben. Uber die Salzlosung konnten etwa 10 ... 60 % des Cs mittels lonentausch von Aus-
tauschplétzen (auch spezifischen) extrahiert werden. Das verbleibende Cs ist mit dieser Methode nicht
zuganglich — entweder durch eine zu starke Bindung an die organische Matrix oder durch Aufnahme
in die Zellen (Streu, Pflanzengewebe, Wurzeln, Mikroorganismen) (Passeck et al. 1995). Die genauen
Fixierungsmechanismen sind noch unbekannt, es werden jedoch spezielle Struktureinheiten des gel6-
sten organischen Kohlenstoffs (DOC) fur moglich gehalten, die Cs dhnlich den makrozyklischen Po-
lyethern (z. B. Kronenether) fixieren kdnnen (Pedersen u. Frensdorff 1972).

Andolina u. Guillitte (1990) schreiben Lignin eine wichtige Rolle fiir den Cs-Rickhalt in den O-
Horizonten von Waldbtden zu. Die Anteile verflgbaren Cs, die anhand von NH,Ac-Extraktionen
freigesetzt werden konnten, lagen bei <25% in den O-Horizonten und bei <10 % in den Ah-
Horizonten. Bei der Fraktionierung der organischen Substanz (O-Horizonte) erwies sich eine wesentli-
che Fraktion des Cs (> 70 %) an Lignine gebunden und geringere Anteile an die Fulvo- und Humin-
sduren, welche vollstandig l6slich sind (< 24 % bzw. < 10 %). Letztere Anteile stimmten sehr gut mit
der anhand von Extraktionsexperimenten bestimmten Cs-Verfligbarkeit in diesen Horizonten (berein.

In Bdden, in denen sowohl mineralisches als auch organisches Material vorliegt, kann eine gegen-
seitige Beeinflussung des Bindungsverhaltens beider Fraktionen beobachtet werden. Untersuchungen
zur Auswirkung verschiedener Huminstoffe auf die Cs-Adsorption an Tonmineralen (lllit, Montmoril-
lonit) ergaben eine geringere Cs-Affinitit der Ton-Huminstoff-Komplexe als des reinen Tons, wobei
dieser Effekt fiir hdhere Konzentrationen der einzelnen Huminstoffe noch verstarkt wurde (Staunton u.
Roubaud 1997; Dumat u. Staunton 1999). Aufgrund der Beobachtungen stellen die Autoren die Hypo-
these auf, daB die Affinitat der Tonoberflache durch die organischen Makromolekile modifiziert wird.
Chang et al. (1993) schreiben Huminséuren die Fahigkeit zu, irreversible Bindungsplatze besetzt zu
halten, die sonst fur Cs verfligbar waren. Hird et al. (1995) erkléaren eine im Vergleich zu minerali-
schen Boden grolere Anzahl ,,potentieller” Cs-Fixierungsplatze der mineralischen Fraktion saurer or-
ganischer Bdden damit, daf in den darin enthaltenen llliten grofle Anteile der Zwischenschichtregio-
nen in expandiertem Status vorliegen, verursacht durch die Anwesenheit von organischem Material in
den Zwischenschichten. Die Autoren betonen jedoch, dal? das (mittels sequentieller Sorptionsexperi-
mente im Labor bestimmte) Gesamtpotential eines Bodens Cs zu fixieren keine direkte Aussage dazu
zulalt, inwieweit dieses Potentials in der natiirlichen Umgebung auch umgesetzt wird. Auch De
Brouwer et al. (1994) schreiben dem organischen Material bzw. den organomineralischen Komplexen
einen wesentlichen Einflu auf das Verhalten des Cs in den ,halborganischen OAh-Horizonten* zu,
und stellten in ihren Untersuchungen zudem fest, daR Cs, auch im Vergleich zum K, eigene Verhal-
tensmuster aufweist. Demnach fungieren diese Horizonte in Waldbdden einerseits als Barriere, die den
Cs-Transfer im Bodenprofil verhindern, andererseits weisen sie ein ,,quasi-absolutes Rickhaltevermo-
gen auf. Kruyts et al. (2004) sehen in dem Grad der Vermischung organischen Materials mit unter-
schiedlichen Anteilen mineralischer Substanz, im besonderen Cs-fixierenden Tonmineralen, und in
den jeweils resultierenden Humustypen wesentliche EinfluRgroRen fir die Festlegung des Cs im
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Waldboden; dabei wird der Bioturbation eine Schlisselrolle zugesprochen.

Generell erweisen sich die organischen Horizonte in Waldokosystemen als Cs-Senke, mit einer
dennoch hohen Cs-Verfiigbarkeit (Valcke u. Cremers 1994). Den Abbauprozessen der organischen
Bodensubstanz, welche diese Horizonte definieren und tiefgreifend beeinflussen, wird dabei ein domi-
nanter EinfluR auf den Cs-Transport bzw. die Cs-Fixierung zugeschrieben (Dorr u. Miinnich 1989,
1991; Tegen et al. 1991; Brickmann u. Wolters 1994; Wirth et al. 1994; Passeck et al. 1995; Rafferty
et al. 2000). Dorr u. Minnich (1989, 1991) konnten einen Zusammenhang feststellen zwischen der
abwaértsgerichteten Wanderungsgeschwindigkeit des Cs und der des organischen Bodenmaterials (letz-
tere wird verursacht durch Sedimentation des organischen Bodenmaterials und die nachfolgende Um-
setzung in CO,), erganzt durch eine zusétzliche Geschwindigkeitskomponente, die abhdngig ist von
der Umsetzungsrate des organischen Bodenmaterials und auf einem chemischen Austausch zwischen
der organischen und walrigen Phase beruht. Die jahrliche Zersetzungsrate wiederum wird u. a. be-
stimmt durch die Zusammensetzung der Streu, das Klima und dem davon bedingten pH-Wert. Tegen
et al. (1991) stellten in Waldbodenprofilen (Buchen-Fichtenwald) eine positive Korrelation der Cs-
Mobilitdt mit der Bodentemperatur fest (Kerne im Laborversuch), und bestimmten héhere Cs-
Konzentrationen im Sickerwasser in den Sommermonaten (Lysimeterversuche im Freiland). Diese Er-
gebnisse werden mit einem gesteigerten Umsatz des organischen Bodenmaterials bei htheren Tempe-
raturen erklért — auch sichtbar an der erhéhten CO,-Produktion in den Bodenprofilen und der héheren
DOC-Konzentrationen im Sickerwasser der Profile. Eine derartige Temperaturabhangigkeit ist typisch
fur die mikrobielle Zersetzung von organischem Bodenmaterial (Dorr u. Munnich 1987a) und die Auf-
I6sung von organischem Kohlenstoff in Sickerwasser (vgl. Desaggregation von Huminsaure in Wasser
(Schimmack u. Bunzl 1979). Es ist denkbar, dafl Cs durch die mikrobielle Zersetzung und die Lésung
organischer C-Komponenten in Sickerwasser sowohl mobilisiert als auch neuerlich gebunden wird.
Eine Verlagerung des Cs mit dem Sickerwasser wirde demnach bevorzugt im Sommer geschehen,
wenn die mikrobielle Zersetzung und die Losung des organischen Bodenmaterials in Sickerwasser
hoch ist (Tegen et al. 1991). Dabei erwies sich Cs als an der geldsten organischen Fraktion des Sik-
kerwasser gebunden (Tegen et al. 1991).

Passeck et al. (1995) schreiben der mikrobiellen Aktivitat ebenfalls einen entscheidenden Einfluf3
auf die Freisetzung von Cs aus der organischen Matrix zu. In den Wasserextrakten (vgl. oben) von
LOf- und Oh-Horizonten wurde durchgehend organisch gebundenes **'Cs identifiziert. In den Hori-
zonten mit den héchsten DOC-,,Mobilitaten* (definiert als Verhaltnis extrahierter Gehalte zu Gesamt-
gehalten) konnten jeweils auch die héchsten B37Cs-, Mobilitaten* bestimmt werden: in den Eluaten die-
ser Horizonte lagen zudem ein betréchtlicher Anteil des DOC in niedermolekularer Form und Cs in
ionischer Form (< 500 Dalton) vor. In Horizonten mit hochmolekulargewichtigem DOC betrug der
Anteil an organisch gebundenem *¥Cs bis zu 40 %. Ein Vergleich der Wasser- und Salzextraktionen
zeigt einen Wechsel der Bindungsplatze in Abhédngigkeit von den Zersetzungs- und Humifizierungs-
graden im Bodenprofil, und die Extraktionsgrade allgemein lassen auf eine Abhédngigkeit von der Art
der Humusauflage und der entsprechenden mikrobiellen Aktivitdten schlieBen. Obwohl nur <5 % der
137Cs-Gesamtaktivitat mit wasserldslicher organischer Substanz assoziiert sind, ist diese Menge doch
relevant fiir den Cs-Transport im Boden. Neuere Untersuchungen (Bunzl et al. 1998a) zeigen Cs in
leicht zersetztem Pflanzenmaterial nur an eine einzige niedermolekulare Fraktion der geldsten organi-
schen Substanz gebunden, in stark zersetztem organischem Material dagegen mit allen Fraktionen
gleichermalen assoziiert; dieses Ergebnis konnte jedoch nicht erklért werden.

Eine noch weitgehend ungeldste Fragestellung ist die Rolle der Mykorrhizierung beziiglich der
Akkumulation des Cs in den organischen bzw. humushaltigen Horizonten der Waldbdden und des
Pflanzentransfers. Die Symbiose mit den Mykorrhizapilzen ermdglicht es Pflanzen (z. B. Fichten), den
Boden wesentlich wirkungsvoller zu erschlieen als durch die reine Aufnahme von Né&hrstoffen tber
die eigenen Wurzelhaare. Es ware denkbar, dal die Mykorrhizen die Cs-Aufnahme der Pflanzen ver-
stérken, indem sie organische Substanz zersetzen und dabei Cs mobilisieren oder aber Cs aufnehmen
und den Transport in die Pflanze vermitteln (Drissner et al. 1998). Damit konnten Mykorrhizen als
Senke fir freie lonen im Boden wirken, so daf} nur eine geringe Menge an lonen im Profil ausgespult
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und Cs im Waldboden folglich bioverfligbar verbleiben wiirde (Zibold et al. 1995). Cs konnte durch
organische Substanzen komplexiert werden, wie sie Pilzmycel oder auch Bodenorganismen, wie
Strahlenpilze (Streptomyceten), erzeugen, z. B. durch (als Carrier fungierende) makrozyklische Anti-
biotika (vgl. Eisenman et al. 1969; Pedersen u. Frensdorff 1972; Passeck et al. 1995; Langer et al.
1997). Ein Beispiel ist die Komplexierung des Cs durch die Hutfarbstoffe des Maronenréhrlings (Xe-
rocomus badius) (Aumann et al. 1989).

Diese Hypothesen werden unterstitzt durch die Beobachtung, dal? die Fruchtkorper vieler Pilzspe-
zies (z. B. des symbiotisch lebenden Maronenrohrlings) seit dem Tschernobyl-Unfall fortwéhrend ho-
he Cs-Konzentrationen aufweisen (Randa et al. 1990; Rémmelt et al. 1990; BfS 1992a; Suworow
1994; Steiner u. Wirth 1997; Zibold et al. 2001; eigene unverdff. Untersuchungsergebnisse 1994,
1995). Anhand von y-spektrometrischen Messungen einer Vielzahl symbiotischer und saprophytischer
Pilzspezies (1987-89, Siidbayern) schlieRen Rémmelt et al. (1990), daB symbiotische Pilze ***Cs und
37Cs effektiver akkumulieren als saprophytische; diese Erkenntnis wird durch nachfolgende Untersu-
chungen der Autoren gestiitzt (Wirth et al. 1994; Steiner u. Wirth 1997). Witkamp (1968) konnte
nachweisen, daB auch das Mycel eines saprophytischen Pilzes (Trichoderma viride) **'Cs aus organi-
schen Streubestandteilen und aus der Bodenldsung aufkonzentrieren kann. Rommelt et al. (1990) fol-
gern zudem aus ihren Untersuchungen, dal3 die Cs-Aktivitaten in Pilzen tendenziell abnehmen, je tie-
fer deren Mycel im Boden wéchst, und ziehen Parallelen zur den mit der Bodentiefe abnehmenden Cs-
Aktivitaten und der zunehmenden Cs-Fixierung (vgl. auch Steiner u. Wirth 1997). Diese Aussage wird
unterstiitzt durch Randa et al. (1990), deren Ergebnisse darauf hindeuten, daB die Mycel geringer kon-
taminierter Pilzspezies ihre Né&hrstoffe aus tieferen, geringer kontaminierten Bodenschichten beziehen.
Andolina u. Guillitte (1990) sehen eine mdgliche Erklarung fur die hohen Cs-Gehalte von Pilzen in
der Fahigkeit der Pilze, Lignine zu zersetzen (denen sie eine eine wichtige Rolle fiir den Cs-Riickhalt
in den O-Horizonten zuschreiben, s. 0.). Somit wirde diesen Organismen Cs zur Verfligung stehen,
das fiir andere Pflanzen nicht verfligbar ist.

Enslin (1994), Zibold et al. (1995) und Drissner et al. (1998) untersuchten die Hyphendichte (als
Gesamtlange der Mykorrhizahyphen pro Bodentrockenmasse) in den Of-, Oh- und Ah-Horizonten an
zwei Fichtenwaldstandorten, deren Transferfaktoren fiir Farn um den Faktor 4 variierten (s. Werte fiir
aggregierte TF in m?/kg in Drissner et al. 1998) und bestimmten eine doppelt so hohe Hyphendichte an
dem Standort mit héherem Transferfaktor (Drissner et al. 1998). Zudem ergab sich in einem Fichten-
wald eine um den Faktor 10 groRere Hyphendichte als an einem Laubwaldstandort (Zibold et al.
1997), wo keine vergleichbaren O-Horizonte wie im Fichtenwald ausgeprégt sind und auch niedrigere
Transferfaktoren fur Farne vorliegen (Zibold et al. 1995). In erweiterten Folgeuntersuchungen (Klemt
et al. 1999) konnte allerdings keine Korrelation gefunden werden zwischen den aggregierten bzw. ho-
rizontspezifischen Transferfaktoren verschiedener Pflanzen und der Hyphendichte der zugehdrigen
Waldbodenhorizonte. Die Autoren verweisen auf weitere mogliche EinfluBgréfien wie den Mykorrhi-
zierungsgrad der Wurzeln.

An die hier vorliegende Arbeit anschlieBend wurden 1999 zusatzliche Bodenprofile an den drei
osterzgebirgischen Waldstandorten enthommen, um die darin vorliegenden Mykorrhiza-Arten und de-
ren Dichte im Boden zu bestimmen. Die angesprochenen Spezies (C. Baum, TU Dresden, pers. Mitt.
1999) wurden jedoch nicht horizontweise zugeordnet, sondern nur der gesamten Humusauflage des
Profils. Zudem konnten keine Cs-Gehalte dieser Proben bestimmt werden, sondern nur Vergleiche mit
den zuvor gemessenen Profilen dieser Standorte durchgefihrt werden.

Der zuvor erwéhnte zeitliche Wandel der dominierenden Mechanismen und die lokal oft stark vari-
ierenden Bedingungen konnten auch die teilweise widerspriuchlich wirkenden Angaben zur Mobilitat
des Cs erkldren. **'Csysen erwies sich in Fichtenwaldbdden (Beprobung 1986/87) je nach Horizont
um einen Faktor 3-6 weniger mobil als *'Cs bzw. **'Csrs, (Bunzl et al. 1989b). Auch Tegen et al.
(1991) bestimmten (im Laborversuch) eine hohere Beweglichkeit des Tschernobyl-biirtigen Cs.
Kirchner u. Baumgartner (1992) dagegen fanden drei Jahre nach dem Tschernobyl-Unfall in norddeut-
schen Bdden keine signifikanten Unterschiede der (mittels Kompartimentmodell und Dispersionsglei-
chung berechneten) Migrationsraten von **’Csyasen Und **'Csreer. Wie zuvor angesprochen, bewirkten
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heftige Regenschauer, wie sie z. B. im Munchner Raum nach dem Tschernobyl-Unfall niedergingen,
starke Infiltrationseffekte und verursachten dadurch vergleichsweise hohe anfangliche Migrationsraten
des "*'Csrqe, im Boden; zudem wird auch auf eine sehr geringe anfangliche Fixierungsrate des Cs im
Boden geschlossen (Livens u. Baxter 1988; Bunzl et al. 1989b; Schimmack et al. 1989; Dérr u. Miin-
nich 1991).

In diesem Zusammenhang ist zu beachten, dal? die Speziation eines Elements beim Eintrag generell
einen deutlichen Einflug auf die (v. a. anfangliche) Mobilit4t ausiibt. Die Cs-Isotope **'Cs und ***Cs,
welche als Folge sowohl der Kernwaffentests als auch des Tschernobyl-Unfalls hauptséchlich mit Ae-
rosolen assoziiert transportiert und deponiert wurden (Kap. 2.3), liegen im Niederschlag i. allg. ionisch
bzw. kolloidal vor (Shapiro et al. 1993). Bei der Deposition auf die Waldbodenoberflache kommt Cs
mit der Streu bzw. ,jungem* organischem Bodenmaterial in Kontakt und wird hier hauptséchlich
durch organische Komplexe gebunden. Da das organische Material der Bodenauflage beziiglich Zer-
setzung und LOsung weniger stabil ist, ist Cs direkt nach der Deposition noch mobiler als in groRerer
Bodentiefe (Tegen et al. 1991). Laut Santschi et al. (1988), Dorr u. Minnich (1991), Tegen et al.
(1991) und Kirchman et al. (1993) wurde jedoch eventuell ein geringer, mit zunehmender Entfernung
vom Unfallsort abnehmender Prozentsatz des Tschernobyl-birtigen Cs als unlésliche Aerosole in die
Umwelt eingetragen — im Schweizer Raum gehen Santschi et al. (1988) von etwa 10 ... 20 % aus,
moglicherweise in Form kleiner Kernbrennstoffpartikel — was von den Autoren als eine Ursache un-
terschiedlicher Mobilititen von **'Csyaten und *'Csren bzw. **Cs angesehen wird.

Falit man obige Ausfiihrungen zusammen, so lassen sich zur Erklarung der gemessenen Cs-Tiefen-
verteilungen, welche sich als charakteristisch fur Fichtenwaldbdden erwiesen, folgende Aussagen ma-
chen. Prinzipiell sind Mobilitat und Fixierung der Cs*-Kationen von der Art negativ geladener Bin-
dungsplétze der Bodensubstanz und Bodenldsung abhéngig. An der Streu ist Cs nach der Deposition
nicht sehr fest gebunden und kann somit durch mikrobielle Aktivitét als leicht austauschbares Kation
freigesetzt werden. Es folgt die Aufnahme in die Biomasse, wie Wurzeln oder Pilze, und eine stérkere
Sorption an der organischen Matrix wird wichtiger. In den organischen Horizonten ist die Beweglich-
keit des Cs stark von Zersetzungs-, Humifizierungs- und Mineralisierungsprozessen gepragt. Die Bo-
denbildung in den hier untersuchten Fichtenwaldbdden ist ein vergleichsweise langsamer Prozel, v. a.
aufgrund des schwer zersetzbaren Ausgangssubstrats (Nadelstreu, z. B. hohe Ligningehalte) und den
klimatischen Bedingungen. Dabei nimmt die GroéRe der Oberflache der organischen Substanz mit zu-
nehmender Zersetzung von der Streu L bis in den Humifizierungshorizont Oh zu, woraus eine grof3ere
Anzahl an Bindungsplatzen — sowohl der unspezifischen, der Austausch- als auch der Fixierungsplatze
— mit zunehmender Tiefe resultiert. In Zellen aufgenommenes Cs (Streu, Pflanzengewebe, Wurzeln,
Mikroorganismen) dagegen wird zunehmend freigesetzt.

Die nur ansatzweise geklarten Bindungsmechanismen der organischen Substanz verursachen einen
scheinbaren Widerspruch zwischen hoher Mobilitat des Cs einerseits und starker Fixierung anderer-
seits. Wahrend einerseits in der organischen Substanz unspezifisch und reversibel gebundenes Cs mo-
bil und stark pflanzenverfligbar bleibt, scheint andererseits eine sehr spezifische Festlegung des Cs im
organischen Bodenmaterial eine Akkumulation des Nuklids zu bewirken, wie sich an den hohen Akti-
vitaten in den Humifizierungshorizonten zeigt. Aus der hohen Verfugbarkeit in den Horizonten, in de-
nen die Feinwurzeln der Vegetation konzentriert sind und im wesentlichen die Nahrungsaufnahme der
Pflanzen stattfindet, resultiert somit ein starker Ricktransfer des Cs Uber die Vegetation und deren
Streu, was zu einem Kreislauf des Cs im Okosystem fiihrt (vgl. Nadeluntersuchungen, Abb. 44). Eine
Beeinflussung des Riickhaltevermtgens durch die Mykorrhizen und durch von Bodenorganismen pro-
duzierte Substanzen, welche fixierende Eigenschaften haben, ist denkbar. Im humushaltigen Oberbo-
denhorizont Ah kdnnte eine starke gegenseitige Beeinflussung der organischen und mineralischen Bo-
denfraktionen eine verstérkte langerfristige Festlegung des Cs bewirken, wie die Verteilungen des
kernwaffenbiirtigen **’Cs indizieren.

Die fixierten Anteile des Cs nehmen an der weiteren Bodenbildung teil. Bei den Zersetzungspro-
zessen kann Cs sowohl in ionischer Form als auch an geldste organische Substanz (DOC) gebunden
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freigesetzt werden. Durch Transport bzw. Auswaschung mit dem Boden- bzw. Sickerwasser z. B. in
Mikroporen und/oder Bodenrissen, auch durch Starkregeneinfliisse, kann Cs bis in die mineralischen
Horizonten verlagert werden. Dort kann Cs freigesetzt werden — entweder durch die Zersetzung der
Trégerpartikel (chemisch-physikalische Zersetzung, aber auch in diesen Tiefen noch Bakterien) oder
direkt durch Austausch an Tonmineralen — und dann in der mineralischen Substanz irreversibel fixiert
werden. Fir den Cs-Transport in organischer Form kann eine Akkumulation dort erwartet werden, wo
der organische Carrier sorbiert wird, z. B. in Akkumulationshorizonten (wie Bhs- u. Bsh-Horizonte,
vgl. Passeck et al. 1995).

Die vergleichsweise tiefe Reichweite des Cs konnte auch durch einen langsameren Verlauf minera-
lischer im Vergleich zu organischer Bindungen erklart werden: Studien zur Sorptionskinetik zeigten,
dalk in Boden sehr hoher Gehalte organischen Materials die Cs-Adsorption innerhalb von Stunden ver-
vollsténdigt ist (Bindungsplatze der organischen Substanz), wohingegen in Bbden, in denen die Bin-
dung des Cs an FES-Platzen stattfindet, die Sorption iber zwei bis drei Wochen hinweg fortschreitet
(Valcke u. Cremers 1994). Diese Prozesse werden im Vergleich der Tiefenverteilungen von Tscherno-
byl- und kernwaffenbirtigem Cs deutlich. Trotz der bevorzugten Akkumulation des Cs in stark zer-
setztem organischen Material flhrten die mobilen Anteile mit der Zeit zu einer Verbreiterung der Ver-
teilung. Der zeitliche Aspekt ist auch in der Wanderung der Maxima sichtbar: Das an die organische
Substanz fixierte Cs gelangte allmahlich in Ah- und oberen Verwitterungshorizonte.

Geht man davon aus, da Cs in den tiefgreifend von Zersetzungsprozessen beeinfluf3ten organi-
schen Horizonten inzwischen in einen biogeochemischen Kreislauf eingetreten ist, so ist die physika-
lisch-chemische Stabilitat dieser Horizonte flr die Zukunft von groBem Interesse — Verdnderungen
kénnten zur Kontamination der benachbarten Kompartimente, der Vegetation oder dem Grundwasser
flihren (De Brouwer et al. 1994). Trotz der Vielzahl von Untersuchungen zum Verhalten des Cs in der
Natur — von denen nur einige hier genannt werden konnten — sind die Mechanismen von Cs-Riickhalt
und Cs-Mobilisierung im Bodenkomplex allerdings bisher nur ansatzweise geklart (Staunton u. Rou-
baud 1997; Dumat u. Staunton 1999; Klemt et al. 1999; Bunzl et al. 2000; Rafferty et al. 2000; Kruyts
et al. 2004). Da der Beitrag des **'Cs von aus dem Okosystem Wald stammenden Produkten (Nah-
rungsmitteln etc.) zur (internen) Strahlenexposition des Menschen jedoch prinzipiell nicht zu vernach-
lassigen ist, ist das Verstandnis dieser Prozesse sowohl fur die Entwicklung realistischer Prognosemo-
delle als auch angemessener Gegenmalinahmen von Bedeutung (Bunzl et al. 1998b; Zibold et al.
2001). In diesem Kontext sind im speziellen Untersuchungen zur Auswirkungen moglicher Gegen-
maBnahmen, wie Kalk- oder K-Diingung, auf die Cs-Fixierung zu nennen (z. B. Andolina u. Guillitte
1990; Schimmack et al. 1991, 1997a; Konoplev et al. 1993; Nisbet 1993; Lindner et al. 1994; Wauters
etal. 1994).

Antimon (***Sb)

Wie *Cs und **Csry, wurde auch **Sb mit dem Tschernobyl-Fallout deponiert. Die Lagen der ma-
ximalen spezifischen Aktivitaten dieser RN stimmen gut (iberein: Die Maxima des 'Sb liegen eben-
falls im Bereich des Oh-Horizonts mit einer Tendenz zum unteren Bereich des Of (Tiefenbereich ca.
1 ... 4.5 cm), wobei dies fiir ***Sb noch etwas ausgepragter ist (vgl. Profile Holzhau und Nassau 2). Im
Gegensatz zu *'Cs ergibt sich fur **Sb ein weitgehend tibereinstimmendes Bild fiir A, und Acor,
(nur geringfiigige Verbreiterung des Ayn,- Maximums nach unten fir Nassau 1 und 2). Vergleicht man
die **Cs- (bzw. ®*'Cste-) und *#Sb-Tiefenprofile miteinander, so weisen die etwas schmaleren *#Sb-
Maxima auf eine starkere Immobilisierung des Sb hin. Die geringeren Maximaltiefen, in denen dieses
Nuklid acht bis zehn Jahre nach dem Eintrag mit dem Tschernobyl-Fallout nachweisbar ist, kénnten
eine geringere Mobilitat des Sbh im Vergleich zum Cs indizieren. Allerdings ist zu beachten, daR sich
die mit dem Tschernobyl-Fallout eingetragenen Aktivitditen der RN deutlich unterscheiden
(A(**Cs) > A(**Sb), vgl. emittierte Aktivitaten des Tschernobyl-Unfalls, Tabelle 4) und beide Nukli-
de geringe Halbwertzeiten aufweisen (Ty,(*°Sh) > Ty,(***Cs), Kap. 3.1.4).

Aufgrund der relativ kurzen Halbwertzeit des **°Sh von < 3 a ist das RN, wie auch **Cs, in Boden-
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proben inzwischen wesentlich schlechter nachzuweisen als noch zu Beginn dieser Arbeit. In den auf
das jeweilige Probennahmedatum zerfallskorrigiert dargestellten ***Sb-Tiefenverteilungen der erzge-
birgischen Bodenprofile Holzhau (1994) und Nassau 1 und 2 (1996) ist dies deutlich zu sehen (vgl.
Abb. 25, Abb. 30 u. Abb. 35). Wahrend *°Sb in den 1994 beprobten Bodenprofilen (Holzhau und
Eggwald) noch in der Streulage L und den oberen Verwitterungshorizonten gemessen werden konnte,
ist es in den zwei Jahre spater untersuchten Profilen nur noch in den organischen Of- und Oh-Horizon-
ten und dem humushaltigen Oberboden Ah mit deutlich geringeren spezifischen Aktivitaten nach-
weisbar. Anhand der Ergebnisse 141t sich allerdings nicht eindeutig klaren, ob dies ein Nachweispro-
blem durch Zerfall des Nuklids oder ein Zeichen dafiir ist, daB '**Sb bis 1996 schon nahezu vollst4n-
dig aus der Streulage ausgetragen und/oder ehemals in den Verwitterungshorizonten vorhandenes
1253h aus diesen ausgewaschen worden war (vgl. Kliashtorin et al. 1995).

Wihrend des Tschernobyl-Unfalls wurde '#°Sb, wie auch die beiden Cs-Isotope und das in den Bo-
denproben inzwischen nicht mehr nachweisbare '°Ru, durch Verdampfung von Kernbrennstoff freige-
setzt und an natiirliche Aerosole adsorbiert aus der Atmosphére deponiert (vgl. Kap. 2.3). Die RN
1255h und ®Ru waren beziiglich des Strahlenschutzes nach dem Tschernobyl-Unfall allerdings eher
von untergeordnetem Interesse. Im Gegensatz zum Cs beschéftigten sich nur wenige Untersuchungen
mit der Verteilung und dem Verhalten dieser RN in der Umwelt. Da die chemische Speziation von Sb,
Ru und Cs in Wasser jedoch unterschiedlich ist, unterscheiden sich auch ihre Transportpfade und Bin-
dungsformen (vgl. Santschi et al. 1988; Robbins et al. 1992). Die Cs-lIsotope **Cs und **Cs liegen ge-
I6st in kationischer Form vor (Cs*), '®Ru und **Sb dagegen als anionische Oxide wie RuO,* bzw.
Hydroxide wie Sb(OH)s™ (Andreae et al. 1981; Middelburg et al. 1988). Ru und Sb stellen somit eine
eigene Tracergruppe dar, die von besonderem Interesse ist. Fur die anionisch vorliegenden RN ist eine
starkere Wechselwirkung mit der organischen Substanz zu erwarten als fiir die kationischen. Dies wird
durch die hier dargestellten Ergebnisse unterstiitzt, welche eine ***Sb-Akkumulation in den Fermenta-
tions- und Humifizierungshorizonten zeigen. Obwohl die Erkenntnisse aus Untersuchungen von See-
sedimenten oder an stabilem Sb nicht direkt auf das Verhalten von '*Sb im Waldboden iibertragen
werden konnen, so kénnen doch wesentliche Verhaltensmuster des Nuklids abgeleitet werden. Des-
halb wird im folgenden auf entsprechende Literatur eingegangen.

Untersuchungen an den Sedimenten suiddeutscher StRwasserseen nach der Deposition des Tscher-
nobyl-Fallouts zeigen, daR aus der unterschiedlichen Speziation der RN eine Fraktionierung von ***Sh
und ®Ru relativ zum **’Cs resultierte. Lindner et al. (1993) fiihrten sequentielle Extraktionen an Bo-
denseesedimenten durch und Robbins et al. (1992) untersuchten in Sedimentationsfallen aufgefange-
nes Material. Die Analysenergebnisse legen nahe, daB als reaktive Phase fiir das Entfernen von ‘*Ru
und '»Sh aus dem Bodenseewasser durch Sedimentation hauptsachlich die partikulare organische
Substanz (Particulate Organic Matter = POM) diente und daR die Sorptionskapazitat der POM beziig-
lich des 'Sb und '®Ru zudem héher ist als die der Tonpartikel beziiglich des **'Cs (Robbins et al.
1992; Lindner et al. 1993). In den Bodenseesedimenten und den sich absetzenden Partikeln waren
dementsprechend auch die **Sh- und '®Ru-Anteile, bezogen auf das urspriingliche Falloutinventar,
hoher als die des *¥'Cs (Drissner et al. 1992; Robbins et al. 1992). Noch stérker zeigte sich diese Frak-
tionierung in den Sedimenten des Vorsees und des Schreckensees, zweier kleiner, flacher eutropher
Seen mit moorigem Einzugsgebiet in Oberschwaben, deren Sedimente wesentlich héhere Gehalte or-
ganischer Substanz als die des Bodensees aufweisen (Drissner et al. 1992; Lindner et al. 1993). Des
weiteren konnten mit zunehmendem Gehalt organischer Substanz in den Sedimenten auch steigende
1255h/™*'Cs- und ®Ru/**'Cs-Aktivitatsverhaltnisse im Vergleich zu denen des initialen Tschernobyl-
Fallouts festgestellt werden. Fir SiBwasserseen schlagen Lindner et al. (1993) folgenden Mechanis-
mus der Wechselwirkung von ***Sb mit der organischen Substanz vor: Sb in seinem anionischen
Status konnte sich den Phosphationen vergleichbar verhalten und am Phytoplanktonmetabolismus teil-
nehmen.

Ebenfalls als groBtenteils immobil erwies sich Sb, das aus der Feinpartikelfraktion der Schornstein-
emissionen einer britischen Metallhiitte stammte, im umliegenden Grasland (Ainsworth u. Cooke
1991). Allerdings handelte es sich hierbei um in Form von Sb-Oxiden (z. B. Sb,03) emittiertes stabiles
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Sb. Die Untersuchungen mittels sechsstufiger sequentieller Extraktion ergaben, dal} nur ein geringer
Prozentsatz des Sb in den Extraktionsstufen extrahiert wurde, welche leichter mobilisierbare Anteile
erfassen, d. h. die Igslichen oder an lonenaustauschplatzen gebundenen (1. Stufe, NH,Ac), die an Car-
bonate gebundenen und die leicht reduzierbaren Fraktionen. Der Transfer in den Grasbewuchs erwies
sich als vernachl&ssigbar klein — das Sb in den Pflanzensprol3en stammte nahezu ausschlief3lich aus der
Atmosphare (vgl. Ainsworth et al. 1990). Ainsworth u. Cooke (1991) geben als mdgliche Erkl&rung
flr die Akkumulation des Sb nahe der Oberflache (0 ... 5 cm), meist in immobiler Form, an, daf} der
groRte Teil als unreaktives Oxid erhalten geblieben ist, wéhrend die leicht erhohten Anteile verfligba-
reren Sb in grofRerer Bodentiefe (15 ... 20 cm) eine Abwaértshewegung des Sb nach Umwandlung in
mobilere Formen widerspiegeln kénnten.

In den Boden von Wiesen- und Waldstandorten innerhalb eines 30 km-Umkreises des Tschernobyl-
Reaktors konnte **Sb (wie auch *Ce und '®Ru) in zweistufigen Extraktionsanalysen (H,O und
NHAc) ebenfalls nur zu einem sehr geringen Prozentsatz extrahiert werden (Kliashtorin et al. 1995).
Das Nuklid war dabei nur in wasserléslicher, nicht jedoch in austauschbarer Form (2. Stufe, NH,Ac)
im Boden nachweisbar, und das auch nur im Bereich bis 5 cm Tiefe. Als Erklarungsanséatze werden
einerseits eine kontinuierliche irreversible Absorption der mobilen Formen aus der Bodenlésung dis-
kutiert, andererseits eine sofortige Auswaschung aus den untersuchten Bodenschichten. Letztere
Hypothese wird — zumindest fir '*Ru, basierend auf Lysimeterversuchen, — von den Autoren favori-
siert (Kliashtorin et al. 1995).

In ebenfalls innerhalb der 30 km-Zone durchgefiihrte Untersuchungen an Waldbdden und deren
Bewuchs (Beerenpflanzen, Farne und Pilze) einer kooperierenden Arbeitsgruppe (Lux et al. 1995) er-
wiesen sich die *Sb-Transferfaktoren (hier Agpez(Pflanze)/Age,(OF-Horizont)) unabhéngig von sowohl
Pflanzentyp als auch Beprobungsort und lagen durchgehend deutlich unter denen des **’Cs.

Aus der Literatur geht somit hervor, dal sich Sb im Boden eher immobil verhélt. Die organische
Substanz weist eine hohen Sorptionskapazitat fur Sb auf und férdert damit die Akkumulation von Sh.

Americium (**Am) und Plutonium (**Pu, ****Pu)

Angesichts der langen Halbwertzeiten von **Am, ?**Pu, #°Pu und **>Pu wurden samtliche gemessenen
Aktivitaten nicht zerfallskorrigiert; die Werte der 1994-96 entnommenen Proben sind direkt miteinan-
der vergleichbar. Der radioaktive Zerfall von **Am und #%?*Pu wirkte sich in der seit der Deposition
verstrichenen Zeit noch nicht merklich auf die Aktivitdten aus. Seit 1963/64 wéren 23 % der damals
deponierten ®Pu-Aktivitat zerfallen, dies ist fir die im folgenden durchgefiihrte Diskussion jedoch
nicht von wesentlicher Bedeutung. Im Fall des %**Am ist prinzipiell die Neubildung tber den Zerfall
des 'Pu (Ty, = 14.4 a) im Boden zu beachten. Die mit dem Tschernobyl-Fallout in Boden eingetra-
gene ?Am-Gehalte sind vernachlassigbar, die des ***°Pu sind sehr gering im Vergleich zu denen des
globalen Fallouts (vgl. Kap. 2.3). Dies wird in sehr geringen ***°Pu-Aktivitatskonzentrationen deut-
lich, die Bunzl et al. (1992) in L-, Of- und Oh-Horizonten (Fichtenwald) als Folge des Tschernobyl-
Unfalls bestimmen konnten.

Im Gegensatz zu dem ebenfalls aus dem Kernwaffenfallout stammenden **’Csyasen Weisen 2Am
und 28pu bzw. #*2py;, ahnlich den Tschernobyl-biirtigen Nukliden *Sb und ***Cs (**'Csre), in den
in der vorliegenden Arbeit untersuchten Fichtenwaldbdden ausgepragte Maxima auf. Dies stimmt mit
den vertikalen **Am- und #**°Pu-Verteilungen in den von Bunzl et al. (1992) untersuchten Fichten-
waldbdden Uberein (auch scharfe Peaks); allerdings sind dort die 137Cs\,\,affen—TiefenverteiIungen nicht
verbreitert, wohl aber in den ebenfalls untersuchten Kiefernwaldbodenprofilen (Bunzl et al. 1995b).
Die Unterschiede kénnten in der unterschiedlichen Boden- bzw. Horizontauspragung begriindet sein.
Beim Vergleich ist zudem zu beachten, daR diesen Profilen strenge horizontweise Beprobungen zug-
rundeliegen, wahrend die Horizonte der hier untersuchten Bodenprofile meist weiter unterteilt wurden.

In den erzgebirgischen Bodenprofilen sind die spezifischen 2! Am-Aktivitaten im Bereich der Oh-
und Ah-Horizonte maximal (ebenso Ayn;). Dabei unterscheiden sich die mittleren Tiefen der Maxima
deutlich voneinander, die entsprechenden Beprobungshorizonte liegen im Bereich 1 ... 6 cm. Das
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#Am-Maximum befindet sich stets in gréRerer Tiefe als die Maxima des **>Sb und ***Cs (auch bzgl.
Avorz). Die maximalen spezifischen ***Am-Aktivitaten der Profile Holzhau und Nassau 2 stimmen im
Rahmen ihrer Standardabweichungen (berein (Mittelwert 5.8 Bg/kg); der Maximalwert des Profils
Nassau 1 liegt um etwa 60 % unter diesem Mittelwert. Im Profil Eggwald ist die Lage des ***Am-
Maximums nicht mit Sicherheit festzustellen, da das Nuklid oberhalb des Ah-Horizonts nicht nach-
weisbar ist (vgl. Ergebnisdarstellung, Abb. 40). Die spezifische **'Am-Aktivitat im Ah-Horizont ist
jedoch deutlich hoher als in den darunterliegenden Horizonten und bewegt sich in der GréfRenordnung
der maximalen Werte der Profile Holzhau und Nassau 2 (auch Ayn;).

In samtlichen Profilen erstrecken sich die ***Am-Tiefenverteilungen von den Of- oder Oh- bis in
die Ah- bzw. AeAh-Horizonte. Die Maximaltiefen variieren dabei von knapp 5 cm bis tber 10 cm. Im
oberen Bereich der Verwitterungshorizonte ist *Am nur nachweisbar, sofern Anteile des humushalti-
gen Ah-Horizonts eingemischt sind oder dominieren (Holzhau Ah(Bv1) und Eggwald BsBtl und
BsBt2 mit Ah-Fahnen, vgl. Kap. 6.1). Da die Pu-Analysen nur in den Bodenproben Oh(Of) ... Ah2
des Bodenprofils Nassau 2 durchgefihrt wurden, kann zu den Aktivitaten in dartiber- und darunterlie-
genden Horizonten keine Aussage gemacht werden. Die **Pu- und %?*°Pu-Verteilungsmaxima liegen
im Oh-Beprobungshorizont (ca. 4.5 cm Tiefe) und damit direkt tiber dem entsprechenden ***Am-Maxi-
mum in Ah(Oh) — allerdings sind die Werte des ***Am und der Pu-Isotope jeweils in beiden Horizon-
ten hoch. Betrachtet man die Aktivitatskonzentrationen, so verbreitert sich das ***Am-Maximum auf
Oh und Ah(Oh); die Pu-Maxima bleiben in Oh, in Ah(Oh) findet sich ebenfalls ein hoherer Pu-Wert.
In den darunterliegenden Ah- und AeAh-Horizonten fallen die ***Am- und Pu-Werte mit der Tiefe ab.

Diese Ergebnisse stimmen prinzipiell mit denen aus der Literatur Gberein. Fur die Bodenprofile ei-
nes bayerischen Fichtenwalds (podsolige Parabraunerde) geben Bunzl et al. (1992) eine Akkumulation
von *Am und #*#%y in den oberen 2 cm des dort mit ,,Aeh* bezeichneten Mineralbodens an (also
ein von Podsolierung gepragter Ah-Horizont). In Kiefernwaldbdden (Podsol) dagegen lagen die
2LAm- und #*#°py-Maxima in ,,0fh*, und damit tiber ,,Aeh* (Bunzl et al. 1995b). In der Fichtenstreu
(,LOf1*) ist nur Tschernobyl-biirtiges ***°Pu in &uRerst geringen Konzentrationen nachweisbar
(Bunzl et al. 1992), in der Streulage des Kiefernwalds (,,0lf) dagegen sowohl 2%%**%py als auch #**Am
und ¥ Cswatren (Bunzl et al. 1995b). Allerdings sind Fichten- und Kiefernwaldbdden nur ansatzweise
miteinander vergleichbar. Die beprobten Standorte unterscheiden sich in ihren klimatischen Gegeben-
heiten und den Bodentypen, in den Artikeln werden jedoch keine tiefergehenden Beschreibungen des
Bodenmaterials vorgenommen. Unterschiede zwischen den beiden Waldtypen zeigten sich z. B. auch
in der Geschwindigkeit der RN-Deposition vom Kronenraum auf die Bodenoberfliche nach dem
Tschernobyl-Unfall: Im Kiefernwald betrug die Zeitspanne bis zum vollstdndigen Eintrag der Gesamt-
aktivitat etwa zwei Monate im Vergleich zu zwei Jahren im Fichtenwald (untersucht anhand von
195Ru, ***Cs und *'Cs; Bunzl et al. 1989a, 1995b). Die nicht nachweisbaren oder nur sehr geringen
289280p - ynd > Am-Gehalte der L- und Of-Horizonte kénnten u. a. damit erklart werden, daB diese
Horizonte im Zeitraum seit der Deposition des Waffenfallouts weitgehend zersetzt und in den Oh-
Horizont umgewandelt wurden. Dies wird flr die von Bunzl et al. (1992, 1995b) untersuchten Fichten-
und Kiefernwaldbodenprofile durch relativ geringe Aufenthaltshalbwertzeiten bzw. hohe Migrations-
raten (errechnet anhand eines Kompartimentmodells) unterstiitzt.

In den aus der Literatur vorliegenden Profilen sind **Am und #***Pu in sehr geringen Konzentra-
tionen bis in die jeweils tiefsten Beprobungshorizonte der mineralischen Bodenbereiche nachweisbar:
in den Profilen des Fichtenwalds bis in 10 ... 20 cm (,,Al“; Bunzl et al. 1992), im Kiefernwald bis
20 ... 30 cm (,,Bsv*; Bunzl et al. 1995b), im ungestdrten Grasland sogar bis 30 ... 40 cm (,,Bt*; Bunzl
et al. 1994a). In Ackerbodenprofilen (innerhalb der 30 km-Zone um Tschernobyl, 1994) waren **Pu,
239.200p; 241py ynd **Am nur bis max. 5 cm Tiefe detektierbar, unterhalb dieser Tiefe lagen die Gehal-
te der Proben unter der Nachweisgrenze des verwendeten Mel3systems (Ollui Mboulou et al. 1998).
Diese Unterschiede sind einerseits mit den variierenden Endtiefen der Beprobungen zu begriinden, an-
dererseits aber auch mit den unterschiedlichen Nachweisgrenzen der verwendeten MeRsysteme fur die
Nuklide. Im Vergleich der **Am-Werte der vorliegenden Arbeit mit denen von Bunzl et al. (1992,
1994a, 1995b) wird die hohere Empfindlichkeit des Am-Nachweises (ber radiochemische Aufberei-
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tung und a-Spektrometrie im Gegensatz zur y-Spektrometrie deutlich.

Prinzipiell ist die Akkumulation von Am und Pu in den Oh- und/oder Ah-Horizonten der Waldbo-
den als das Ergebnis der starken Komplexbildung der Aktiniden mit Huminstoffen zu sehen (Choppin
1988, 1999; Ramsay 1988; Pavlotskaya et al. 1991a). Speziell fir Pu belegen das zudem Untersu-
chungen von Nishita u. Haug (1979), Yamamoto et al. (1981), Livens et al. (1987), Livens u. Baxter
(1988), Goryachenkova et al. (1991), Pavlotskaya et al. (1991b) und Bunzl et al. (1998b). Auch die
starke Komplexierung von Am(I11) mit Humin- und Fulvosduren unter entsprechenden Umweltbedin-
gungen zeigt sich anhand der jeweiligen Stabilitadtskonstanten (Bertha u. Choppin 1978; Torres u.
Choppin 1984; Kim et al. 1989; Buckau 1991). In vielen Bdden sind diese Nuklide hauptséchlich an
ungeldste Huminstoffe gebunden und ihre Mobilitét ist sehr gering, wie z. B. in den Ergebnissen der
vorliegenden Arbeit (vgl. Schleich et al. 2000) und den zuvor genannten Untersuchungen von Bunzl et
al. (1992, 19944, 1995b) zu erkennen ist (vgl. auch Pavlotskaya et al. 1991a). Die sehr starke Sorption
der Aktiniden an die Huminstoffe der Bodensubstanz wird mit physikalischer Adsorption und mogli-
cherweise auch ionischer Assoziation begriindet (Manning 1979; Nash et al. 1981; Choppin 1999).

Als Erklarungsansatz fiir die Akkumulation von *Am und ?****%Pu in unterschiedlichen Horizon-
ten der Profile bayerischer Fichten- und Kiefernstandorten (,,Aeh” bzw. ,,Ofh“; Bunzl et al. 1992,
1995b) verweisen Bunzl et al. (1995b) auf Verteilungen des Fe(ll1), welches vergleichbare organische
Komplexe bildet. Aus einer Anreicherung des Fe im Ofh-Horizont des Kiefernwalds im Gegensatz zu
dem wesentlich geringeren Wert des entsprechenden Fichtenwaldbodenhorizonts schlieRen die Auto-
ren auf eine hohe Konzentration organischer Liganden fir Fe in dem Ofh-Horizont des Kiefernbe-
stands. Wie oben dargestellt, variieren die Horizonte maximaler Agy,- und auch Ay,n,-Werte des Am in
den osterzgebirgischen Profilen zwischen Oh und Ah. Da Uber die bodenkundliche Ansprache hinaus-
gehend keine weiteren Daten vorliegen, kann eine unterschiedliche Charakteristik dieses Horizonte,
z. B. in Bezug auf die Natur der organischen Substanz oder die Nahrstoffsituation, als Grund fir die
Verteilungsunterschiede nur vermutet werden.

Auf den Erkenntnissen aus der Literatur basierend liel3e sich eine hdhere Mobilitét des Am im Ver-
gleich zu der des Pu erwarten (Cleveland u. Rees 1976; Routson et al. 1977; Bertha u. Choppin 1978).
In sauren Bdden zeigte Pu deutlich hohere Sorptionskoeffizienten als Am (Routson et al. 1977). Auch
Bertha u. Choppin (1978) verwiesen darauf, dal Am in sauren Béden mobiler sein kénnte, da Am(I1I)
wesentlich weniger leicht hydrolisiert als Pu(lV) (vgl. Cleveland u. Rees 1976). Anhand der hier pra-
sentierten Untersuchungen am Profil Nassau 2 ist jedoch keine Aussage zu einer eventuellen unter-
schiedlichen Mobilitat der beiden Aktiniden mdglich. Auch der Vergleich der Migrationsraten in Pro-
filen an Fichtenwald-, Kiefernwald- und Graslandstandorten (Bunzl et al. 1992, 1994a, 1995b) bewies
generell keine signifikant hohere Beweglichkeit des **Am im Vergleich zu der des ?**°Pu; einzig im
Oh-Horizont (Fichte) war eine leicht erhdhte Mobilitat zu verzeichnen (Bunzl et al. 1992). Den Auto-
ren nach implizieren diese Ergebnisse jedoch nicht unbedingt, da® Am in den anderen Horizonten
diesselbe Mobilitat aufweist wie Pu. Es wird darauf hingewiesen, daB die jeweils beschrankte Anzahl
der untersuchten Profile (je funf) einen zu geringen Datensatz darstellen kénnten, um eventuelle Un-
terschiede in der Beweglichkeit der beiden RN, sofern sie iberhaupt existieren, signifikant nachzuwei-
sen.

Die mit zunehmender Tiefe abnehmenden Gehalte des ***Am und der Pu-Isotope gehen einher mit
geringer werdenden Gehalten organischer Substanz in den mineralischen Horizonten und damit auch
einer dementsprechend abnehmenden Anzahl an organischen Bindungsplatzen. Zudem besitzen Ton-
minerale nicht die Fahigkeit, Aktiniden &hnlich den Cs-lonen zu adsorbieren. Dies konnte auch die
héheren Migrationsraten von *Am und **#°Pu im Vergleich zu denen des **'Cs in den mineralischen
Horizonten erkléren (Bunzl et al. 1992, 1995b).

Eine weitere EinfluRgroRe fur die Mobilitat der Nuklide ist auch die Assoziation mit der gelosten
organischen Substanz, obwohl die Aktinidengehalte in der Bodenldsung i. allg. sehr gering sind (vgl.
Cleveland u. Rees 1976). In den Horizonten sowohl leicht als auch stark zersetzten Pflanzenmaterials
von podsoligem Mischwaldboden und podsoligen und torfigen Graslandbdden waren **#°Pu und
#Am hauptsachlich mit den hochmolekularen Fraktionen des DOC assoziiert (Agapkina et al. 1995;
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Bunzl et al. 1998a). Die Sorption von Pu und Am erwies sich in diesen Untersuchungen als wesentlich
unabhéangiger von der Art der organischen Bodensubstanz als die des Cs. In Untersuchungen eines al-
luvialen Gleys (Cumbria, England) wiesen Livens et al. (1987) *****Pu bevorzugt in der hochmoleku-
laren Fraktion von Huminsduren nach; in den Fulvosduren, welche geringere Molekulargewichte auf-
wiesen, war das Aktinid dagegen ausgewogener Uber das gesamte Molekulargewichtsspektrum ver-
teilt. Auch Nisbet et al. (1993) fanden in Ultrafiltrationsexperimenten an den Bodenldsungen kunstlich
kontaminierter Lehm-, Torf- und Sandboden **Pu und ***Am zu einem hohen Prozentsatz mit den kol-
loidalen und hochmolekulargewichtigen Fraktionen assoziiert.

Aus diesen Ergebnissen ergeben sich zudem Implikationen fir die Pflanzenverfiigbarkeit der Akti-
niden. Es wird davon ausgegangen, daR Aktiniden kaum von Pflanzen aufgenommen werden, wobei
Pu in noch geringerem MaR pflanzenverfligbar zu sein scheint als Am (Bunzl u. Kracke 1987; Pav-
lotskaya et al. 1991a; Nisbet et al. 1993; Lux et al. 1995). Ein Ricktransfer von Pu und Am uber die
Vegetation in den Boden, wie es fir die Kreisldufe der N&hrstoffe und des Cs zu beobachten ist, ist
somit weitestgehend auszuschlieRen.

Vergleich der auf den 1.5.1986 zerfallskorrigierten Aktivitdten (***Sb, ***Csund *'Cs)

In den in Kap. 6.1 prasentierten Diagrammen sind die spezifischen ***Cs-, *¥’Cs- und '*Sbh-Aktivitaten
auf das jeweilige Probennahmedatum zerfallskorrigiert dargestellt. Zur vergleichenden Diskussion der
Werte ist jedoch die Zerfallskorrektur von A, (bzw. Acrz) auf ein gemeinsames Datum hilfreich; es
wurde der 1.5.1986 verwendet (0. Abb.). Die so zerfallskorrigierten maximalen spezifischen ***Cs-
bzw. *¥'Csr.n-Aktivitaten der osterzgebirgischen Profile stimmen sehr gut tiberein (Awn, ebenfalls re-
lativ gut, im Rahmen der jeweiligen Unsicherheiten). Auch die maximalen spezifischen ***Sb-Aktivi-
taten der Profile Nassau 1 und 2 stimmen sehr gut Uiberein (ebenso Awon,); der Wert des Profils Holzhau
ist um etwa 40 % hoher (mehr als doppelt so grof fiir Acn;). Im Vergleich zum erzgebirgischen Mit-
telwert sind die Agy.,-Maximalwerte des siiddeutschen Profils um den Faktor 2.7 (***Cs- bzw. **'Csre;
Ao, Faktor 2.5) bzw. 1.9 (*°Sb; A, Faktor 1.1, nur Nassau 1 und 2: Faktor 1.5) hoher. Die Aqy;-
Maximalwerte des kernwaffenbiirtigen **'Cswareen aller vier Profile dagegen liegen in demselben Gro-
Renbereich und variieren nur um ca. £ 20 % (fiir Axon, Keine Angabe méglich, da z. T. mehrere Hori-
zonte dhnlich erhdhte Werte aufweisen).

Aus der Gegeniberstellung der Verteilungsmaxima werden schon die im Vergleich zum Osterzge-
birge lokal hoheren Depositionsraten des Tschernobyl-Fallouts in Siiddeutschland deutlich (vgl.
Kap. 2.3 u. Kap. 4), welche in den nachsten Abschnitten anhand der berechneten Inventare diskutiert
werden. Fir die aus den Kernwaffentests stammenden RN sind zwar prinzipiell vergleichbare Fla-
chenaktivitaten in beiden Regionen zu erwarten, standortbedingte Depositionsunterschiede sind jedoch
wahrscheinlich. Aufgrund der seit dem Eintrag verstrichenen Zeit kdnnen vielfaltige Faktoren, wie
Bodencharakteristika und Klimaeinflisse, (lokal) variierende Verteilungen im Boden bzw. dem ge-
samten Okosystem bewirkt haben.

K instliche Radionuklide — Bodeninventare

Das Inventar eines RN (in Bg/m?) stellt ein MaR fiir die insgesamt im Boden gespeicherte Aktivitat dar
und ermdglicht den direkten Vergleich verschiedener Standorte. Aus der Gegenuberstellung der einge-
tragenen Flachenaktivitat und des Bodeninventars kann eine Aussage Uber die Speicherkapazitat des
Bodens und eventuelle Austrdge aus dem Boden in die Vegetation und das Grundwasser gewonnen
werden. Voraussetzungen fur die Berechnung eines vollstdndigen Inventars sind eine ausreichend tiefe
Beprobung und definierte Volumina der Beprobungshorizonte (vgl. Kap 2.4.2 u. Kap.6.1). In
Tabelle 22 sind die Inventare der untersuchten kiinstlichen RN an den Beprobungsorten im Osterzge-
birge und in Stiddeutschland zusammengestellt (Werte gerundet). Zur Berechnung der **°Sh- *¥Cs-
und *¥'Cs-Inventare wurden die auf den 1.5.1986 zerfallskorrigierten spezifischen Aktivititen verwen-
det. Die Aktivitaten des 2*Am und der Pu-Isotope gingen ohne Zerfallskorrektur ein. Eine Ubersicht
wesentlicher zur Diskussion verwendeter Literaturangaben fur “*'Csren-, > CSwaften-, >Am- und
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239.290py-Inventare ist in Anhang D.2 gegeben. Wie in Kap. 3.3.2 erlautert, wurden samtliche y-spek-
trometrische Messungen an den Feinbodenanteilen durchgefiihrt. In der Literatur wird diese Form der
Probenaufbereitung (speziell Siebung, & 2 mm), v. a. flr mineralische Horizonte, ebenfalls des ofte-
ren gewahlt (Livens u. Baxter 1988; Bunzl et al. 1994a, 1995b; Blirmann et al. 1994; Lindner et al.
1994; Schimmack et al. 1997b). Somit beziehen sich die berechneten Inventare ebenfalls auf die Fein-
bodenfraktion. Sollte die Annahme, daR3 der Grobboden der Waldbdden i. allg. nur gering bzw. nicht
mit kinstlichen RN kontaminiert ist, nicht korrekt sein, so wéren die hier errechneten Inventare — je
nach Verteilung des Nuklids mit der Tiefe — teilweise zu klein. Im Gegensatz dazu wurde fur die Un-
tersuchungen der Moorbdden jeweils die gesamte Bodenmasse verwendet. Die daraus resultierenden
Inventare sind tendenziell sogar noch kleiner als die der Waldbdden, was jedoch auch andere Griinde
haben kann (vgl. Kap. 7.2).

Tabelle 22: Inventare Ar (in Bg/m?) der kiinstlichen RN *°Sh, **'Cs, *¥"Csges (**'Csrecn Und **'Cswarren) (alle zer-
fallskorrigiert auf den 1.5.1986) sowie ***Am, ?°?*°Py und #**Pu in den beprobten Fichtenwaldbéden im Osterz-
gebirge und in Stiddeutschland

Standort Inventar Ar (Bg/m?)
lZSSb 134CS 137CSTsch | 137CSWaffen 241Am 239,240Pu 238Pu
137CSges

Holzhau 310+20 | 158020 | 3000+80" | 1900+70? | 27+3 - -
4900 + 60 ?

Nassau 1 360 +40 | 2380 100 4510+200 | 4240+200 | 272 - -
8750 + 100

Nassau 2 330+20 | 2420307 | 4500+80" | 2890+100? | 36+1 | 70+2? | 1.7+02?
7480 + 80 ?

Eggwald 740+ 40 | 6660 100" | 12660+340" | 2600+2502 | 35+5 " - -

15200 + 200 ?

Anhand der Tiefenverteilungen der spezifischen Aktivitdten und der Aktivitatskonzentrationen kann zwischen voll-
stéandigen (ohne Markierung), Y zu tiber 90 % erfalten und ? unvollstandigen Inventaren unterschieden werden.

Die osterzgebirgischen Inventare des Tschernobyl-biirtigen **°Sh stimmen gut tiberein (Tabelle 22;
Mittelwert (330 + 30) Bg/m?). Der Wert des siiddeutschen Profils ist um den Faktor 2.2 gréRer. Litera-
turangaben zu '#*Sh-Inventaren sind nur spérlich. 1990 durchgefiihrte y-spektrometrische Untersu-
chungen an Sedimentkernen des Bodensees (Seewald 1991) ergaben variierende '*Sb-Inventare gro-
Ber Unsicherheiten, u. a. aufgrund kurzer Mel3zeiten, wobei die hdchsten Werte in zwei Kernen mit
etwa (550 + 200) Bg/m? vorlagen (zerfallskorrigiert auf den 1.5.1986). Anhand langerer Messungen
zweier Mischproben aus je drei Kernen wurde ein mittleres **°Sh-Inventar von (246 + 60) Bg/m? be-
stimmt. Robbins et al. (1992) gaben den '#Sb-Eintrag in den Raum des Uberlinger Sees mit
(300 + 75) Bg/m? an (May 1986). Der Wert basiert auf zehn 1987 in der Umgebung des Sees genom-
menen Bodenproben und wurde aus dem mittleren **Cs-Inventar dieser Proben, unter Verwendung
des direkt nach dem Tschernobyl-Unfall in Konstanz bestimmten **Sb/*¥Cs-Aktivitatsverhaltnisses
(ebenfalls anhand von Bodenmaterial), errechnet. In den darauffolgenden Jahren wurden im Uberlin-
ger See mehrfach Sedimentkerne gezogen (Robbins et al. 1992). Das gemittelte *Sh-Inventar der
Kerne betrug (160 + 100) Bg/m? (1.5.1986). Das im Vergleich zu diesen Werten héhere Bodeninven-
tar des Profils Eggwald kénnte u. a. erklart werden mit einer starkeren Kontamination des Altdorfer
Waldes durch den Tschernobyl-Fallout — aus dem Kartenmaterial BGA (1991) 1Rt sich entnehmen,
daR die "*'Csgs-Bodenkontamination 1986 im Gebiet des Altdorfer Walds um den Faktor 1.5-2 hoher
als am Bodensee war — und der starken Interzeptionswirkung von Waldgebieten (s. u. Diskussion der
B7Cs\aten-INVentare).

Wie aus der vorangehenden Diskussion der ***Cs- bzw. **'Csy-Tiefenprofile hervorgeht, sind die
Verteilungen nur im Profil Nassau 1 vollstandig erfaf3t, in Nassau 2 zu etwa 95 %. Die entsprechenden
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Inventare liegen in derselben GréRenordnung (Tabelle 22). Da die tiefsten Beprobungshorizonte der
beiden anderen Bodenprofile sehr geringe **Cs-Aktivitaten aufweisen, kann auch hier von tiber 90 %
vollstandig erfal3ten Bodeninventaren ausgegangen werden. Am Beispiel des Profils Nassau 1 1403t sich
demonstrieren, zu welchem Prozentsatz das ***Cs-Inventar im Fall einer unvollstéandigen Beprobung
jeweils erfalst worden ware: Bis zur Unterkante des Horizonts BvBs1 in knapp 11 cm Tiefe sind 74 %
des Gesamtinventars erfaflt, bis BvBs2 (13 cm) 81 % und bis Bv1 (20 cm) 91 %. Dies mag flir andere
Profile variieren. Das im Vergleich zu Nassau 1 und 2 um etwa 30 % niedrigere Inventar am Bepro-
bungsort Holzhau kénnte durch eine geringere meteorologische Exposition verursacht worden sein
(vgl. Diskussion "Be). Die ***Sh-Inventare bestatigen dies jedoch nicht eindeutig, obwohl auch hier das
Inventar am Standort Holzhau im Vergleich den kleinsten Wert aufweist.

Da zu den Tschernobyl-biirtigen ***Cs-Flachenaktivitaten bzw. Bodeninventaren im Osterzgebirge
im Prinzip keine Literaturwerte vorliegen, werden die Cs-Werte anhand der *"Csys-Inventare disku-
tiert (s. u.). Die in BfS (1992a) enthaltene Karte zur ***Cs-Inventarverteilung auf dem Territorium der
damaligen DDR weist eine sehr grobe Rasterflache auf, und die Position der Beprobungsgebiete im
Osterzgebirge ist schwer auszumachen; fur die Region kann demnach auf Inventarwerte von bis zu
3000 Bg/m? geschlossen werden (Mai 1986). Das “*'Csrs-Inventar des Profils Eggwald liegt in der
GroRenordnung weiterer im Altdorfer Wald bestimmter Werte (Burmann 1993), wohingegen hoher-
kontaminierte Gegenden Siiddeutschlands noch deutlich groliere Werte aufweisen (Bunzl et al. 1992,
1994a; Heider 1994). Das Verhéltnis des siiddeutschen ***Cs-Inventars zu dem des Profils Nassau 1
betrégt etwa 2.8, bzw. ist eher mit 3 anzusetzen, da das Inventar des Profils Eggwald nicht vollstandig
ist. Prinzipiell ist das Verhaltnis somit vergleichbar mit dem der '®Sb-Inventare; beide Werte verwei-
sen auf den vergleichsweise héheren RN-Eintrag in Siddeutschland als Folge des Reaktorunfalls
1986.

Das 'Csyaren-Inventar Nassau 1 liegt deutlich Uber den Werten der anderen Bodenprofile
(Tabelle 22). Nur in diesem Profil ist die Tiefenverteilung des **'Cs und damit auch die des **'Csyaren
vollstandig erfat: Im tiefsten Beprobungshorizont ist **'Cs nicht mehr nachweisbar. In den unteren
Beprobungshorizonten der drei anderen Profile dagegen sind die spezifischen *’Cs-Aktivitdten noch
relativ hoch. Zudem konnten die tieferliegenden Bodenbereiche teilweise nicht volumendefiniert be-
probt werden, so dal’ diese Anteile nicht im Inventar enthalten sind. Dennoch ist zu erkennen, daf3 die
B Cswarren-INVentare in der GroBenordnung der Literaturwerte liegen (Anhang D.2; beim Vergleich
mul} beachtet werden, daB nicht alle Werte, wenn berhaupt, auf dasselbe Datum zerfallskorrigiert
wurden). Dorr u. Minnich (1991) beispielsweise beprobten nach 1986 insgesamt 49 ungestérte Wald-
standorte Westeuropas und flhrten y-spektrometrische Messungen an dem Bodenmaterial durch (keine
Angabe bzgl. Zerfallskorrektur). Aus den in den Untersuchungen bestimmten BT Cswarren-INVeNtaren
148t sich ein arithmetischer Mittelwert von (1830 + 920) Bg/m? errechnen, wobei der héchste Inven-
tarwert bei knapp 4000 Bg/m? liegt. Fir die 15 Probennahmepunkte innerhalb eines 20 km-Umkreises
von Heidelberg ergibt sich ein mittleres Inventar von (2180 + 820) Bg/m? Den Werten von Dérr u.
Minnich (1991) lag ein Tschernobyl-Faktor von 2.1 zugrunde (D&rr u. Minnich 1987b), mit dem hier
verwendeten Faktor (frsc, = 1.9) wéren diese Inventare also noch groRer. Die 1984 ... 1991, d. h. so-
wohl vor als auch nach dem Tschernobyl-Unfall, in verschiedenen Bdden in Bayern bestimmten
B7Cs\aten-INventare betrugen 1830 ... 3800 Bg/m? (arithmetische Mittelwerte, z. T. ohne Zerfallskor-
rektur, freen = 1.75; Bunzl u. Kracke 1988; Bunzl et al. 1989b, 1992, 1994a, 1995b); die Inventarwerte
von Rilhm et al. (1996) fiir einen siidbayerischen Fichtenwald liegen mit (1660 + 840) Bg/m” im unte-
ren Bereich dieser Werte (1.5.1986, frs, = 1.75). Auch die in Oberschwaben bestimmten **'Csyaren-
Inventare (frscn = 1.75 bzw. 1.72) fugen sich gut in dieses Bild, z. B. die Werte des Altdorfer Walds
(Birmann 1993), des Mochenwanger Waldes oder des besonders stark kontaminierten Gebiets um
Ochsenhausen (Heider 1994). Vergleichbare Werte ergaben auch die an Sedimentkernen des Boden-
sees bestimmten **'Cs\y,sen-Inventare, z. B. 1990 (Seewald 1991).

Dérr u. Minnich (1987b) geben 2000 ... 3000 Bg/m? als typischen Wertebereich fiir **'Csyatten-
Inventare in Waldbdden an; die Autoren verweisen allerdings auch darauf, daf die in Waldbdden be-
stimmten Inventare eher einen oberen Schatzwert der Gesamtdeposition darstellen. Dies wird unter-
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stlitzt durch die vergleichenden Untersuchungen von Bunzl u. Kracke (1988) auf Fichtenwaldbdden,
Gras- und Ackerland an 25 Standorten in Siidbayern (1984). Die **'Csyasen-Inventare der Waldbdden
liegen dabei signifikant, im Mittel um 30 %, Gber den Werten der beiden anderen Standorte. Ein ver-
gleichbares Ergebnis ergaben Untersuchungen zweier Grasland- und Fichtenwaldstandorte (ca. 20 %
hohere Gesamtdeposition im Waldgebiet; Bunzl et al. 1989a). Die Befunde kénnen mit einer starken
Interzeptionswirkung des Fichtenwalds allgemein und v. a. auch einer hohen Effizienz fir trockene
Deposition erklart werden. Allerdings konnten in anderen Untersuchungen nur in Nadelwéldern signi-
fikant erhohte Inventare bestimmt werden, nicht jedoch in Laubwéldern (s. Diskussion in Bunzl u.
Kracke 1988). Zudem fanden Bunzl u. Kracke (1988) eine signifikante Korrelation zwischen den
B7Cs\aten-Inventaren und der mittleren jahrlichen Niederschlagsmenge auf Fichtenwald- und Gras-
landboden. Dabei unterscheiden sich die **’Csyasen-INventare an beiden Standorten fiir denselben Jah-
resniederschlag um einen konstanten Wert von 800 Bg/m?; die resultierenden Regressionsgleichungen
werden auch auf ***Am und die Pu-Isotope iibertragen.

Auch die errechneten **'Cs-Gesamtinventare liegen in der GroRenordnung der Literaturwerte
(Tabelle 22). Ubersichtskarten zur **’Cs,.-Bodenkontamination 1986 zeigen fur den Erzgebirgsraum
Werte von 2000 ... 5000 Bg/m? (BGA 1991) bzw. 2000 ... 4000 Bg/m? (Osterzgebirge; De Cort et al.
1998) und fiir das in Siiddeutschland untersuchte Gebiet 20000 ... 30000 Bg/m® (BGA 1991) bzw.
20000 ... 40000 Bg/m? (De Cort et al. 1998). Fiir beide Verdffentlichungen liegen zwar derzeit keine
Informationen z. B. (ber die Positionen, die Bodenart oder die Entnahmetiefe der zugrundeliegenden
Beprobungen vor, die Karten ermdéglichen jedoch einen prinzipiellen Vergleich. Ursachen fiir die im
Vergleich zu diesen Literaturstellen relativ hohen 137nges—lnventare der osterzgebirgischen Bepro-
bungslokalititen von bis zu > 8700 Bg/m? kénnten die exponierte Lage am Erzgebirgskamm sein so-
wie die im vorangehenden Abschnitt erwahnte hohen Effizienz von Fichtenwaldern, trockene Deposi-
tion auszukammen (Doérr u. Minnich 1987b; Bunzl u. Kracke 1988). Es wére denkbar, dall die dem
Kartenmaterial zugrundeliegenden Daten an Standorten geringerer Exposition bestimmt wurden. Daf
die RN-Deposition regional stark variierte und dal3 die Annahme eines erhohten RN-Eintrags in den
hier untersuchten Gebieten nahe des Ergebirgskamms plausibel ist, wird im Vergleich mit der regiona-
len Verteilung der spezifischen 137nges—Aktivitélten in den Bdden Thiringens und Sachsens (Barthel et
al. 1995) sowie der ***Cs-Inventarverteilung auf dem Territorium der damaligen DDR (BfS 1992a)
deutlich (auch bei diesen Referenzen ist die relativ geringe MeRpunktdichte von 6-8 MeRpunk-
ten/100 km? bzw. sogar nur 1 MeRpunkt/100 km? zu beachten). Das **’Csy,-Inventar des Profils Egg-
wald (Zerfallskorrektur auf Probennahmedatum ergibt ca. 12600 Bg/m?) stimmt sehr gut mit dem ei-
nes im naheren Umkreis des Probennahmepunkts einen Monat zuvor (7.6.1994) entnommenen Bo-
denprofils vergleichbarer Entnahmetiefe tberein (Enslin 1994; Anhang D.2).

In diesem Zusammenhang ist anzumerken, da3 das von Enslin (1994) bestimmte Inventar sowohl
die Fein- als auch Grobanteile des Bodens umfalit. Blirmann (1993) fuhrte getrennte Messungen bei-
der Fraktionen durch und bestimmte nicht unterhebliche Anteile des Gesamtinventars im Grobanteil
der Fichtenwaldbdden (23 ... 38 %). Der Prozentsatz des ausgesiebten Grobanteils (> & 2 mm) an der
Trockenmasse des Gesamtprofils betrégt in diesen Untersuchungen jedoch bis zu 65 %, und liegt da-
mit deutlich Uber den hier vorliegenden Verhdltnissen (vgl. Kap. 3.3.2). Entsprechende Variationen
kdnnen u. a. mit unterschiedlichen Durchwurzelungs- und Aggregierungsgraden der Proben, aber auch
mit unterschiedlichen Aufbereitungstechniken erklart werden. Bunzl u. Kracke (1988) beispielsweise
zerkleinerten sdémtliche Bodenproben, um sie durch ein Sieb der Maschenweite 2 mm zu passieren,
und entfernten nur ,,groRere Steine” — ein derartiges Vorgehen fiihrt natirlich zu einer wesentlich ge-
ringeren Masse des ausgesiebten Grobanteils als reines Sieben ohne Zerkleinerung der Proben, selbst
bei gleicher Maschenweite. In den hier durchgefiihrten Untersuchungen wurde darauf geachtet, dal3 im
Grobanteil nur mineralische Bestandteile > & 2 mm sowie Wurzeln, Aststiicke u. &. enthalten sind, or-
ganische und angewitterte mineralische Bodenaggregate dagegen wurden vorsichtig beim Passieren
durch das Sieb zerkleinert und sind in der mit Feinanteil bezeichneten Fraktion enthalten (Kap. 3.3.2).
Es kann somit davon ausgegangen werden, dall das anhand dieser Feinanteile bestimmte Inventar die
dem Boden zuzurechnende Aktivitat relativ gut erfa3t. Generell kdnnte hierbei auch diskutiert werden,
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inwieweit (lebende) Wurzeln und Aststiicke der eingetragenen Flachenaktivitdt bzw. dem Bodenin-
ventar per Definition zuzurechnen sind. Rein aus bodenkundlicher Sicht sind z. B. lebende Wurzeln
nicht der organischen Substanz der Bdden zuzurechnen (Schachtschabel et al. 1992).

Das Verhéltnis der 137nges-Bodenkontamination des Osterzgebirges zu der Oberschwabens errech-
net sich anhand der Inventare der Profile Eggwald und Nassau 1 zu 1 : 1.7 (1.5.1986). Da das suddeut-
sche Inventar nicht vollstandig ist, ist dieser Faktor noch geringfiigig hoher anzusetzen, wohl jedoch
nicht tber 1: 2. Fir dieses Verhaltnis war — u. a. aufgrund eines generellen Mangels an Literaturwer-
ten fur die Erzgebirgsregion — vor Beginn der Untersuchungen ein héherer Wert von bis zu 1 : 10 er-
wartet worden. In den untersuchten Gebieten am Erzgebirgskamm wurden jedoch relativ hohe Inven-
tare bestimmt. Gleichzeitig gehort das Waldgebiet Eggwald nicht zu den héchstkontaminierten Gebie-
ten Stiddeutschlands, wie der Vergleich mit den **'Csgs-Inventaren anderer Waldgebiete Oberschwa-
bens (Heider 1994) oder Bayerns (Bunzl et al. 1992) und entsprechender Ubersichtskarten (BGA
1991; De Cort et al. 1998) zeigt.

Vielféltige Untersuchungen zeigen, daf? die jeweiligen meteorologischen Bedingungen einen we-
sentlichen Grund fir die teilweise starken lokalen Unterschiede der Deposition nach dem Tscherno-
byl-Unfall darstellten (vgl. Kap.1.4) und dal’ starke Regenereignisse eine hohe Depositionseffizienz
aufwiesen — laut Santschi et al. (1988) 70 ... 80 % der **'Csr-Gesamtdeposition in der nérdlichen
Schweiz (vgl. Kap. 5.1). Jedoch erwies sich in einigen Gebieten trotz Regenféllen ein unerwartet ho-
her Prozentsatz der eingetragenen Aktivitat durch trockene Deposition verursacht. Auf diesen Sach-
verhalt hingewiesen wird beispielsweise in Zusammenstellungen von Messungen des Fallouts auf dem
Gebiet der damaligen DDR (SAAS 1987a, 1988b). Fur den Mainzer Raum (wo Regenfélle schon am
3.5.1986 einsetzten) bestimmten Denschlag et al. (1987) den Beitrag der trockenen Deposition am
B1Csren-Gesamteintrag (in Bg/m?) zu ca. 75 %; als eine mogliche Erklarung wird hier eine Verstar-
kung der Aerosoldeposition durch eine gleichzeitig auf den Mainzer Raum einwirkende Saharastaub-
wolke angesehen. Wie die hier gemessenen Inventarwerte zeigen, ist das Gesamtsystem der Einfluf3-
grolen fur die Verteilung der Radioaktivitat nach dem Tschernobyl-Unfall generell so komplex, daf
eine einfache Betrachtung, rein auf den Faktoren trockene und nasse Deposition des Fallouts basie-
rend, nur einen sehr vereinfachten Hinweis auf die eventuelle lokale Kontaminations eines Gebiets ge-
ben kann (vgl. Brandt 1998).

Im Gegensatz zu den Tschernobyl-biirtigen Nukliden ***Sb und ***Cs sind die Inventare des kern-
waffenbiirtigen 2! Am erwartungsgemaR an allen Standorten relativ gut vergleichbar (Tabelle 22). Der
Mittelwert der erzgebirgischen Inventare liegt bei (30 + 5) Bq/m? das Inventar des Profils Eggwald
ist, wie zuvor erldutert, nicht vollstandig erfalit. Die Werte fir Nassau 2 und Eggwald erscheinen er-
hoht im Vergleich zu denen der beiden anderen Profile und auch der Literaturwerte (Bunzl u. Kracke
1988; Bunzl et al. 1992, 1994a, 1995b; Anhang D.2). Da die spezifischen ?*Pu- und %*?*Pu-Aktivita-
ten nur an den beziiglich des ***Am-Nachweises zentralen Beprobungshorizonten Oh(Of) ... Ah2 des
Profils Nassau 2 bestimmt worden waren, sind die errechneten Inventare zu klein. Einer Abschéatzung
bzw. Extrapolation anhand plausibler Werte nach wéren ca. 87 % des ?**°Pu und ca. 74 % des **Pu
erfalt, die Gesamtinventare lagen dann bei etwa 80 Bg/m? bzw. 2.3 Bg/m?. Das “®Pu-Inventar wiirde
demnach recht gut mit dem Wert von Bunzl et al. (1994a) fir Graslandprofile tibereinstimmen (ent-
sprechende Inventarwerte fiir Waldbodenprofile liegen nicht vor). Ebenso paft das ***°Pu-Inventar
sehr gut zu dem von Bunzl et al. (1992) an Fichtenwaldprofilen gemessenen Mittelwert; die ***°Pu-
Werte fur Grasland (Bunzl u. Kracke 1988; Bunzl et al. 1994a) und Kiefernwald (Bunzl et al. 1995b)
liegen unter diesen Werten. Wie zuvor diskutiert, konnen die Ursachen fiir derartige Variationen u. a.
in unterschiedlichem Input an den Standorten als auch der unterschiedlichen Interzeptionsfahigkeit der
Okosysteme liegen. Fiir die hier beprobten Gebiete vergleichsweise hoher Jahresniederschlagssummen
am Erzgebirgskamm (vgl. Tabelle 13, Tabelle 14 u. Anhang C.2) wéren schon aufgrund der entspre-
chend Bunzl u. Kracke (1988) festgestellten Korrelation zwischen den **’Csyaren-Inventaren und der
mittleren jahrlichen Niederschlagsmenge (s. 0) hohere Inventarwerte zu erwarten. DaB die kumulative
Deposition lokal bzw. regional stark variieren kann, zeigen neben den Ergebnissen von Bunzl u. Krak-
ke (1988) auch die Untersuchungen von Hoélgye u. Filgas (1995) an 50 Graslandstandorten in der da-
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maligen Tschechoslovakei (1990): Die ****°Pu- und **Pu-Inventare der Bodenprofile lagen im Be-
reich 10 ... 109 Bg/m? bzw. < 0.5 ... 6.2 Bg/m*.

Im Vergleich zu der atmospharischen Deposition von **Am, **Pu und #***°Pu durch die Kernwaf-
fentests waren die Eintrdge mit dem Tschernobyl-Fallout im mitteleuropaischen Raum vernachldssig-
bar (vgl. Kap. 2.3) und die resultierenden Bodeninventare somit fast ausschlie3lich dem globalen Fall-
out zuzurechnen (Bunzl et al. 1992, 1994a, 1995b; Holgye u. Maly 2000; Anhang D.2). Untersuchun-
gen, die vor 1986 im Miinchner Raum durchgefiihrt worden waren, hatten das *****°Pu-Bodeninventar
mit etwa 110 Bg/m? benannt (Hardy et al. 1973; Hotzl et al. 1987). In dieser Region war ein ver-
gleichsweise hoher Tschernobyl-Input zu verzeichnen, dennoch erhthte sich das schon vorhandene
239.209p;_Bodeninventar nur unwesentlich, Hotzl et al. (1987) entsprechend um etwa 0.05 %. In einer
neueren Verdffentlichung (Rosner et al. 1997) geben die Autoren die 2%**°Pu-Deposition durch den
Tschernobyl-Unfall — bei einem Gesamtinventar der Region von 50 ... 100 Bg/m? — mit 50 mBg/m? an
(Aerosol- und Depositionsproben, nal® und trocken, 29.4.-30.6.1986, Miinchen-Neuherberg). Durch-
schnittliche **Pu-Inventare (fiir die oberen 20 cm Boden) in der Bundesrepublik Deutschland Anfang
der 80er Jahre werden von Denschlag et al. (1987) mit 100 Bg/m? zitiert (dieser Wert kann lokal um
eine GroRenordnung variieren), die “**Pu-Deposition mit dem Tschernobyl-Fallout wird auf
< 0.1 Bg/m® geschatzt. Laut Cambray et al. (1987) ist der 2%?*Py-Kernwaffenfallout typischerweise
mit 75 Bg/m? pro 1000 mm Jahresniederschlage anzusetzen, selbst in Gegenden héchster Tschernobyl-
Depositionen dagegen sollte der zusatzliche Eintrag 0.5 Bg/m? nicht (iberschreiten (UK; bodennahe
Umgebungsluft und Niederschlag). Unter Verwendung eines atmosphérischen Transportmodells be-
stimmte Bennett (1978) die kumulative 2%**°Pu- und ***Am-Deposition als Folge der Kernwaffentests
(inklusive des aus dem #*Pu-Zerfall herriihrenden %**Am) fiir den Raum New York, wobei fiir das Jahr
1986 Werte von 82 Bg/m? bzw. knapp 25 Bg/m? extrapoliert werden.

Das **8pu/?*2*puy-Verhaltnis des Kernwaffenfallouts unterscheidet sich grundlegend von dem des
Tschernobyl-Unfalls. Fur den Zeitraum vor 1986 wird in der Literatur ein Verhaltnis von 0.02 ... 0.04
angegeben (Hardy et al. 1973; Harley 1980; Holm et al. 1986; Holm 1988; Hirose u. Sugimura 1990;
Rosner et al. 1997). Dabei ist zu beachten, dal} dieser Wert v. a. aufgrund der Verteilung des SNAP-
9A-Fallouts (Kap. 2.3) eine gewisse Breitengradabhangigkeit aufweist (Hardy et al. 1973; Holm et al.
1986). Hardy et al. (1973) bestimmten ein Verhaltnis von 0.024 fur den Zeitraum vor dem SNAP-9A-
Unfall (1964). Anhand der Messungen von Bodenproben der Jahre 1970/71 (Hardy et al. 1973) er-
rechnet sich fur die nérdliche Hemisphére ein Faktor von 0.036 +0.006 (zerfallskorrigiert 1997:
0.029 £ 0.005) bzw. von 0.036 + 0.011 fir 40°-50° nérdlicher Breite (1997: 0.029 + 0.009). Fiur 60°-
90° nordlicher Breite geben Holm et al. (1986) das Verhaltnis mit 0.034 £ 0.002 an (1980; 1997:
0.030 £0.002). In Sldbayern wurde 1982 ein Faktor von 0.033+0.001 bestimmt (1997:
0.030 £0.001) (Ackerland; Bunzl u. Kracke 1987) und 1984 ein Wert von 0.037 +0.003 (1997:
0.033 £ 0.003) (Grasland- und Fichtenwaldbdden; Bunzl u. Kracke 1988). Auch in Aerosol- und De-
positionsproben (naB und trocken, 1985) betrug das *®*Pu/?%**%Pu-Verhaltnis 0.03 (1997: 0.027)
(Miinchen-Neuherberg; Rosner et al. 1997). Das anfangliche **®Pu/?*?*Pu-Verhaltnis im Tscherno-
byl-Fallout dagegen, welches noch nicht die spatere Bildung von *®Pu aus *?Cm beinhaltete, lag 1986
bei 0.42 (1997: 0.39) (Minchen-Neuherberg; Hotzl et al. 1987; Rosner et al. 1997). Ein Faktor von
etwa 0.4 konnte auch in Milford Haven, GroRbritannien (Luftstaub, 2. Quartal 1986) und in Tsukuba,
Japan (Mai 1986) bestimmt werden (Cambray et al. 1987, 1989; Hirose u. Sugimura 1990). Holm
(1988) gibt den Wert mit etwa 0.45 an; anhand von Luftfilterproben wurde ein Verhaltnis von
0.43 = 0.03 bestimmt (Danemark, Mai 1986; 1997: 0.39 £ 0.03).

Aus den in Tabelle 22 aufgefiihrten Inventarwerten des Profils Nassau 2 (Pu-Analysen durchge-
fuhrt 1997; Kap. 3.2.1) errechnet sich ein *®*Pu/?*?*Pu-Verhaltnis von 0.024 +0.002, bei Verwen-
dung der extrapolierten Inventarwerte (s. 0.) ergibt sich ein Faktor von 0.028 + 0.002 (ohne Beriick-
sichtigung der mit der Extrapolation verbundenen Unsicherheit). Dabei sinkt das Aktivitatsverhaltnis
in den einzelnen Horizonten mit der Tiefe von 0.041 auf 0.022 (Mittelwert 0.031 £ 0.008). Diese Wer-
te stimmen recht gut mit den zitierten, auf 1997 zerfallskorrigierten Literaturangaben fir den Zeitraum
vor dem Tschernobyl-Unfall (d. h. Kernwaffen- und SNAP-9A-Fallout) tiberein und deuten auf einen
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vernachlassigbaren Tschernobyl-Anteil in diesen Horizonten hin. Vergleichbare Verhaltnisse wurden
auch in Grasland-, Kiefernwald- und Fichtenwaldbtden bestimmt (Bunzl et al. 1992, 19944, 1995b).

Das **Am/?*#*pu-Verhaltnis berechnet sich fir das Profil Nassau 2 zu 0.49 + 0.02 (nur Horizon-
te, in denen Pu bestimmt wurde), 0.52 + 0.02 (Am-Inventar komplett) bzw. 0.46 + 0.02 (Am-Inventar
komplett und extrapoliertes Pu-Inventar; ohne Beriicksichtigung der mit der Extrapolation verbunde-
nen Unsicherheit). Die horizontweisen Verhdltnisse liegen im Bereich 0.36 ... 0.56 (Mittelwert
0.49 = 0.09), mit dem hochsten Wert im Am-Maximum, und sind damit teilweise groRer als die Litera-
turwerte von etwa 0.3 ... 0.4 fiir Grasland, Kiefern- und Fichtenwald in den Jahren 1984 bzw. 1990/91
(Bunzl u. Kracke 1988; Bunzl et al. 1992, 1994a, 1995b; vgl. Anhang D.2). Die Abweichungen kon-
nen eventuell damit begrindet werden, dal? die Pu-Analysen nicht an allen Beprobungshorizonten
durchgefuihrt werden konnten und das extrapolierte Pu-Inventar zu klein ist.



7 Moorbodenprofile: Ergebnisse und Diskussion
7.1 Tiefenverteilungen der Radionuklidein den Hochmoorbdden

Wie in Kap. 3.3.1 erléutert, entsteht bei Moorboden, im Gegensatz zu allen anderen Boden, das Aus-
gangsmaterial bei der Bildung, weshalb sie als eine eigenstandige bodensystematische Einheit defi-
niert werden. In Hochmooren bildet sich aus der starken Akkumulation unvollstandig zersetzten
Pflanzenmaterials meist ein sehr machtiger Torfkdrper. Grund hierflr ist, daB die biologische Aktivitat
durch anaerobe Verhéltnisse, niedrige pH-Werte, Nahrstoffmangel und wahrscheinlich auch durch die
Anwesenheit von Hemmstoffen fast ganz unterbunden ist (Clymo 1963; Overbeck 1975; Gottlich
1990; Schachtschabel et al. 1992). Es findet eine Humifizierung statt, die laut Schachtschabel et al.
(1992) vorwiegend zur Bildung niedermolekularer Verbindungen fiihrt, wie sie z. B. in den Fulvoséau-
ren vorliegen (,,abiologische Humifizierung“). Auch in Podsolen bzw. podsolierten Bdden, wie sie in
den hier untersuchten Fichtenwaldern vorliegen, ist der Anteil dieser Humifizierung vermutlich relativ
hoch. Im Unterschied zur den deutlich horizontierten Fichtenwaldbdden zeichnen sich die Torfhori-
zonte nur durch variierende Humifizierungsgrade aus (Weill- oder Schwarztorf; Ausnahme Verer-
dungshorizont bzw. Bunkerde nach Entwésserung). Dariiber hinaus ist bei der Ansprache auf erkenn-
bare Reste torfbildender Pflanzenarten zu achten (botanische Torfarteneinheiten). Die Beprobung
wurde deshalb meist unabhangig von der jeweiligen Torfart in méglichst diinnen Schichten oder mit
festen Bohrkernlangen durchgefihrt.

Die Hochmoore des Erzgebirges entstanden meist durch Versumpfung flacher Mulden oder durch
zu langsamen Wasserabflull sanft geneigter Hange. Infolge des Moorwachstums kann teilweise auch
ein Ubergreifen iber Sattel und Kémme (Wasserscheidenmoore) verzeichnet werden. Die uhrglasfor-
mige Wdélbung des ombrogenen Hochmoors ist meist nur schwach angedeutet. Die untersuchten
Hochmoore unterscheiden sich aufgrund ihrer individuellen Entwicklung am jeweiligen Standort deut-
lich in ihren Erscheinungsformen (s. Moortypen, Tabelle 14). Zudem sind die Moore unterschiedlich
stark von anthropogenen Einfllissen gezeichnet, wie Malinahmen der Wasserregelung zum Torfabbau
oder Wasserentzug flir den Bergbau (Bauer et al. 1974; Hempel 1977; Hempel u. Schiemenz 1986;
Wagenbreth et al. 1990; Thomasius 1994). Die moor- und standortspezifischen Charakteristika sind
auch in den RN-Tiefenverteilungen zu erkennen. Neben der allgemeinen Ubersicht der Beprobungen
in Tabelle 14 sind in Anhang E.1 ergénzende Informationen zur Ansprache der beprobten Torfprofile
und der Vegetation zusammengestellt. Als Basisliteratur zu Mooren allgemein und Hochmooren im
speziellen dienten Overbeck (1975), Succow u. Jeschke (1986), Succow (1988), Géttlich (1990),
Schachtschabel et al. (1992) und AG Boden (1994). Informationen zu den erzgebirgischen Hochmoo-
ren wurden u. a. Rudolph u. Firbas (1924), Naumann (1927), Frenzel (1930), Bauer et al. (1974),
Hempel (1974, 1977), Hempel u. Schiemenz (1986), Bohnert et al. (1996) und Miller u. Uhlig (1997)
entnommen; als Literatur zu den Hochmooren des Harzes lagen u. a. Henrion (1982), Jensen (1987,
1990) und Beug et al. (1999) vor.

In Moorbdden ist die in-situ Profilentnahme, v. a. beziglich eines definierten Volumens, schwieri-
ger zu realisieren als in Fichtenwaldbdden. Auch bei der in Kap. 3.3.3 erlauterten Zerlegung der ent-
nommenen Torfblécke im Labor ist die Bestimmung der Lagerungsdichte besonders in tieferen, schon
stérker humifizierten Schichten problematisch. Dies wirkt sich noch starker bei der Probenentnahme
mit dem Moorkammerbohrer aus. In schwach konsolidierten, wasserreichen Torfen, wie sie bei den
durchgefuhrten Bohrungen h&ufig vorlagen, ist beim Emporziehen des Bohrers mit einer Sackung der
Torfe zu rechnen. Dies erschwert es, den Inhalt des Bohrers weiter zu unterteilen und die urspringli-
che Lagerungsdichte der Proben zu bestimmen. Die Umrechnung der spezifischen Aktivitaten in Akti-
vitatskonzentrationen bzw. Inventare ist in diesen Féllen mit groen Unsicherheiten behaftet oder un-
mdglich. Im folgenden sind deshalb die direkt aus der Messung der Moorproben gewonnenen spezifi-
schen Aktivitaten dargestellt, vergleichbar den Waldbodenuntersuchungen (Kap. 6.1). Die Agns-Tie-
fenverteilungen wurden jedoch soweit als mdglich erstellt und gehen in die Diskussion mit ein. Zur
Darstellung der MeRwerte in den Diagrammen sind der Tiefenachse gegeniiberliegend die Schichtdik-

127



128 Kapitel 7

ken angezeichnet. Da es sich bei den Beprobungsschichten um eine willkurliche Einteilung durch die
lagenweise Entnahme des Moorbodens handelt und nicht um Schichten oder Horizonte im bodenkund-
lichen Versténdnis, wird bewuft auf eine Numerierung der Beprobungsschichten verzichtet. Um die
Tiefenabhéngigkeit zu betonen, sind auch im Text die Melergebnisse i. allg. den entsprechenden Tie-
fenbereichen zugeordnet.

7.1.1 DieHochmoorstandorteim Erzgebirge: Georgenfelder Hochmoor, Schwar ze Heide und
Kleiner Kranichsee

Das Hochmoor im Oster zgebirge: Georgenfelder Hochmoor

Die erste Moorbeprobung im Rahmen dieser Arbeit fand Ende Oktober 1994 im osterzgebirgischen
Georgenfelder Hochmoor statt (Schleich et al. 1995), einem ombrosoligenen Einhangmoor, das deutli-
che Spuren anthropogener Eingriffe wie Entwasserungsmafnahmen aufweist (Bauer et al. 1974; Hem-
pel 1977; Hempel u. Schiemenz 1986; Wagenbreth et al. 1990). Dabei wurde erstmalig ein Profilblock
in-situ entsprechend Kap. 3.3.3 entnommen (Lage des Beprobungspunkts u. bodenkundliche Anspra-
che s. Abb. 45 u. Anhang E.1.1). Der Moorboden wurde bis in eine Tiefe von etwa 50 cm in zwélf
Schichten zerlegt.

Von der Maximaltiefe des Profils ausgehend wurden zwei parallele Bohrungen bis zum anstehen-
den Gestein durchgefiihrt (Endtiefe 220 cm). Jede Bohrung umfalite drei aufeinanderfolgende Bohr-
kerne von 50 cm Lénge, wobei eine Lange von 18 cm vor dem letzten Kern unbeprobt ausgelassen
wurde. Nur das Material des ersten Kerns wurde y-spektrometrisch untersucht; die geochemischen
Analysen entsprechend Kap. 3.2.2 wurden an Materialanteilen beider Kerne durchgefihrt.

Die beprobte Profilflache war u. a. von Moosbeere, Rauschbeere, Heidekraut und Torfmoosen be-
wachsen. Die Pflanzen wurden direkt tiber der Mooroberflache abgeschnitten und zerkleinert ebenfalls
v-spektrometrisch gemessen. Die Ergebnisse sind in den Graphen bei Tiefe 0 cm aufgetragen.

Der deutlich sichtbare Ubergangsbereich zwischen einem Vererdungshorizont (Bunkerde) und dem
darunterliegenden Torf in etwa 18 cm Tiefe ist in den Diagrammen durch eine gestrichelte Linie ange-
deutet. Diese Grenze lag bei der Beprobung innerhalb der siebten Schicht, welche mit 7 cm Dicke ver-
gleichsweise méachtig ist. Flr die Untersuchung der Schicht wurde der Probenbehalter mdglichst re-
prasentativ befiillt. Zusatzlich zu dieser Mischprobe wurde aus der gesamten Schicht in trockenem Zu-
stand Material des oberen (7a) und des unteren Bereichs (7b) von Hand ausgelesen und gemessen. Die
MeRergebnisse sind in den Diagrammen mit eingetragen und durch Pfeile markiert.

Die Ergebnisse der y-spektrometrischen Messung einer Gesteinsprobe, die entsprechend Kap. 3.3.3
untersucht wurde, um einen Vergleich der RN-Gehalte tieferer Moorschichten mit denen des anste-
henden Teplitz-Altenberger Quarzporphyrs (im folgenden Teplitzer Quarzporphyr genannt; vgl.
Tabelle 14) zu ermdglichen, sind in den Diagrammen in Anschluf? an die tiefste Bohrprobe in 230 cm
Tiefe aufgetragen bzw. in der Ergebnisdarstellung mit aufgefuhrt.

Die Ergebnisse zusétzlicher Untersuchungen an dem Probenmaterial des Torfprofils (geochemische
Analysen, Glihverlust, TC/TOC; Kap. 3.2.2) sind in Anhang E.2 zusammengestellt und gehen in die
Diskussion mit ein.

Die Tiefenverteilungen von RN der *®U- und ***Th-Zerfallsreihen sowie des *K (Abb. 46 u.
Abb. 47) weisen in der obersten Moorschicht erhéhte spezifische Aktivitaten auf (vgl. Schleich et al.
1995). In der dartiberliegenden rezenten Vegetation, deren Wert bei Tiefe 0 cm aufgetragen ist, sind
geringere Werte zu finden. Das **®*U-Maximum von (19.9 + 2.6) Bg/kg ist deutlich sichtbar, darunter
fallen die 2®U-Werte mit zunehmender Tiefe ab. Unterhalb des Vererdungshorizonts, dessen untere
Grenze durch eine gestrichelte Linie angedeutet ist, ist >®U nur in zwei weiteren Schichten detektier-
bar. In der tiefsten Bohrprobe betragt die spezifische **®U-Aktivitat (190 + 8) Bg/kg und liegt damit
prinzipiell in derselben GroRenordnung wie der Wert der Gesteinsprobe von (132 + 7) Bg/kg
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Abb. 45: Vegetationskarte des NSG Georgenfelder Hochmoor (hach Hempel u. Schiemenz 1986)

Der Beprobungspunkt (B) befindet sich an einer vergleichsweise trockenen, mit Ericaceen bewachsenen Stelle
innerhalb eines von Moorkiefernbestanden gekennzeichneten Bereichs (3: Moorkiefernbestéande, Latschenguirtel
(Vaccinio-Mugetum)), in etwa 8 m Entfernung zu einer nach Norden gerichteten Torfstichkante (17). Mit (1) ist die
offene Hochmoorflache mit Torfmoosgesellschaften (Sphagnetum medii sphagnetosum nemorei) benannt. Auf
der gegentiberliegenden Seite der Torfstichkante befinden sich (13) Regenerationsflachen der Seitenkantenlaggs
mit Pfeifengras (Molinia caerulea) und (7) Sickerwasserziige mit Schmalbléttrigem Wollgras (Eriophorum angusti-
folium) (Hempel u. Schiemenz 1986). Aus letztgenannten Bereichen der gefluteten Torfstiche nérdlich des Bepro-
bungspunkts entstammen die zusatzlich entnommenen Moorwasserproben (vgl. Kap. 3.3.4).

Im Gegensatz zu *®U sind die ?°Ra-Folger ?*Pb und ?*Bi im gesamten Hochmoorprofil zu detek-
tieren. Soweit bestimmbar, entspricht der Wert des *°Ra (186 keV-Linie) meist dem der *°Ra-Folger.
Ein **Ra-UberschuB besteht nur in der Vegetation und der zweiten Moorschicht. Der Verlauf der spe-
zifischen Aktivititen der “°Ra-Folger 148t ebenfalls einen Abfall zum Torfkérper hin erkennen, weist
mit (7.6 £ 0.3) Bg/kg jedoch kein ausgeprdagtes Maximum auf. Darunter sind die Werte bis etwa
150 cm durchweg kleiner als 3.5 Bg/kg. Der Wert in der untersten Beprobungsschicht ist mit
(30.2 + 0.5) Ba/kg wesentlich geringer als der des *®U, im Gestein dagegen liegt der Wert der **°Ra-
Folger mit (121 + 1) Bg/kg nur geringfiigig unter dem des ***U. Das gesamte Profil ist von °Ra/***U-
Ungleichgewichten gepragt. Sowohl im Bereich bis 12 cm als auch in den beiden tieferen Proben in
etwa 40 cm und 200 cm Tiefe besteht ein ?*®U-UberschuB. Der 2*U/*°Ra-UberschuRfaktor betragt 2.6
im Maximum und 6.3 in der tiefsten Bohrprobe.
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Zudem weist das Profil mit Ausnahme von Moorschicht 7 (Mischprobe) und der Gesteinsprobe
starke Ungleichgewichte zwischen den *Ra-Folgern und #°Pb auf (Abb. 47). Mit der maximalen spe-
zifischen *°Pb-Aktivitat von (729 + 47) Bg/kg errechnet sich ein #°Pb/*Ra-UberschuRfaktor von 96
fur die oberflachennahe Moorschicht. In der untersten Bohrprobe steigt der Wert auf (128 + 25) Bg/kg
an und stimmt gut mit dem Wert der Gesteinsprobe von (114 + 38) Bg/kg Uberein. In der Gesteinspro-
be sind die untersuchten RN der **U-Zerfallsreihe somit nahezu im Gleichgewicht (inkl. ?°Ra tber
186 keV), wobei nur ein minimaler 2*U-Uberschuf festzustellen ist.
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Die Folgenuklide der ***Th-Zerfallsreihe liegen nicht in allen Schichten im Gleichgewicht vor: zu-
mindest in der obersten Moorschicht und zwei weiterer Schichten in 6 cm und 24 cm Tiefe liegt ein
signifikanter UberschuB der ®Th-Folger #?Pb, ??Bi und ?®TI im Vergleich zum ?*Ra-Folger ?*Ac
vor. Abb. 46 zeigt den gemittelten Wert fir “*Th. Die erhohte spezifische Aktivitét in der obersten
Moorschicht betragt (9.2 + 0.3) Bg/kg. Ahnlich der Verteilung des *°Ra fallen die Werte zum Torf hin
ab und bewegen sich in den darunterliegenden Schichten unter 1 Bg/kg. Erst in der untersten Probe
steigt der Wert auf (42 + 1) Ba/kg an, liegt jedoch noch weit unter der spezifischen 2?Th-Aktivitat der
Gesteinsprobe von (215 + 1) Bg/kg.
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Die ?*U-, #°Ra- und ***Th-MeRergebnisse der beiden zusétzlich untersuchten Proben des Uber-
gangsbereichs, 7a und 7b, unterstiitzen den in allen Tiefenverteilungen mehr oder weniger stark aus-
gepragten Abfall der spezifischen Aktivitdten vom Vererdungshorizont zum Torfkdrper hin. Der Mit-
telwert beider spezifischer Aktivitaten entspricht dem MeRwert der reprasentativen Gesamtprobe aus
Schicht 7. In Probe 7a sind, wie auch in der Gesamtprobe, **U, *°Ra (iiber 186 keV) und seine Folger
(ohne #°Pb) im Gleichgewicht; in 7b ist ?*U nicht nachweisbar. Im Vergleich zur direkt dariiberlie-
genden Schicht sind die *°Ra- und ***Th-Werte von 7a deutlich erhéht. Fiir *°Pb dagegen entspricht
der Wert von 7a dem der dartiberliegenden Schicht, wéhrend die spezifische Aktivitét in 7b erhoht ist.
Der Wert der Gesamtprobe aus Schicht 7 liegt deutlich unter dem der Einzelmessungen.
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Die Tiefenverteilung des “°K ist in der obersten Moorschicht mit (47 + 1) Bg/kg maximal (Vegeta-
tion: (44 + 1) Bg/kg). Wahrend die Werte im Bereich 5 ... 15 cm bei etwa 33 Bg/kg liegen, fallen sie
an der Grenze zum Torf hin steil ab. Der MeRwert von Probe 7a ist mit (66 £+ 1) Bg/kg deutlich erhéht
im Vergleich zu allen anderen Werten. In Probe 7b dagegen ist “°K, wie auch in einigen tiefergelege-
nen Proben, nicht nachweisbar. Somit entspricht der Mittelwert der MeRergebnisse von 7a und 7b
wiederum dem Wert der Gesamtprobe aus Schicht 7. Im Torfkorper liegen die Werte durchgehend un-
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ter 2 Bg/kg. Zum Mooruntergrund hin steigt die spezifische “’K-Aktivitat wieder leicht an und betragt
in der untersten Moorstecherprobe (7.5 + 1.6) Bg/kg. Dieser Wert liegt jedoch weit unter dem der Ge-
steinsprobe von (1330 + 7) Ba/kg.

Das kosmogene RN "Be ist bis in 7 cm Tiefe nachweisbar (Abb. 48). Die spezifische 'Be-Aktivitat
ist in der rezenten Vegetation mit (114 + 3) Bg/kg maximal. Im Moorboden ist der Wert deutlich ge-
ringer und sinkt mit zunehmender Tiefe steil ab.
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Die Tiefenverteilungen der kiinstlichen RN ***Sb und ***Am sind in Abb. 49 dargestellt. Das Ma-
ximum des ***Am erstreckt sich tiber die beiden oberen Moorschichten (gemittelt (3.6 + 0.5) Bg/kg;
Tiefenbereich 0 ... 4.5 cm). Die maximale spezifische **Sb-Aktivitat von (11.4 + 0.5) Bg/kg liegt in
der obersten Moorschicht (0 ... 2.5 cm). Beide RN sind schon im Bewuchs detektierbar. Im Moorbo-
den ist 2Am bis in 7 ¢cm, 1%Sb bis in 11 cm Tiefe nachweisbar.
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Die Tiefenverteilungen der beiden *¥Cs-Anteile sind in Abb. 50 dargestellt. Die Maxima des
B7Cswaen UNd  'Csten liegen in der Vegetationsschicht mit spezifischen Aktivitaten von
(72 + 22) Bg/kg und (441 + 22) Bg/kg (**Cs: (16.2 +0.2) Bg/kg). Sowohl **'Cs als auch **Cs, und
damit *¥"Cse, sind in allen Schichten des Profilblocks bis in 50 cm Tiefe nachweisbar. **’Cs bzw.
17 Cswarren it darunter auch in den drei Bohrproben detektierbar (Schleich et al. 1995). Wéhrend die
spezifischen **Cs- bzw. **'Csr-Aktivitaten kontinuierlich mit zunehmender Tiefe abnehmen, verlau-
fen die Werte des ™*'Cswasen UngleichmaRiger. In etwa 18 cm Tiefe, dem sichtbaren Ubergang zwi-
schen Vererdungshorizont und Torfkérper, ist **’Cswasen Nochmals leicht erhdht, um dann im darunter-
liegenden Bereich bis 100 cm bei einem Wert um knapp 5 Bg/kg zu liegen. Erst in der tiefsten Bohr-
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probe ist die spezifische ™' Csyasen-Aktivitat auf (1.0 + 0.1) Bg/kg abgesunken, aber immer noch sehr
gut zu detektieren. Ahnlich den ?**U-, *°Ra-, Th- und “°K-MeRergebnissen der beiden zusatzlich un-
tersuchten Proben 7a und 7b liegen die spezifischen **’Csre- und **'Csyaren-Aktivitaten in 7a deutlich
tiber dem Wert der Gesamtprobe, in 7b dagegen deutlich darunter. Dabei entspricht der Mittelwert
beider Messungen gut dem Wert der Gesamtprobe.

Das Tschernobyl-biirtige ***Eu (Kap. 2.3) ist sowohl in der Vegetations- als auch der obersten
Moorschicht nachweisbar (0. Abb.). In der obersten Moorschicht konnte zudem das ebenfalls mit dem
Tschernobyl-Fallout eingetragene *®Ru(*®*Rh) detektiert werden.
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Das Hochmoor im Mittleren Erzgebirge: Schwarze Heide

Das nur etwa 9 ha grofRe Hochmoor Schwarze Heide ist im mittleren Erzgebirge etwa 1 km nordwest-
lich von Riibenau gelegen (Abb. 51). Das ursprunglich als Quellmuldenmoor entstandene, inzwischen
jedoch stagnierte Hochmoor befindet sich in einem dichten Waldgebiet (Kriegwald, Forstrevier Riibe-
nau; intensive Waldpflege) ca. 2 km vom Kamm entfernt, der hier Hohen von 870 ... 900 m {i. NN er-
reicht. Das Moor ist von 15 ... 20jahrigen Fichtenbestanden umgeben.
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Abb. 51: Ausschnitt der Topographischen Karte 1:10000 (TK 10) 5345 Ansprung SO (Hrsg.: Landesvermes-
sungsamt Sachsen 1992; Auschnitt verkleinert, Karte verandert nach M. Seifert, LFUG Freiberg, pers. Mitt. 1998)
mit den im Kriegwald gelegenen Moorgebieten Achterheide (AH), Lehmheide (LH) und Schwarze Heide (SH)

Die Moorgrenzen sind durch starker gezogene schwarze Linien gekennzeichnet. Nicht enhalten im Ausschnitt ist
die Hihnerheide, deren nérdlicher Teil sich etwa 0.5 km siidwestlich der Lehmheide befindet. Der Moorkérper der
Schwarzen Heide beginnt ca. 200 m 6stlich der Kreuzung Viererweg mit der Verbindungsstraf3e von Ansprung
nach Rubenau. Der Beprobungspunkt in der Schwarzen Heide (B; entspricht Bohrung SH1 in Seifert 1997) liegt
ca. 300 m von dieser Kreuzung nach Nordosten, ca. 75 m nérdlich des Viererwegs, ca. 30 m ¢stlich der Haupt-
schneise des Moorgebiets (Schneisen: unterbrochene Doppellinien). Die weif3en Flachen mit den Kreissignaturen

stehen flr aufgelichteten Wald mit vereinzelten Baumgruppen.



Moorbodenprofile 135

Etwa 5 km norddstlich des Naturschutzgebiets (NSG) Mothduser Heide gelegen, ist die Schwarze
Heide jedoch selbst nicht in dieser Weise unter Schutz gestellt. Griinde hierfir sind neben der geringen
Grole auch die Nutzung des Standorts fiir die Forstwirtschaft, die im Moor ihre Spuren hinterlassen
hat. Seit 1832 wurden in der Schwarzen Heide zwei Generationen Fichte gezogen (je 100 ... 120 a),
das Moor war jedoch schon von Natur her Fichtenstandort (J. Heisig, Forstamt Olbernhau, pers. Mitt.
1998). Obwohl weder Torf gestochen noch Moorwasser fiir Bergbautatigkeiten entnommen wurde,
fihrten mehrere (noch heute vorhandene) Entwasserungsgrében zu den typischen Sackungs- und Mi-
neralisierungserscheinungen am Torfkdrper, das Torfwachstum stagnierte. Da Fichten flach wurzeln
und direkten Stand im sauren Moorwasser nicht vertragen, ist die Entwésserung unabdingbar fiir die
Waldbewirtschaftung. Zur Bepflanzung wurde der Torf jedoch nicht groRflachig umgewalzt, sondern
nur jeweils ein passendes Loch fir die etwa 40 cm hohen Setzlinge gegraben. Die Stubben der voran-
gehenden Baumgenerationen sind im Laufe der Zeit versunken oder verfault. Bei der Suche nach ei-
nem relativ ungestorten Beprobungsstandort wurde versucht, derartige Einflisse durch Vorsondieren
auszuschlieRen. Trotz Beforstung wurden weder Diingung noch Kalkung im Moor vorgenommen.

Heutzutage wachsen neben Birken (Moorbirke, vereinzelt Gemeine Birke; ca. 6 ... 20 a, Stand
1995) und Fichten (0.25 ha, 35 a) auch Latschenkiefern (2.34 ha, 4 a) und die nordamerikanische Mur-
ray-Kiefer (5.91 ha, 11 a) auf dem Moor (Seifert 1997; J. Heisig, Forstamt Olbernhau bzw. Marien-
berg, pers. Mitt. 1998, 2005). Auf der Mooroberflache sind u. a. Preiselbeere, Heidelbeere, Weiden-
roschen, Labkraut, Drahtschmiele sowie verschiedene Torfmoos-, Seggen- und Flechtenarten (z. B.
Becherflechte) zu finden.
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Entsprechend Kap. 3.3.3 wurde das Bodenprofil vor Ort bis in eine Tiefe von 33 cm enthommen
(13 Schichten; bodenkundliche Ansprache vgl. Anhang E.1.2). Das rezente Pflanzenmaterial wurde
abgeschnitten bzw. aufgelesen, zerkleinert und ebenfalls y-spektrometrisch gemessen. Diese Meler-
gebnisse sind in den Diagrammen bei Tiefe 0 cm aufgetragen. Von der Maximaltiefe des Profilblocks
ausgehend wurden zwei parallele, liickenlos aufeinanderfolgende Bohrungen bis zum Liegenden des
Moores, d. h. dem Verwitterungsmaterial des geologischen Untergrunds, vorgenommen (Endtiefe et-
wa 180 cm). Die Bohrkerne von zweimal 50 cm und einmal 45 cm L&nge wurden jeweils in der Mitte
geteilt, so daR weitere sechs Proben, jeweils resultierend aus den Abschnitten beider Parallelbohrun-
gen, vorlagen.
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In Abb. 52 und Abb. 53 sind die Tiefenverteilungen von RN der ***U- und **Th-Zerfallsreihen so-
wie des “°K dargestellt. In der Vegetation ist ***U nicht nachweisbar. In einer Tiefe von 2 ... 5.5 cm er-
reicht die **U-Verteilung ein Maximum mit (19.5 + 1.0) Bg/kg. Mit zunehmender Tiefe sinkt die spe-
zifische 28U-Aktivitat und liegt im Bereich 13 ... 130 cm unter 4 Bg/kg. Unterhalb von 130 cm Tiefe
steigen die *U-Werte wieder an und erreichen einen Endwert von (53 + 3) Bg/kg in der tiefsten
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Bohrprobe, welche den oberen Bereich des liegenden Schluffs beinhaltet (vgl. Mooransprache, An-
hang E.1.2). Die spezifischen *Pb- und *“Bi-Aktivititen (*°Ra) sind in etwa 6 cm Tiefe mit
(12.6 £ 0.2) Bg/kg maximal und fallen darunter stetig ab. Im Bereich von 27 cm bis (ber 130 cm
schwanken die Werte um knapp 2.5 Bg/kg und steigen zur Endtiefe hin auf (14.3 £ 0.5) Bg/kg an. Das
gesamte Profil ist von *°Ra/***U-Ungleichgewichten gepragt. Wahrend im oberen Profilbereich bis
7 cm ein ?*®U-UberschuR besteht, iberwiegen darunter bis in 20 cm die spezifischen *Ra-Aktivitaten.
Einen starken ?*®U-UberschuB weisen vor allem die beiden tiefsten Bohrproben auf. Der **U/*°Ra-
UberschuBfaktor betragt etwa 1.7 im 2**U-Maximum und 3.7 in der tiefsten Probe.

Die spezifischen ?°Pb-Aktivitaten fallen von der Mooroberflache ausgehend steil mit der Tiefe ab
(Abb. 53). In der obersten Moorschicht ist *°Pb maximal mit (690 + 8) Bg/kg. Unterhalb von 25 cm
Tiefe schwanken die Werte um etwa 6.5 Bg/kg und steigen erst in der tiefsten Bohrprobe wieder auf
(27.5 £ 2.0) Ba/kg. Uber das gesamte Profil hinweg ist ein starkes Ungleichgewicht zwischen **°Pb
und den vorangehenden RN der ***U-Reihe sichtbar, wobei stets #°Pb im UberschuB vorliegt. Der
219ph/*®Ra-UberschuBfaktor in der obersten Moorschicht betragt 68.

Der Verlauf des *”Th (Abb. 52) ahnelt dem der *°Ra-Folger. Erhéhte spezifische Aktivitaten von
(8.5%0.2) Bg/kg liegen im Tiefenbereich 2 ... 7 cm vor. Im Bereich von 27 cm bis tber 130 cm
schwanken die Werte um 1.7 Bg/kg und steigen zur Endtiefe hin auf (21.3 = 0.6) Bg/kg an.

In der Vegetation und den oberen 7 cm des beprobten Profils schwankt die spezifische “°K-Aktivi-
tdt um 67 Bg/kg (Vegetation (69 £ 2) Bg/kg) (Abb. 53). Mit zunehmender Tiefe fallt der Wert konti-
nuierlich bis auf wenige Bqg/kg ab. In den Bohrproben liegt “°K im Bereich der Nachweisgrenze und ist
erst unterhalb von 130 cm wieder detektierbar. In der tiefsten Schicht steigt die spezifische “°’K-Aktivi-
tat abrupt auf (212 £ 4) Bg/kg.
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Das kosmogene 'Be ist bis in 5.5 cm Tiefe nachweisbar (Abb. 54). Die spezifische "Be-Aktivitét ist
in der Vegetation mit (539 £ 17) Bg/kg maximal. Im Moorboden ist der Wert deutlich geringer und
sinkt steil ab.

Die »Sh- und *Am-Verteilungsmaxima liegen in aufeinanderfolgenden Torfschichten in etwa
3 cm bzw. 5 cm Tiefe und betragen (2.8 + 0.3) Ba/kg bzw. (5.1 + 0.2) Bg/kg (Abb. 55). Wihrend '*Sh
nur bis in eine Tiefe von 8.5 cm detektierbar ist, ist 2Am noch in vier tieferen Schichten bis 30 cm
nachweisbar (ein Wert von etwa 0.1 Bg/kg in 28 cm Tiefe ist im Diagramm nicht dargestellt).

Die Tiefenverteilungen der beiden *3'Cs-Anteile sind in Abb. 56 dargestellt. Die Maxima liegen
jeweils in der Vegetation mit Werten von (172 + 11) Ba/kg (**'Csrsn) bzw. von (103 + 11) Ba/kg
(*®*"Cswatren) (**Cs: (4.9 +0.2) Bg/kg). Mit zunehmender Tiefe sinken die spezifischen Aktivitaten ab.
Bis in 4 cm Tiefe iberwiegen die Werte des **'Csry,, darunter bis in 13 cm die des **"Cswaren, im wei-
teren Verlauf Gberschneiden sich die Unsicherheiten der MelRwerte. In den Bohrproben ist B34¢cs, und
damit auch *¥'Csrg, nicht mehr nachweisbar. Die Werte des **’Cs (**’Cswasen) Sinken weiter stetig ab
von knapp 3 Bg/kg auf bis zu (0.19 = 0.04) Bg/kg in der tiefsten Bohrprobe.
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Abb. 55: Schwarze Heide.
Tiefenprofile der kunstlichen
RN *2°sSb und **Am (**sb:
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Abb. 56: Schwarze Heide.
Tiefenverteilungen des
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Das Hochmoor im Westerzgebirge: Kleiner Kranichsee

Von den im Erzgebirge beprobten Hochmooren ist der Kleine Kranichsee am wenigsten von anthro-
pogenen Eingriffen betroffen. Das Wasserscheiden- und Kammhochmoor weist einen vollstandigen,
rezent wachsenden Moorkern auf und wurde als Beispiel eines weitgehend intakten erzgebirgischen
Hochmoors ausgewahlt (Lage des Beprobungspunkts u. bodenkundliche Ansprache s. Abb. 57 u. An-
hang E.1.3).
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Abb. 57: Vegetationskarte des NSG Kleiner Kranichsee (hach Hempel u. Schiemenz 1986)

Der Beprobungspunkt (B) liegt etwa 70 m nordlich des Aussichtsturms im Bereich der Moorkiefer-Hochmoorge-
sellschaft (Bohnert et al. 1996). Nach Hempel u. Schiemenz (1986) bedeutet Signatur 2 das Optimalstadium von
Torfmoos-Bultgesellschaften (Sphagnetum medii sphagnetosum nemorei) im Komplex mit Schlammseggen-
Schlenkengesellschaften (Caricetum limosae).

Zum Zeitpunkt der Probennahme im Juli 1996 stand der mooreigene Wasserspiegel an dem fla-
chen, bultdhnlichen Standort bis dicht unter der Mooroberflache. Da sich die schichtweise Beprobung
groler Profile definierten Volumens im Geldnde des Georgenfelder Hochmoors und der Schwarzen
Heide als schwierig erwiesen hatte, wurde im Hochmoor Kleiner Kranichsee ein Torfblock gestochen
und erst im Labor definiert in 15 Schichten zerlegt (Kap. 3.3.3). Wie die Ergebnisse zeigen, resultiert
dies in einer besseren Auflosung der oberen Bodenbereiche (Schleich et al. 1998, 2000). Auf die Er-
gebnisse der Bohrungen, welche nicht bis auf den Moorgrund durchgefiihrt werden konnten, wird hier
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nur im Einzelfall im Text eingegangen (vgl. Anhang E.1.3). Die Ergebnisse zusatzlicher Untersuchun-
gen von Wollgras- und Torfmoosproben des Kleinen Kranichsees (Kap. 3.3.3) sind in Tabelle 23 dar-
gestellt und gehen in die Diskussion (Kap. 7.2) ein.

Auf der beprobten Profilflaiche wurden u. a. Rundblattriger Sonnentau (Drosera rotundifolia),
Scheidiges Wollgras (Eriophorum vaginatum) und Gemeine Moosbeere (Vaccinium oxycoccus) be-
stimmt. Die Torfmoose konnten als Sphagnhum rubellum und Sphagnum fallax angesprochen werden;
zudem waren die Laubmoose Aulacomnium palustre und Calliergon stramineum vertreten (Ansprache
der Moosproben unterstiitzt durch F. Muller, TU Dresden, pers. Mitt. 1997). Heidekraut (Calluna vul-
garis) und andere Ericaceen wuchsen in der Umgebung des Probennahmepunkts.

Tabelle 23: Ergebnisse der y-spektrometrischen Messungen von Pflanzenproben des Kleinen Kranichsees (Be-
probung 28.9.1997)

Pflanzenprobe Be ¥ 1¥cs 2 B¥cs oK
Ba/kg Baq/kg Ba/kg Ba/kg

Scheidiges Wollgras

(1) Wurzeln (18 +13)? 150+3.7% 2005 + 14 ¥ 859 +43 9

(2) Wurzelstock bis Mooroberflache, 6.4+39 21+0.6 260+ 2 162 +8

unterirdisch ohne Wurzeln

(3) oberirdische Abschnitte (Blatter) 168 + 15 0.9+0.5 267+3 220+ 12

Torfmoose 752 + 34 13.0+1.9 995+ 8 102 +12

Y zerfallskorrigiert auf das Probennahmedatum 28.9.1997

2 zerfallskorrigiert auf das Probennahmedatum des Gesamtprofils (11.7.1996), um einen direkten Vergleich zu
ermoglichen

¥ Aufgrund der geringen Fiillnohe bei der Messung der Wurzelprobe muf? von etwa 30 ... 45 % kleineren spezifi-
schen Aktivitdten ausgegangen werden (Kap. 3.3.3).

In Abb. 58 und Abb. 59 sind die Tiefenverteilungen von RN der ?*®U- und ?**Th-Zerfallsreihen so-
wie des “°K dargestellt. Die Verteilung des *®U erreicht in einer Tiefe um 13 cm ein Maximum mit
(6.5 + 0.6) Bg/kg. In der obersten Beprobungsschicht und den beiden untersten Schichten ist 2*U nicht
nachweisbar. Die *°Ra-Folger weisen einen vergleichbaren Verlauf auf. Im Bereich 0 ... 4 cm liegen
die spezifischen Aktivitdten bei knapp 3 Bg/kg. Das Maximum (12 ... 15cm) betragt gemittelt
(6.0 +0.2) Bg/kg. **°Ra/*®U-Ungleichgewichte in Form eines geringen ?*Ra-Uberschusses deuten
sich nur in zwei Schichten oberhalb und unterhalb des Peaks an. Uber den gesamten Profilblock hin-
weg liegt ein starkes Ungleichgewicht zwischen #°Pb und den vorangehenden RN der ?*®U-Reihe vor
(Abb.59). In der obersten Schicht ist *°Pb maximal mit (688 +8)Bg/kg, der *°Pb/*°Ra-
UberschuRfaktor betragt hier 228. Im Bereich 0 ... 4 cm fallt die *°Pb-Verteilung steil, darunter bis
15 cm wesentlich flacher ab.

Die Folgenuklide der *?Th-Zerfallsreihe liegen im Gleichgewicht vor, die gemittelten Werte sind
in Abb. 58 dargestellt. Einzige Ausnahme stellt die oberste Schicht mit einem 2 Ac-UberschuR dar
(Faktor 1.9). In den rezenten und schwach humifizierten Moorschichten bis 9 cm Tiefe schwanken die
spezifischen Aktivitaten um einen Wert von 1.8 Bg/kg. Den Verteilungen der ?**U- und *°Ra-Folger
vergleichbar, weisen auch die Folgenuklide des ?*Th erhohte spezifische Aktivitdten in 12 ... 15 cm
Tiefe auf. Das Maximum betrégt (3.4 = 0.2) Bg/kg.
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K ist in der obersten Schicht, der rezenten Torfmoos- und Vegetationsschicht, mit (76 + 2) Ba/kg
maximal. Nach einem erst steileren, dann flacheren Abfall ist die spezifische “°K-Aktivitat im Bereich
10 ... 20 cm relativ konstant, um 24 Bg/kg, sinkt darunter jedoch weiter ab.

Die spezifische ‘Be-Aktivitat ist in der obersten Beprobungsschicht maximal mit (680 + 5) Ba/kg
(Abb. 60). In den darunterliegenden Schichten fallen die ‘Be-Werte steil ab. Das kosmogene RN ist
bis in eine Tiefe von 10 cm nachweisbar.
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Abb. 61 zeigt die gemessenen Tiefenverteilungen der kiinstlichen RN '*°Sb und ***Am (y-spektro-
metrisch bestimmt) sowie #®*Pu und #%**Pu (radiochemische Aufbereitung und a-Spektrometrie,
Kap. 3.2.1). Die Pu-Analysen wurden nur an den Schichten durchgefiihrt, in denen ***Am gut nach-
weisbar ist. Die Maxima der Verteilungen des ***Am und der Pu-Isotope liegen in demselben Tiefen-
bereich 10 ... 13 cm, wéhrend das Maximum des '#Sb-Profils deutlich dariiber im Abschnitt
2.5 ... 5.5 cm zu finden ist. Im unteren Bereich des '*Sh-Maximums ist zudem eine signifikante Er-
héhung des ***°Pu-Werts zu registrieren. Da an dem Material der dariiberliegenden Schichten keine
Pu-Analysen durchgefiihrt wurden, ist Gber den Verlauf der Verteilung zur Mooroberflache hin keine
Aussage mdglich. Die maximalen spezifischen Aktivitaten betragen gemittelt (4.2 + 0.4) Bg/kg (**°Sb)
und (4.2 +0.2) Ba/kg (**Am) bzw. (0.29 + 0.04) Bg/kg (***Pu) und (9.9 + 0.1) Ba/kg (*°**°Pu). Wah-
rend 12°Sh schon in der obersten Schicht bis in 13 cm Tiefe detektierbar ist, kann *Am erst ab 4 cm
bis in 22 cm Tiefe nachgewiesen werden. Im Spektrum der Probe aus 19 cm Tiefe ist ***Am nicht ein-
deutig erkennbar.

Die Tiefenverteilungen der beiden *3'Cs-Anteile sind in Abb. 62 dargestellt. Die Maxima liegen
jeweils in der obersten Schicht mit spezifischen Aktivitaten von (388 + 22) Ba/kg (**'Cstsn) (***Cs:
(8.4 +0.2) Bg/kg) und (196 + 22) Ba/kg (*'Cswarren). Mit zunehmender Tiefe sinken die Werte erst
steiler, dann flacher ab. ***Cs, und damit auch **'Csr, ist bis in 20 cm nachweisbar. Bis in 10 ¢cm Tie-
fe sind die spezifischen **¥’Csry-Aktivitdten groBer als die des **Cswaren, darunter ist es umgekehrt. In
den Bohrproben (0. Abb.) ist **’Cs noch in einer Tiefe von etwa 4.5 m nachweisbar (Schleich et al.
2000). Inwieweit auch ***Cs iiber den hier dargestellten Tiefenbereich hinaus detektierbar ist, kann
trotz mehrtagiger Mel3zeiten der Bohrproben nicht angegeben werden — das Cs-Isotop liegt in den
kleinen Probenmengen niedriger Dichte nur in sehr geringen Konzentrationen vor, zudem umfassen
die Bohrabschnitte jeweils 25 cm.
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Abb. 61: Kleiner Kranichsee. Tiefenprofile der RN ***Sb und ***Am sowie ***Pu (20fach tiberhoht) und ****pu
(***sb: zerfallskorrigiert auf das Probennahmedatum 11.7.1996; nach Schleich et al. 2000)
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7.1.2 Der Vergleichsstandort im Hochharz: Radauer Born

Als Vergleichsstandort zu den erzgebirgischen Hochmooren wurde ein vergleichsweise anthropogen
unbeeinfluBtes Hochmoor des Nationalparks Harz (Niedersachsen), das Radauer Born, beprobt (Hen-
rion 1982; Jensen 1987, 1990). In dem von der Nationalparkverwaltung Harz genehmigten Bepro-
bungsumfang konnte nur eine ungestdrte Probe in Form eines Wurfels von etwa 20 cm Kantenlange
von der Oberflache aus entnommen und im Labor zerlegt werden (Lage des Beprobungspunkts u. bo-
denkundliche Ansprache s. Abb. 63 u. Anhang E.1.4). Das Gesamtprofil wurde mit einer Feldsonde
bis in Uber 6 m Tiefe erbohrt (vgl. Kap. 3.3.3). Die Ansprache wurde unter Anleitung von L. Feld-
mann (TU Clausthal) in-situ (Bohrproben) bzw. im Labor (Profilblock) vorgenommen. Die zerset-
zungsfrei bzw. unter dem EinfluR von Zersetzung gebildeten Bereiche sind in der Ansprachetabelle
(Anhang E.1.4) durch eine gestrichelte Linie getrennt; es handelt sich hier dementsprechend um ein
Hochmoor (0 ... 583 cm) auf einem Moorgley (591 ... 614 (+) cm) (L. Feldmann, TU Clausthal, pers.
Mitt. 1995).

40'».0.""'.....0.

Abb. 63: Vegetationskarte der Moorgebiete norddstlich des Magdbetts (835 m i. NN, Hochharz) mit dem Radauer
Born (15), dem Kleinen Torfhausmoor (16) und dem nérdlichen Ende des Magdbettmoors (14) (verkleinerter Aus-
schnitt der Karte 1:5000, verandert nach Jensen 1990).

Der Beprobungspunkt (B) liegt etwa 1.5 m sudlich des Gemarkungssteins auf 801 m i. NN. Die Probennahme-
stelle liegt im Bereich der Hochmoorvegetation mit wachsenden und nichtwachsenden Anteilen (,Regenerations-
komplex®) (Jensen 1990).
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In der Torfmoosdecke der Beprobungsstelle wuchsen u. a. Rundbléttriger Sonnentau, Gemeine
Moosbeere, Rosmarinheide und Scheidiges Wollgras, im Umkreis zudem Heidekraut, Rasige Haar-
simse (Trichophorum cespitosum) und Schwarze Krahenbeere. Die oberste Probe des Profilblocks
enth&lt neben den lebenden, grinen Teilen der Torfmoose (z. B. Sohagnum rubellum) auch die zer-
kleinerten Pflanzenteile der oben aufgefiihrten VVegetation und reprasentiert somit die rezent wachsen-
de Torfmoos- und Vegetationsschicht.

Die Probenmengen der Profilschichten sind bei der hier beprobten Flache von nur etwa
20 x 20 cm? sehr Kklein. Zudem setzen sie sich hauptsachlich aus rezenten Torfmoosen bzw. schwach
bis mittel humifiziertem Sphagnum-Torf zusammen, welcher eine sehr geringe Trockendichte auf-
weist. Somit lagen zur Messung nur kleine Probenmassen vor, was die Detektion v. a. der sehr niedri-
gen spezifischen Aktivitaten von U, *®Ra-Folgern und ***Th erschwert.
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Abb. 64 zeigt die Tiefenverteilungen von RN der 22U- und ***Th-Zerfallsreihen und des “°K in lo-
garithmischer Darstellung. Die spezifischen Aktivitaten der ?°Ra-Folger *Pb und **Bi sind in etwa
10 cm Tiefe auf (7.4 £0.9) Bg/kg erhoht. In dieser Beprobungsschicht und der dartiberliegenden ist
auch 22U erkennbar, jedoch nicht auszuwerten. Die spezifischen ?°Pb-Aktivitaten weisen in 3 ... 6 cm
ein lokales Maximum von (354 + 14) Ba/kg auf. In der untersten Probe des Profilblocks steigt der
Wert auf tiber 700 Bg/kg an (Messung auf P36 verwendet: (723 + 56) Bg/kg). Der *°Pb/**Ra-Uber-
schuf3faktor betragt hier 271.

Von den Folgenukliden der ?*?Th-Reihe sind z. T. nur Tochter des **Th detektierbar (***Pb und
28T1). In den Schichten, in denen auch ?2Ac nachweisbar ist, liegt Gleichgewicht vor. Die ***Th-
Tiefenverteilung weist kein signifikantes Maximum auf, die spezifischen Aktivitaten betragen unter
3.5 Ba/kg. Im Bereich 12 ... 15 cm sind weder *®U und %*Ra, noch ?*2Th-Folger nachweisbar.

Die spezifische “°K-Aktivitat ist in der obersten Schicht maximal mit (79 + 4) Bg/kg. Unterhalb ei-
ner Tiefe von 9 cm schwankt der Wert um 21 Bg/kg.
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Das kosmogene RN "Be ist bis in 12 cm Tiefe nachweisbar (Abb. 65). Die spezifische ‘Be-Aktivi-
tat ist in der rezent wachsenden Torfmoos- und Vegetationsschicht mit (501 + 26) Bg/kg maximal und
sinkt mit zunehmender Tiefe ann&hernd exponentiell ab, wie der im Diagramm eingezeichnete Fit ver-
deutlicht.
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Die Tiefenverteilungen der kiinstlichen RN **Sb und ?**Am sind in Abb. 66 dargestellt. **Sb ist
unterhalb von 12 cm in drei Schichten mit spezifischen Aktivitaten von bis zu Uber 7 Bg/kg detektier-
bar. Uber die maximale spezifische '*Sh-Aktivitit kann keine Aussage gemacht werden, da offen-
sichtlich nicht die gesamte **°Sh-Verteilung erfaft ist. **Am ist nur in der tiefsten Schicht, d. h. ab
19 cm Tiefe, mit einem Wert von (1.9 + 0.4) Bg/kg nachweisbar.
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Abb. 67 zeigt die Tiefenverteilungen der beiden **'Cs-Anteile (lineare Darstellung). Das Maximum
des *¥'Csryn liegt mit (1131 + 62) Bg/kg in der obersten Beprobungsschicht (***Cs: (30 + 1)Bg/kg).
Die Werte fallen bis auf unter 350 Bg/kg ab, steigen jedoch in den zwei tiefsten Schichten wieder an.
B7Csaren dagegen weist durchgehend Werte kleiner 100 Bg/kg auf. Entsprechend der Auftrennung
der beiden **’Cs-Anteile iiber den Tschernobyl-Faktor nach Kap. 3.1.4 gehen in die Unsicherheit des
B37Csren die statistische MeRunsicherheit des ***Cs und die Unsicherheit des Faktors ein, in die Unsi-
cherheit des **'Cswaen die zuvor errechnete Unsicherheit des **’Csry, und die statistische MeRunsi-
cherheit des **’Cs. Im Fall des hier gezeigten Moorprofils liegen die spezifischen **’Csre-Aktivitéiten
nur geringfligig unter den gemessenen *’Cs-Werten, so daR fiir drei Schichten die errechneten Unsi-
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cherheiten des **'Cswarren groRer als der Wert sind. Die Wiederholung der Messungen auf dem MeR-
platz N38 (mit kiirzeren Mef3zeiten) unterstiitzen diese Ergebnisse, allerdings ergibt sich flr die zweite
und dritte Schicht ein umgekehrtes Bild. Bis in eine Tiefe von 12 cm ist der Nachweis des **'Csatten
somit nicht gesichert. Wie die hier nicht dargestellten MeRergebnisse der Bohrproben zeigen, ist **'Cs
bzw. "¥'Cswaren auch Uber den dargestellten Tiefenbereich hinaus bis in etwa 6.0 m detektierbar
(Schleich et al. 2000). Vergleichbar den Erklarungen zum Kleinen Kranichsee ist die ***Cs-Verteilung
auch anhand des Bohrprofils kaum zu rekonstruieren — hier ist ***Cs nur in der obersten Bohrprobe
(0 ... 20 cm) nachweisbar.
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7.2  EinfluRgroRen der Tiefenverteilungen von Radionukliden in Hochmoorbdden

Die Tiefenverteilungen der einzelnen RN stimmen in den untersuchten Hochmoorbdden in Grundten-
denzen uberein. Auf den physikalisch-chemischen Eigenschaften sowohl der Nuklide als auch der ver-
torften Substanz basierend, ergeben sich unterschiedliche Wechselwirkungen, welche zur Bindung
oder Mobilisierung der Nuklide fuhren (vgl. Géttlich 1990; Reimann u. Caritat 1998). In den vertika-
len Verteilungen spiegeln sich zudem die jeweiligen Standortbedingungen wider. Wie aus Tabelle 14
zu ersehen ist, unterscheiden sich die vier Hochmoore in ihrem Typus und damit z. B. auch in den
Né&hrstoffverhéltnissen, den hydrologischen Gegebenheiten (mooreigener Wasserspiegel und Fluktua-
tionen des Oberflachenwassers), der Zusammensetzung der rezenten Vegetation (Torfmoose und Ge-
fakpflanzen) und des daraus gebildeten Torfes sowie dem Humifizierungsgrad. Diese Faktoren kénnen
tiber die Flache eines Moorkomplexes hinweg stark variieren, z. B. zwischen den Moorstrukturen Bult
und Schlenke, und dadurch die vertikale Verteilung von Elementen im Boden deutlich beeinflussen
(z. B. Damman 1978; Dalitz u. Jensen 1994).

Auch anthropogene Eingriffe und ihre oft deutlich sichtbaren Auswirkungen auf den Boden und die
Vegetation der Hochmoore wirken sich auf die vertikale Verteilung der Elemente aus. Wird der Was-
serhaushalt durch Entwasserungsmafnahmen verandert, wie es v. a. im Georgenfelder Hochmoor und
der Schwarze Heide in der Vergangenheit geschah, so verursacht der zeitweilig niedrigere Wasser-
spiegel aerobe Umsetzungsprozesse des organischen Materials in den oberflachennahen Schichten.
Der mikrobielle Abbau der organischen Substanz (Mineralisierung) fuhrt zum Schwund des Moores
(Torfverzehr) und zur neuerlichen, d. h. sekundédren Bodenbildung. In Abhéngigkeit von der Intensitat
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der Entwasserung konnen Bodenhorizonte entstehen, wie der Vererdungshorizont im Profil des
Georgenfelder Hochmoors. Die Mooroberfldche senkt sich und v. a. die obersten Torflagen sacken zu-
sammen und verdichten (Moorsackung bzw. Moorsetzung) (Succow u. Jeschke 1986; Gottlich 1990;
Roeschmann et al. 1993; Zeitz 1997).

Vergleicht man die Lagerungsdichten (bzgl. Trockenmasse, in g/cm®) der obersten Bodenschichten
in den untersuchten Hochmooren, so zeigt sich dieser Effekt in den deutlich hoheren Werten im Be-
reich 0 ... 15 cm der Schwarzen Heide und des Georgenfelder Hochmoors (Abb. 68; fir tieferliegende
Proben, v. a. der Bohrungen, konnten keine Dichten bestimmt werden). In der Schwarzen Heide ist die
Dichte, von einem héheren Wert in etwa 12 cm Tiefe abgesehen, relativ konstant. Die Unterschiede an
den beiden anthropogen tiberpragten Moorstandorten kénnen sowohl mit der tiefergreifenden Entwas-
serung der Schwarzen Heide als auch dem im Vergleich trockeneren Standort des (inzwischen als
Hot* zu bezeichnenden) Quellmuldenhochmoors begriindet werden.
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den anderen Werten.

Im Georgenfelder Hochmoor nahern sich die Werte unterhalb des Vererdungshorizonts (Grenze in
etwa 18 cm Tiefe) denen des Kleinen Kranichsees an. In beiden Mooren konnten in dieser Tiefe
schwach bis mittel humifizierte Torfe angesprochen werden; hier passen die Lagerungsdichten gut zu
den Literaturwerten fiir WeiRtorf von etwa 0.09 g/cm® (Schachtschabel et al. 1992). Auch die Dichten
eines stiddeutschen Hochmoorprofils bewegen sich bis 40 cm Tiefe im Bereich von 0.06 ... 0.13 g/cm®
(Schick 1995).

Die Lagerungsdichten der rezenten bzw. schwach humifizierten Torfmoosschichten des intakten,
nur in Randgebieten durch Torfstiche beeinfluiten Radauer Borns liegen weit unter allen anderen
Werten bei 0.02 ... 0.03 g/cm®. Vergleichbare Werte bestimmte Liitt (1992) an den rezenten, torf-
moosdominierten Torfbildungen dreier Hochmoorreste Schleswig-Holsteins.
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Weitere Literaturangaben aus Schachtschabel et al. (1992) sind Lagerungsdichten flir Schwarztorf
von etwa 0.12 g/cm®; die Werte von Niedermooren liegen bei 0.2 ... 0.4 g/cm® und die von Mineral-
boden betragen meist >1.2 g/cm®. Im Vergleich dazu errechnen sich fiir die Horizonte der hier unter-
suchten Fichtenwaldbdden (Kap. 6) Lagerungsdichten im Bereich von ca. 0.04 ... 0.12 g/cm® (L-
Horizonte), 0.09...0.21 g/cm® (Of), 0.11...0.28g/cm*® (Oh), 0.24...0.63g/cm® (Ah) und
> 0.39 g/cm® (B) bestimmt werden.

Eine weitere wesentliche EinfluRgroRe fir die RN-Tiefenverteilung ist die Bodenaciditit. Wie in
der Diskussion der Fichtenwaldbodenprofile dargelegt, beeinfluit der pH-Wert z. B. die Bildung und
Mobilisierung metallorganischer Komplexe (Kap. 6.2). Um Aussagen zu derartigen Prozessen in den
Hochmoorbdden zu ermdglichen, wurden im Georgenfelder Hochmoor und dem Kleinen Kranichsee
die pH(CaCly)-Werte (entsprechend Kap. 3.3.6) fir die Schichten der Profilblocke, d. h. bis etwa
50 cm bzw. 26 cm, bestimmt (Anhang E.1.1 u. E.1.3; Tabelle 24).

Tabelle 24: Vergleich der pH-Werte in Boden-, Moorwasser- und Regenwasserproben an den Moorstandorten

Standort Probe Datum pH?
Georgenfelder Profilblock, Schichten bis ca. 50 cm Tiefe, pH(CaCly) 25.10.94 22..24
Hochmoor
Moorwasser, im Profilaushub nach Entnahme der tiefsten 25.10.94 29..31
Schicht (bis ca. 50 cm Tiefe) gesammelt
(Oberflachen)Moorwasser, aus geflutetem Torfstich ge- 25.10.94 ca. 3.0
schopft
(Oberflachen)Moorwasser, aus geflutetem Torfstich ge- 15.3.95 3.8
schopft ¥
Wetterstation ZG | Regenwasser (vgl. Kap. 5.1) 14.3.-2.5.95 39..43
Kl. Kranichsee Profilblock, Schichten bis ca 25 cm Tiefe, pH(CacCly) 11.7.96 2.8...3.0
Moorwasser, aus dem im Gelande enthommenen Profilblock 11.7.96 3.9
aufgefangen
Oberflachen(moor)wasser, aus Schlenke geschopft 11.7.96 5.3
Moorwasser, direkt aus dem Torfkérper entnommen 4.6.97
a) im Umkreis des Profilbeprobungspunkts (3 Proben) 39..41
b) an einem Schlenkenstandort ca. 8 m S davon (1 Probe) 43/55%

Y Die Meftemperatur betrug 20 °C (Proben aus dem Georgenfelder Hochmoor und von der Wetterstation Zinn-
wald-Georgenfeld) bzw. 22 °C (Proben aus dem Kleinen Kranichsee)

%) Die Probennahme erfolgte nach vorangegangenem Schneefall.

% Eine nach dem Setzen von fiinf Rohren in der Schlenke testweise in einen Eimer gepumpte Probe wies einen
pH-Wert von 4.3 auf (im Gelande gemessen; Mel3temperatur im Bereich 10 ... 15 °C); der im Labor bestimmte
pH-Wert des Moorwassers eines im Anschluf3 befullten Kanisters lag bei 5.5.

Die Werte von um pH 3 und darunter sind Uber den jeweils analysierten Tiefenbereich hinweg rela-
tiv konstant und bestétigen das typischerweise sehr stark bis extrem saure Milieu in ombrogenen
Hochmooren (Overbeck 1975; Succow 1988; Schachtschabel et al. 1992; AG Boden 1994; Zeitz
1997). Die Werte im Georgenfelder Hochmoor von pH 2.2 ... 2.4 liegen unter den von Bozau (1995)
1992/93 an zwei Beprobungspunkten nahe der hier beprobten Stelle in demselben Tiefenbereich be-
stimmten Werten (pH 2.7 ... 3.4 per Einstichelektrode; die pH(CaCl,)-Werte sind normalerweise nur
geringfligig, d. h. um etwa 0.2 ... 0.3 pH-Einheiten, kleiner als die per Einstichelektrode gemessenen
Werte, J. Matschullat, TU BAF, pers. Mitt. 2000). Die Werte des Kleinen Kranichsees von
pH 2.8 ... 3.0 liegen im Bereich der von Succow (1988) angegebenen Werte (pH 2.9 ... 3.6; die nied-
rigeren Werte sind dabei fur die oberflachennahen Torfschichten zu erwarten, liegen also in Einklang
mit den Daten der vorliegenden Arbeit). Derart geringe Werte unter pH 3 sind keine Seltenheit fiir
ausschlieBlich von Regenwasser gespeiste Moore, welche nach Succow (1988) bezeichnenderweise
auch ,,oligotroph-sauer” genannt werden.

Die untersuchten Moorwaésser sind ebenfalls schwach bis stark sauer, die pH-Werte liegen jedoch
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jeweils Gber denen des zugehdrigen Moorbodens (Tabelle 24; Entnahme u. Messung s. Kap. 3.3.4 u.
Kap. 3.3.6). Die Pufferkapazitit des Moorwassers ist gering, so dal} die enthaltenen Huminséuren ein
saures Milieu bewirken. Zudem liegen im Erzgebirge jedoch auch die pH-Werte des Niederschlags
teilweise an der Grenze zum stark sauren Bereich, wie die 1995 an der Wetterstation Zinnwald-
Georgenfeld gesammelten Regenwasserproben (Mittelwert pH 4.1; vgl. Kap. 5.1) sowie vielfaltige Li-
teraturwerte (LFUG 1995, 1996, 1997, 1998; Conradt u. Horstmann 1996; Matschullat u. Bozau 1996;
Matschullat et al. 2000; Zimmermann u. Zimmermann 2002) deutlich machen.

Das extrem saure Milieu der Hochmoore und ihre spezielle Vegetation bedingen sich gegenseitig.
Die starke Akkumulation organischer Substanz und die unter anaeroben Bedingungen ablaufende
Humifizierung flihren zu vergleichsweise hohen Gehalten an Huminstoffen im Moorboden. Deren
Sdurecharakter ist zu einem grofRen Teil fiir die niedrigen pH-Werte verantwortlich (vgl. Schachtscha-
bel et al. 1992; Zeitz 1997). Die charakteristischen Hochmoorpflanzen sind den niedrigen pH-Werten
angepalt bzw. fordern sie sogar noch, wie z. B. die Torfmoose (Sohagnum). Diese wichtigsten torfbil-
denden Pflanzen lebender ombrogener Hochmoore wachsen jedes Jahr einige Millimeter bis mehrere
Zentimeter in die H6he, wahrend sie nach unten durch zunehmenden Lichtabschlu3 absterben und an-
aerob vertorfen (Overbeck 1975; Géttlich 1990; Lindholm 1990; Miller 1993). Im Gegensatz zu Ge-
falpflanzen besitzen Torfmoose weder ein Wurzelsystem noch eine Cuticula, welche die lipophile
Schicht aus Cutin und Wachsen ist, die das Abschlugewebe eines Sprosses bedeckt (\Wagenitz 1996).
Ihren Bedarf an Néhrstoffen decken Torfmoose mittels lonenaustausch aus der Atmosphére, dem um-
gebenden Wasser und bereits abgestorbenen Pflanzenteilen (Overbeck 1975; Malmer 1993). Gespei-
chert werden die Néhrstoffe meist entweder in Chlorophyllizellen (N, P, K, S) oder an Austauschplat-
zen auf den Zellwanden des Sphagnum (Mg, Ca); Mikronéhrstoffe wie Fe, Cu und Zn sowie weitere
Metalle wie Al und Pb dagegen sind hauptsachlich auf der Moosoberflache in unspezifischerer Weise
(teilweise partikuldr) angereichert (Malmer 1988, 1993). Die beiden letztgenannten Mechanismen
werden als passive Prozesse angesehen. Der an der Zellwand lokalisierte Austauscher gibt bei der Ad-
sorption von Kationen aquivalente Mengen von Wasserstoffionen ab (Anschiitz u. Geliner 1954; Cly-
mo 1963; Craigie u. Maass 1966). Somit ist die hohe Kationenaustauschkapazitat der Torfmoose ei-
nerseits fiir das stark saure Milieu des Hochmoors, andererseits fur die Festlegung von Metallen mit-
verantwortlich (vgl. Brehm 1971; Pietsch 1980; Wandtner u. Létschert 1980).

Natirliche Zerfallsreihen

Die Tiefenverteilungen der natirlichen RN (inkl. “°K) in den Moorprofilen unterscheiden sich wesent-
lich von denen der untersuchten Fichtenwaldbdden. Der prinzipielle Verlauf zeigt unterschiedlich
stark erhohte spezifische Aktivitaten bzw. Aktivitatskonzentrationen in den oberflaichennahen Moor-
schichten, sehr geringe Werte im Torfkorper und unterschiedlich stark ansteigende Gehalte zum Un-
tergrund hin. Darin spiegeln sich unterschiedliche Eintragspfade der natlirlichen RN wider. Wahrend
die bodenbildenden Prozesse in Waldbdden sowohl das Ausgangsgestein als auch den Humuskdorper
wechselwirkend einbeziehen, findet die Torfbildung im Hochmoor, von der Anfangsphase der Moor-
entstehung abgesehen, unbeeinflult vom geologischen Untergrund an der Mooroberflache statt. Der
reine Hochmoorkomplex ist durch ein autonomes Wasserregime gekennzeichnet, welches ausschlief3-
lich durch Niederschlage gespeist wird. Daraus kann geschlossen werden, daf ein Grof3teil der minera-
lischen Bestandteile und Nahrstoffe — und damit auch der natiirlichen RN — der nassen und trockenen
Deposition sowie dem eingetragenen Boden- oder Pflanzenmaterial entstammen. Laut Géttlich (1990)
kénnen Mineralstoffe auch tber fortgesetzte Aufnahme durch die lebenden Pflanzen aus der darunter-
liegenden abgestorbenen, bereits vertorften Substanz in Richtung der Moorbodenoberflache transpor-
tiert werden. Die mittleren Torfschichten verarmen dabei an Mineralstoffen. Da die Pflanzen in der
frihen Phase der Moorentstehung direkt auf dem mineralstoffreichen Untergrund (Mineralboden oder
Mudden) wachsen, kdnnen sich somit urspriinglich von dort stammende Mineralbestandteile in den
jeweils oberflachennahen Torflagen ansammeln. Unabhangig davon, ob ein derartiger weiterreichen-
der vertikaler Transport auch fir die Nuklide der natirlichen Zerfallsreihen stattfindet, kann von einer



Moorbodenprofile 151

direkten Beeinflussung der Basis des Torfkdrpers durch den geologischen Untergrund ausgegangen
werden.

Die Maxima von **U, **Ra-Folgern (ohne #°Pb, s. nachfolgende Diskussion) und ***Th-Folgern
stimmen in ihrer Position innerhalb eines Profils im wesentlichen (iberein. An den trockeneren bzw.
anthropogen stérker beeinfluiten Beprobungsorten, dem Georgenfelder Hochmoor und der Schwarzen
Heide, deuten die Verteilungen auf eine starkere Akkumulation der RN in den durch Bodenbildung
umgewandelten Bereichen hin. Die Maxima liegen hier in den oberflachennahen Schichten bis 5 cm;
auffallig sind die deutlich iiberhdhten spezifischen **U-Aktivitaten (etwa 20 Bg/kg). Die Messungen
aus dem Ubergang Vererdungshorizont-Torf des Georgenfelder Hochmoors (7a u. 7b; vgl.
Abb. 46 ff.) in etwa 18 cm Tiefe deuten eine zusatzliche Erhohung der spezifischen Aktivitten von
28U, #°Ra- und ®*Th-Folgern, “K und auch **'Cs im unteren Bereich des Vererdungshorizonts an.
Der urspriingliche Torf ist hier durch sekundére aerobe Zersetzung vererdet, das braun-schwarze Sub-
strat ist von kriimeligem Geflige. Die dartiberliegenden Beprobungsschichten dagegen sind stérker von
neuerlicher Torfbildung und der Durchwurzelung durch GeféaRpflanzen beeinflult. Die hochste Trok-
kendichte findet sich in etwa 10 cm Tiefe (Abb. 68). Im tiefsten Bereich dieses ,,begrabenen Verer-
dungshorizonts* (Succow 1988) ist eine Anreicherung der RN verstandlich.

Im intakten Hochmoor Kleiner Kranichsee liegen die Maxima in vergleichsweise groRerer Tiefe,
die spezifischen Aktivitdten und v. a. die Aktivitdtskonzentrationen sind geringer (ahnliche Tendenzen
deuten sich auch in den RN-Verteilungen des Radauer Borns an, Abb. 64). Dies konnte, unter Annah-
me von vergleichbarem Eintrag in die erzgebirgischen Moore und Immobilitat der Nuklide, eine Folge
hoherer Wachstumsraten des torfmoosdominierten Bewuchses (vgl. Malmer 1993) und damit einer
starkeren ,,Verdlnnung® der eingetragenen Quantitaten sein. Weitere mogliche EinfluRgroBRen sind
Wasserspiegelschwankungen oder eine Aufkonzentration der Elemente in den Wurzeln bestimmter
Geféal3pflanzen (z. B. des tief- und starkwurzelnden Scheidigen Wollgrases, vgl. Overbeck 1975) in
diesem Tiefenbereich (s. u.).

Als grundlegende Ursache der stark erhdhten Konzentrationen nattrlicher RN im oberflachennahen
Bereich der Moorprofile sind jedoch die anthropogen verursachten Eintrage anzusehen. Dazu gehdren
die hohere Freisetzung terrestrischer Staube als Folge von Rodungen und durch Bergbautétigkeiten
und die Zunahme der Emissionen, z. B. durch die Verwendung von Braunkohle zur Energiegewinnung
und als industrieller Rohstoff. Fiir die exponierten Regionen des Erzgebirgskamms und des Hochhar-
zes spielt hierbei v. a. der atmosphérische Ferntransport eine Rolle (vgl. Kap. 5.2). Obwohl die heutzu-
tage meist unter Naturschutz gestellten Hochmoore inzwischen von lokalen Quellen industriellen
Stoffeintrags weitgehend unbeeinfluf3t sind, machen sich die Luftschadstoffeintrdge in den Moor- und
umgebenden Walddkosysteme dennoch stark bemerkbar, z. B. in Form von Fichtensterben oder Na-
delvergilbung (V. Geyer, Forstrevier Holzhau, pers. Mitt. 1996).

Tendenziell vergleichbare Tiefenverteilungen in Hochmooren weisen auch die im wesentlichen an-
thropogen eingebrachten Schwermetalle auf — je nach Mobilitat ist die Konzentrationserhdhung im
oberflachennahen Bereich dabei mehr oder weniger stark ausgepragt (Damman 1978; Dalitz u. Jensen
1994; Bozau 1995). Dies wird u.a. dem EinfluR von Wasserspiegelfluktuationen und dem damit
wechselnden aerob-anaeroben Milieu zugeschrieben (vgl. Diskussion #°Pb) (Damman 1978; Dalitz u.
Jensen 1994). Ob in den RN-Tiefenverteilungen ein zeitlicher Gang des Eintrags von z. B. Braunkoh-
leaschen aus dem bohmischen Becken erkennbar ist (vgl. Kap. 5.1 u. Kap. 5.2), kann im Kontext der
in Kap. 7.3 dargestellten Datierungsergebnisse diskutiert werden (Abb. 71, Abb. 72 u. Abb. 70). Die
Maxima der Tiefenverteilungen von U, den **Ra- und ***Th-Folgern im Profil des Kleinen Kranich-
sees beispielsweise liegen in etwa 12 ... 15 cm Tiefe. Anhand von *°Pb-Datierungen (deren Giiltigkeit
auch anhand anderer Datierungsmethoden Uberprift wurde) wurden die entsprechenden Moorschich-
ten den Jahren um 1943 und 1958 zugeordnet. Informationen zu entsprechenden, deutlich erhéhten
Immissionen in das Untersuchungsgebiet innerhalb dieser Zeitraume liegen hier jedoch nicht vor, bzw.
eindeutige Zusammenhange sind nicht ersichtlich (V. Geyer, Forstrevier Holzhau, pers. Mitt. 1998).
Auch Dalitz u. Jensen (1994) konnten in Untersuchungen der Schwermetallverteilungen in Mooren
des Hochharzes keinen schliissigen chronologischen Zusammenhang zwischen dem Alter der Torf-
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schichten (basierend auf pollenanalytischen Datierungen) bzw. den Immissionsverhaltnissen zur Zeit
der Bildung der Torfschichten und den darin befindlichen Schwermetallanreicherungen nachweisen.
Die Autoren schlielen daraus auf eine Verlagerung der Metalle (Pb, Cd, Cu, Zn) in den untersuchten
Moorbdden seit der urspriinglichen Deposition. Eine Ubereinstimmung zwischen den Tiefenverteilun-
gen verschiedener Schwermetalle (Pb, Sh, As) und der zeitlichen Einordnung der Torfschichten bzw.
entsprechender, historisch belegter Emissionen dagegen erkennen Shotyk et al. (1996, 1998) in den
Profilen eines ombrogenen Hochmoors (Juragebirge, Schweiz).

Inwieweit die Gehalte naturlicher RN des Bewuchses, d. h. sowohl der Gefa3pflanzen als auch der
rezenten Torfmoosabschnitte, durch Pflanzenaufnahme aus den vertorften oberflachennahen Schichten
erhohter Konzentrationen stammen, ist anhand der hier durchgefiihrten Untersuchungen nicht zu kla-
ren. In der Vegetationsschicht ist 22U nur im Georgenfelder Hochmoor nachweisbar, die ?*Ra-Folger
und die Folgenuklide der ?**Th-Zerfallsreihe sind dagegen in allen Oberflachenproben detektierbar
(samtliche Age, <5 Ba/kg). Dabei ist, im Vergleich zu den Werten im Moorboden, keine Erhéhung
der Werte in den Vegetationsproben feststellbar. Es kann davon ausgegangen werden, daf? der atmo-
sphérische Eintrag eine wesentliche Rolle flr die Elementgehalte der Vegetationsschicht spielt — die
hier untersuchten Proben sind nur getrocknet, so daR z. B. anhaftender Staub mitgemessen wurde. Wie
Untersuchungen an Torfmoosen zeigen, verbleiben auch vom anhaftenden Wasser herriihrende Mine-
ralstoffe nach der Trocknung an den Pflanzen (Brehm 1968, 1971; Overbeck 1975). Besonders kleine,
dicht beieinanderstehende Bulttorfmoose wie z. B. Sohagnum fuscum haben die Fahigkeit, auch in ver-
gleichsweise groferer Entfernung vom mooreigenen Wasserspiegel weiterzuwachsen, indem durch
Kapillarwirkung zwischen den Blattchen, Astchen und Stammchen das benétigte Wasser angehoben
wird (Overbeck u. Happach 1957; Lindholm 1990). Dieser torfmoostypische Transportmechanismus
flr Mineralstoffe wie K kdnnte auch andere Substanzen — kleinere Schwebstoffe, Kolloide oder geld-
ste lonen — in Richtung der Kdpfchen verlagern.

Ein Transfer der RN der natlrlichen Zerfallsreihen aus dem Boden in die Vegetation ist nicht aus-
zuschlieRen. Die Aufnahme bzw. Absorption von Metallen durch Pflanzen ist relativ gut untersucht.
Als MaR fir die Aufnahme aus dem Boden in die Pflanze werden oft Transferfaktoren, zumeist als
einheitenloses Konzentrationsverhaltnis Pflanze/Boden, errechnet; fir U, Th, Ra und Pb kdnnen z. B.
Sheppard u. Evenden (1988), Linsalata et al. (1989) und Sam u. Eriksson (1995) genannt werden. Die
physiologischen Grundlagen moglicher Aufnahmemechanismen fur Schwermetalle allgemein bzw. fur
U, Th und Ra im speziellen sind jedoch bislang noch nicht ausreichend geklart (Ibrahim u. Whicker
1988; Sheppard u. Evenden 1988; Linsalata et al. 1989; Streit u. Stumm 1993; Sam u. Eriksson 1995).
Generell sind U und Th, wie auch Pb, in Pflanzen u. a. aufgrund von Adsorption an Zellwanden nur
begrenzt mobil, woraus oft héchste Elementkonzentrationen an den Wurzeloberflachen sowie mit zu-
nehmender Pflanzenhéhe abnehmende Konzentrationen im Pflanzengewebe resultieren (Sheppard u.
Evenden 1988). Untersuchungen von Linsalata et al. (1989) und Sam u. Eriksson (1995) an einer Viel-
zahl von Gemuisearten weisen darauf hin, dal sowohl die einzelnen Pflanzenarten als auch verschiede-
ne Pflanzenteile Ra in unterschiedlichem MaRe akkumulieren. Die Ra-Aufnahme wird u. a. durch die
jeweiligen Eigenschaften des Standorts (d. h. des Bodens, Mikroklimas etc.) beeinfluf3t, so daf} der Ra-
Gehalt im Boden selbst nur einen von mehreren Faktoren flr den Transfer in die Pflanze darstellt
(Sheppard u. Evenden 1988; Sam u. Eriksson 1995). Linsalata et al. (1989) beobachteten eine bevor-
zugte Pflanzenaufnahme von Ra im Vergleich zu Th (d. h. zweier Elemente unterschiedlicher stabiler
Oxidationsstufen, +2 bzw. +4). Dabei nehmen die Konzentrationen des Ra (wie auch der Aktiniden) in
verschiedenen Pflanzenteilen i. allg. in der Reihenfolge Wurzeln > Stdmme/Stengel und Blatter > Sa-
men und Friichte ab. Sam u. Eriksson (1995) schlieRen aus ihren Ergebnissen sowie weiteren Referen-
zen, dal’ die Endodermis der Wurzeln einen naturlichen Diskriminierungsmechanismus fiir aus dem
Boden stammendes Ra aufweisen konnte. Die in Kap. 6.2 angesprochenen Untersuchungen von C.
Brackhage (TU Dresden, pers. Mitt. 1999) unterstiitzen diese Theorie, lassen jedoch keinen entspre-
chenden Mechanismus fir Th erkennen. Da zu letztgenanntem Projekt keine detaillierten Informatio-
nen vorliegen, kann nicht entschieden werden, ob der Befund fiir Th im Widerspruch zu den oben auf-
gefiihrten Ergebnissen von Sheppard u. Evenden (1988) und Linsalata et al. (1989) steht. Prinzipiell
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konnte eine Akkumulation des Ra bzw. der Aktiniden in den Wurzeln von Gefal3pflanzen eine mogli-
che Erklarung fur die hier beobachteten erhohten spezifischen Aktivitaten in den oberflachennahen,
von Durchwurzelung beeinfluten Bereichen der untersuchten Profile im Georgenfelder Hochmoor,
der Schwarzen Heide, und auch dem Kleinen Kranichsee sein.

Im eigentlichen Torfkdrper der Hochmoore sind die RN nur in sehr geringen Konzentrationen de-
tektierbar (Ape,(*°U) < 4 Ba/kg, Age.(**°Ra-Folger) < 3.5 Bg/kg, Age(*’Th-Folger) <2 Bg/kg) bzw.
liegen unter der jeweiligen Nachweisgrenze. Im Profil Georgenfelder Hochmoor fallen die Werte an
der Untergrenze des Vererdungshorizonts zum Torf hin deutlich ab. Die geringen Konzentrationen im
Torf kdnnten mit einem relativ geringen Eintrag auf die jeweilige Mooroberflache in der weiter zu-
rickliegenden Vergangenheit — vor und in der Anfangsphase der Besiedlung der umliegenden Gebiete
— und einer anschlielenden Bindung immobiler Nuklide (z. B. Pb-Verteilungen in Sheppard u. Even-
den 1988 und Shotyk et al. 1998) bzw. einer starken Verdiinnung mobiler Nuklide im Torfkorper
(z. B. ®¥'Cs, MacKenzie et al. 1997) erklart werden. Im Vergleich zu den oberflachennahen Schichten
deutlich verringerte Elementkonzentrationen im Torfkorper konnten auch Damman (1978), Dalitz u.
Jensen (1994) und Bozau (1995) fur Schwermetalle wie Cd, Cu und Zn nachweisen.

Organische Boden, und im speziellen huminstoffreiches Bodenmaterial wie Torfe, sind prinzipiell
sehr effektiv darin, sowohl Pb (vgl. Kap. 6.2) als auch U und Th zuriickzuhalten (Nash et al. 1981;
Sheppard u. Evenden 1988). Die Anreicherung des U in Huminstoffen wird hauptsachlich der U-Fi-
xierung mittels Kationenaustausch und Adsorption, in der Form von Uranylhumaten oder Uranylfulva-
ten, zugeschrieben (Gascoyne 1992). Es wird davon ausgegangen, dal® Th noch stirkere Komplexe mit
den einzelnen Huminstofffraktionen bildet als U (Nash et al. 1981; Choppin 1988, 1999; Buckau
1991). Wie die Vergleiche von Literaturwerten in Choppin (1988, 1999) und Buckau (1991) zeigen,
kann die Stabilitatskonstante des Komplexes eines Aktinids mit einer Fulvosdure wesentlich kleiner
sein als die mit einer Huminsdure desselben Ursprungs (z. B. desselben Seesediments). Fir die hier
vorliegenden niedrigen pH-Werte um pH 3 und darunter sind die Uranylhumate als unldslich, d. h.
ausgefallt, die Uranylfulvate dagegen als I6slich anzunehmen (vgl. Gascoyne 1992; Schachtschabel et
al. 1992). Humin- und Fulvosauren (bzw. deren Komplexe mit z. B. Aktiniden) zeigen eine hohe Affi-
nitat fur sowohl organische als auch inorganische Oberflachen (Nash et al. 1981; Ramsay 1988; Lieser
et al. 1991; Schachtschabel et al. 1992; Choppin 1999). Die Assoziation der Fulvo- und Huminsaure-
Aktiniden-Komplexe mit Sedimenten wird dabei hauptséchlich physikalischer Adsorption zugeschrie-
ben; ebenfalls gebildet werden kénnen Komplexe, in denen Carbonsauregruppen als Briickenliganden
dienen, v. a. bei hohen Konzentrationen von entweder Carbonaten oder Huminsauren (Lieser et al.
1991). Da die spezifische Oberflache von Béden u. a. mit dem Gehalt organischer Substanz steigt
(Schachtschabel et al. 1992), kann prinzipiell eine starken Sorption der Huminstoff-Aktiniden-
Komplexe an Hochmoortorfen erwartet werden.

Im Zusammenhang mit Untersuchungen zur Verteilung von Schwermetallen (Pb, Cd, Cu, Zn) in
Mooren des Hochharzes gehen Dalitz u. Jensen (1994) von einer Remobilisierung der Schwermetalle
— in Form von Fulvosdure-Metall-Komplexen — in begrenztem Umfang aus. Dies wird begriindet mit
einer steten Zufuhr niedermolekularer, mobiler Fulvosduren aus den obersten Torfschichten der Ver-
moorungen, wobei erwartet wird, dal die geringere Humifizierung der Schichten einen (im Vergleich
zu den tieferen, starker humifizierten Schichten) héheren Gehalt an Fulvosduren nach sich zieht; in
diesem Zusammenhang wird auf Rump et al. (1977) verwiesen. Rump et al. (1977) schreiben der
»Vertorfungszone“ (in ca. 5 cm Tiefe des Torfprofils eines Hochmoors der Rhon) einen relativ hohen
Fulvoséureanteil zu und schlielen eine aufwértsgerichtete Wanderung einer gewissen Menge an
Schwermetallen aus dieser Zone nicht aus, weisen aber darauf hin, daR eine entsprechende Verlage-
rung aus tiefergelegenen Zonen nicht méglich zu sein scheint. Laut Schachtschabel et al. (1992) fiihrt
die fur das Hochmoor typische abiotische Humifizierung generell vorwiegend zur Bildung niedermo-
lekularer Verbindungen wie Fulvosduren; genauere Angaben zu den sich daraus ergebenden Anteilen
der einzelnen Huminstofffraktionen in typischen Moorbdden bzw. Torfen unterschiedlicher Humifi-
zierungsgrade werden jedoch nicht gemacht. EI-Daoushy (1988) entsprechend kann die Fulvoséure-
fraktion in ,,schwach zersetztem* Torf bis zu 20 % betragen. Bridgham et al. (1998) bestimmten die
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Huminstofffraktionen ,,schwach zersetzten” Hochmoortorfs (Zersetzungsgrad nach v. Post: H 3) zu
etwa 72 % Huminen, 11 % Fulvosduren und 17 % Huminsduren (Mittelwerte von jeweils fiinf Profilen
aus funf Hochmooren; Minnesota, USA). In diesem Zusammenhang ist anzumerken, dal es laut
Schachtschabel et al. (1992) problematisch wére, von ,,Zersetzungsgrad* anstatt von ,,Humifizierungs-
grad“ zu sprechen, da auch bei geringem Humifizierungsgrad ein hoher Streuanteil vollstandig abge-
baut sein kann, z. B. bei WeiRtorf durchaus 40 %, und zwar vor allem Zellinhaltsstoffe. Zu bertck-
sichtigen ist zudem, daf} im Torf im Prinzip jeweils der Humifizierungszustand konserviert wird, in
dem das torfbildende Material in die wassergesattigten, reduzierenden Tiefenbereiche geraten war
(Géttlich 1990; vgl. Kap. 3.3.1). Schwacher und starker humifizierte Bereiche kdnnen sich somit tber
die Tiefe hinweg abwechseln. Es ist fraglich, ob und inwieweit sich in diesen Bereichen variierender
Humifizierungsgrade jeweils auch ein unterschiedliches Huminduren/Fulvoséuren-Verhéltnis erhalten
kann; den Untersuchungen von Rump et al. (1977) nach kénnen die Verhaltnisse der Huminstofffrak-
tionen mit der Tiefe jedoch durchaus variieren. Die (plausible) Annahme einer fortschreitenden Poly-
merisation der Huminstofffraktionen in tieferliegenden Torfschichten (woraus ein steigender Anteil an
Humins&uren resultieren wirde) beispielsweise scheint der genannten Konservierung des jeweiligen
Humifizierungsgrades der Torfschichten zu widersprechen. In oberfldchennahen, aufgrund von z. B.
starker wechselnden Moorwasserstdnden starker humifizierten Torfschichten dagegen ist ein hoherer
Anteil an Huminsduren denkbar; es ist jedoch nicht klar, ob sich dieses hohere Huminsauren/Fulvo-
sauren-Verhéltnis im Verlauf des weiteren Moorwachstums prinzipiell erhalten kénnte.

Erst zum geologischen Untergrund hin steigen die spezifischen Aktivitdten wieder an (s. Profile
Georgenfelder Hochmoor, Schwarze Heide). Die Werte der tiefsten Bohrproben sind im Vergleich
zum Torfkdrper deutlich erhoht, meist auch héher als die lokalen Maxima in den oberflachennahen
Schichten. Wie stark und weitreichend der geogene Einflu® im Torfkorper ist, hangt u. a. von den RN-
Gehalten im Gestein, der stofflichen Zusammensetzung und Beschaffenheit der direkt aufliegenden
Bodenlagen (z. B. Gesteinszersatz) und des Torfkdrpers sowie den hydrologischen Gegebenheiten,
v.a. am Moorgrund, ab. Im Georgenfelder Hochmoor beispielsweise erwiesen sich die direkt dem
Torf unterliegenden oberen Bereiche des Teplitzer Quarzporphyrs als verwittert und als Tonhorizont
ausgepragt (vgl. Rudolph u. Firbas 1924; Stebich 1995). Die durchgefiihrten Untersuchungen ermogli-
chen nur ansatzweise Aussagen zu den Akkumulations- und Transportprozessen am Moorgrund. Das
direkt auf dem anstehenden Gestein liegende Bodenmaterial konnte mit dem Moorkammerbohrer
meist nicht vollstandig erfalit werden, u. a. aufgrund der Bohrschnecke an der Kammerspitze. Zudem
ist jeweils mindestens die Halfte des Kammermaterials nétig, um eine ausreichende Probenmenge fur
die y-spektrometrischen Untersuchungen zu erhalten (sofern nicht mehrere Parallelbohrungen verglei-
chend angesprochen und beprobt werden, wie im hier nicht dargestellten Bohrprofil des Radauer
Borns); dies schliefit auch eine weitergehende, der bodenkundlichen Horizontansprache entsprechende
Untergliederung der Proben aus. Die untersuchten Bohrproben umfassen somit unterschiedlich lange
Tiefenbereiche (vgl. Kap. 7.1), und ein direkter Vergleich der Beprobungsabschnitte ist nur bedingt
moglich. So sind z. B. die spezifischen Aktivitaten der *Th- und **Ra-Folger und v. a. des ?*U in der
tiefsten Bohrprobe des Georgenfelder Hochmoors mit einer Kernldnge von 50 cm (Endtiefe 220 cm)
groRer als in der entsprechenden Probe der Schwarzen Heide mit einer Kernldnge von nur ca. 23 cm
(Endtiefe 180 cm). Mdgliche SchluBRfolgerungen wéren die Annahme eines stérkeren bzw. héher rei-
chenden Einflusses des Untergrundgesteins im Georgenfelder Hochmoor, héhere Gehalte der genann-
ten RN in diesem Gestein oder eine starkere Akkumulation der RN im entsprechenden Gesteinszer-
satz. Eine derartige Tendenz, beziglich der Gehalte im Gestein, ware aus den Literaturwerten fir Sau-
re Vulkanite und Metagranitoide Sachsens (Kardel 1996; vgl. Abb. 1) jedoch nur fiir Th zu erkennen,
die U-Werte stimmen weitestgehend tberein.

Die spezifischen ®U- und ***Th-Aktivitaten der Gesteinsprobe (Teplitzer Quarzporphyr, Georgen-
felder Hochmoor) von (132 + 7) Bg/kg und (215 + 1) Bg/kg liegen Uber den in Abb. 1 dargestellten
arithmetischen Mittelwerten saurer Vulkanite Sachsens von (68 = 31) Bg/kg und (114 + 45) Ba/kg
(Daten nach Kardel 1996). Der Stichprobenumfang fiir diesen Gesteinstyp betragt jedoch nur n = 20.
Wie die Minimal- und Maximalwerte von 36 Bg/kg und 136 Ba/kg (**®U) sowie 65 und 231 Bg/kg
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(**Th) erkennen lassen, kann derselbe Gesteinstyp regional (und auch lokal) stark variierende Ele-
mentgehalte aufweisen (vgl. auch Haupt- und Spurenelemente in den Hauptgesteinstypen des Erzge-
birges in Pélchen et al. 1987). Da es sich bei der Gesteinsprobe um auferhalb des Hochmoors aufgele-
senes Material handelt, ist nicht gesichert, daR8 die RN-Gehalte denen des geogenen Untergrunds unter
dem Moorkdrper entsprechen. Aus demselben Grund kdnnen auch die Literaturwerte fir Metagrani-
toide nur bedingt mit den untergrundnahen Werten des Bohrprofils der Schwarzen Heide verglichen
werden. Die Entnahme und Messung sowohl einer geeigneten Gesteinsprobe als auch einer dem Un-
tergrund direkt aufliegenden Bodenprobe — auch als Ergédnzung der vom LfUG Freiberg durchgefihr-
ten moorstratigraphischen Untersuchungen (vgl. Kap. 7.3 u. Seifert 1997) — waére hier wiinschenswert.

Ein aussagekraftigerer Vergleich der RN-Gehalte in den tiefsten Torfproben mit den gemessenen
bzw. aus der Literatur entnommenen Werten des geologischen Untergrundgesteins wére u. U. Uiber die
volumenbezogenen Aktivitatskonzentrationen moglich. Da die schilende Wirkung des Moorkammer-
bohrers jedoch das Bodengefiige zerstort, ist die Lagerungsdichte des Torfes nicht zu bestimmen, so
dal in diesen Tiefen nur die massebezogenen spezifischen Aktivitaten vorliegen. Dennoch sind diese
Werte aufschlufRreich, auch im Zusammenhang mit den festgestellten Ungleichgewichten innerhalb
der Zerfallsreihen. In den tiefsten Bohrproben aus dem Georgenfelder Hochmoor und der Schwarzen
Heide besteht ein starkes Ungleichgewicht zwischen U und den **°Ra-Folgern. Die “*U/**Ra-
Aktivitatsverhaltnisse betragen 6.3 bzw. 3.7 in der jeweils untersten Probe und weisen auf eine relative
Anreicherung des ?*®U in den untergrundnahen Torfschichten hin; zudem tbersteigen auch die spezifi-
schen #°Pb-Aktivitaten die Werte der °Ra-Folger (*°Pb/**°Ra-Aktivitatsverhaltnis: 4.2 bzw. 1.9). In
der Gesteinsprobe (Georgenfelder Hochmoor, s. 0.) dagegen ist ein derartiges Ungleichgewicht nicht
zu finden. Auch die **?Th-Folger liegen in den Torfproben beider Moore und im Gestein im Gleich-
gewicht vor. Vergleicht man die tiefste Bohrprobe des Georgenfelder Hochmoors mit der Gesteins-
probe, so fallt auf, daR der *®U-Wert im Torf weit iiber dem Gesteinswert liegt, wohingegen es fiir die
?%Ra- und #*Th-Folger genau umgekehrt ist. Daraus kénnte ebenfalls auf eine relative Anreicherung
des U im Torf geschlossen werden (ausschlaggebend bei dieser Betrachtung sind die Verhaltnisse,
ein direkter Vergleich der spezifischen Aktivitaten von Gestein und Torf dagegen ist kritisch zu be-
trachten; s. 0.). Eine derartige Folgerung wird unterstitzt durch vielfaltige Beispiele fir die Akkumu-
lation von U in organischen Sedimenten wie Braunkohlen und Torfen aus dem Grundwasser oder U-
reichem Untergrundgestein bzw. Gesteinszersatz (z. B. Sheppard u. Evenden 1988; Gascoyne 1992;
Choppin 1999).

Das folgende Szenario ist hierbei vorstellbar: Im Zersatz des Untergrundgesteins bzw. in den auf-
liegenden Boden, welche einem in der Entstehung befindlichen Moor zugrunde liegen (im Kammge-
biet des Osterzgebirges vorwiegend skelettreiche Verwitterungsbdden), kénnen v. a. langerlebige RN
aufgrund der unterschiedlichen physikalischen und chemischen Eigenschaften und in Abhéangigkeit
von den Halbwertzeiten der einzelnen Nuklide der Zerfallsreihen von ihren Mutternukliden fraktio-
niert werden (in der 2®U-Zerfallsreihe z. B. Fraktionierung zwischen 2°Th und %*U bzw. *®U, oder
zwischen “®Ra und #°Th) (vgl. Koide et al. 1973; Széghy u. Kish 1978; Megumi 1979; Gascoyne
1992; Osmond u. lvanovich 1992; Bunzl et al. 1994b). Denkbar ist, dafl mobilere Elemente, in Abhén-
gigkeit von den jeweiligen hydrologischen Bedingungen, in den neu aufwachsenden Torfkorper dif-
fundieren oder von Wasserstromungen im Moor transportiert werden. Auch die in der Moorneubil-
dung wurzelnden GefalRpflanzen kdnnen dabei eine Rolle spielen, sowohl durch Wurzeltatigkeiten als
auch selektive Aufnahme von Spurenelementen (z. B. U-Anreicherung im Wurzelbereich, s. 0.). Zu
Beginn der Moorbildung kann von vorwiegend aerobem Milieu und oxidierenden Bedingungen aus-
gegangen werden, unter denen beispielsweise U (als sechswertiges Uranylion UO,** bzw. entspre-
chender Uranylkomplexe, je nach physikalisch-chemischem Milieu und Anionenangebot) noch we-
sentlich mobiler ist als in dem anaeroben, stark sauren Milieu des aufwachsenden Hochmoors (Gott-
lich 1990; Gascoyne 1992; Osmond u. lvanovich 1992; Schachtschabel et al. 1992; Reimann u. Caritat
1998). Folglich konnte U in walrigem Medium verlagert werden, z. B. von hohergelegenen Randbe-
reichen zum Zentrum des jungen Moores hin, wéhrend sowohl Th und Ra unter den urspriinglich oxi-
dierenden Verhéltnissen immobilisiert vorliegen. Das Uberwiegend als vierwertiges Kation vorkom-



156 Kapitel 7

mende Th ist sowohl unter oxidierenden als auch reduzierenden Bedingungen kaum Igslich und relativ
immobil. Ra, welches stark an Tonminerale adsorbiert, konnte im Gesteinszersatz zuriickgehalten
werden (s. auch Kubach u. Weigel 1977). Mit Eintreten der Wasserséttigung, unter den reduzierenden
Verhaltnissen der Moorbildung dagegen ist Ra léslich und wesentlich mobiler, wéahrend U als vierwer-
tiges lon ausféllt (vgl. Kubach u. Weigel 1977; Gascoyne 1992; Osmond u. lvanovich 1992; Reimann
u. Caritat 1998). Die mit fortschreitender Moorbildung einhergehenden Humifizierungsprozesse und
somit verstarkte Produktion von Huminstoffen wiederum resultieren u. a. in der Komplexierung von U
und Th mit Humin- und Fulvosduren und entsprechender (Im)Mobilisierung (s. 0.). Ra kdnnte somit
innerhalb des Moores oder, iber lange Zeitradume hinweg, sogar aus dem Moorkdrper heraus transpor-
tiert werden. Wenngleich die Halbwertzeit des *°Ra von 1600 a in geologischen Zeitraumen betrachtet
kurz ist, 1863t sie doch, im Vergleich zu dem Alter der Moore, Verlagerungsprozesse zu. Zu Beginn der
Moorbildung vorliegendes *°Ra ist inzwischen zwar schon weitestgehend zerfallen, das RN wird je-
doch dort, wo #**U vorliegt, kontinuierlich nachproduziert. Im Verlauf der mehrere tausend Jahre dau-
ernden Moorbildung — fur das Georgenfelder Hochmoor werden > 5000 a angegeben (Stebich 1995;
Mdiller u. Uhlig 1997) — kénnen die Nuklide somit aufgrund ihrer unterschiedlichen chemischen Spe-
ziationsformen und Bindungsmechanismen wie Adsorption, lonenaustausch und Komplexierung sehr
unterschiedlichen Transport- und Verlagerungsprozesse unterworfen gewesen sein. In diesem Zusam-
menhang ist auch anzumerken, daB selbst im Hochmoor mit einer geringen Wasserbeweglichkeit zu
rechnen ist (vgl. Overbeck 1975; Gottlich 1990; Dalitz u. Jensen 1994). Diese ist u. a. von der Torfart
und der Torfdichte sowie dem Humifizierungsgrad abhangig und beeinfluBt vertikale (hauptséchlich
abwarts gerichtete) als auch horizontale Transportprozesse mobiler Substanzen. Auch die Hangnei-
gung des Moores scheint eine Rolle zu spielen. Eine Beeinflussung hdhergelegener Torfbereiche
durch den Untergrund wird weitgehend durch den Wasserdruck verhindert, der von der Oberflache
ausgehend zu den Randbezirken und nach unten weist.

Ungleichgewichte in den Zerfallsreihen finden sich nicht nur am Moorgrund, sondern auch in den
oberflachennahen Schichten und dem Torfkorper (vgl. Ergebnisdarstellung, Kap. 7.1). In den Profilen
des Georgenfelder Hochmoors und der Schwarzen Heide betragt das *®U/*°Ra-Aktivitatsverhaltnis im
28J-Maximum etwa 2.6 bzw. 1.7. Das Profil der Schwarzen Heide legt dabei eine Verlagerung des
22Ra mit der Tiefe nahe: Wihrend in den oberen 7 cm ein relativer 22U-Uberschuf besteht, iberwie-
gen darunter durchgehend bis 20 cm die **Ra-Folger. Ein Vergleich der Inventare des ®U und der
?2%Ra-Folger im Tiefenbereich 0 ... 20 cm zeigt zudem eine sehr gute Ubereinstimmung der Werte
(380 ... 390 Bg/m?). Aufgrund der zuvor diskutierten hoheren Ra-Mobilitat bzw. U-Festlegung unter
reduzierenden Verhdaltnissen ist dieser Erklarungsansatz somit durchaus plausibel. In den Tiefenvertei-
lungen des Profils aus dem Kleinen Kranichsee ist kein derartiges Ungleichgewicht zu beobachten.
Die Verteilungen des Radauer Borns lassen entsprechende Betrachtungen nicht zu, da ?*®U in den un-
tersuchten Profilschichten unterhalb der jeweiligen Nachweisgrenze liegt.

Geringfiigige Ungleichgewichte in der ?*2Th-Zerfallsreihe sind in einzelnen Schichten der Profile
aus dem Georgenfelder Hochmoor, der Schwarzen Heide und dem Kleinen Kranichsee erkennbar. In
der obersten Moorschicht des Georgenfelder Hochmoors sowie drei weiteren oberflachennahen Profil-
proben (max. 15cm Bodentiefe, d.h. oberhalb des Ubergangsbereichs Vererdungshorizont—
Torfkorper) betragt das “®Th/??®Ra-Aktivitatsverhaltnis maximal 1.3. Die direkt unter dem Uber-
gangsbereich anschlieBende Torfprobe (ca. 22 ... 27 cm Bodentiefe) weist jedoch ein **Th/**’Ra-
Aktivitatsverhaltnis von 2.9 auf. Ebenfalls nur sehr geringe *Th/*®Ra-Aktivitatsverhaltnisse von ma-
ximal 1.2 zeigen mehrere Proben des Profils der Schwarzen Heide. Einzig die Bohrprobe aus ca.
58 ... 83 cm Bodentiefe weist ein Verhéltnis von 2.7 auf, fir die darunterliegende Bohrprobe (bis
knapp 110 cm) kann das Aktivitatsverhaltnis nicht errechnet werden, da *Ac nicht detektierbar ist.
Dies ist auch der Fall fiir zwei Proben des Profils aus dem Radauer Born, in denen nur ?*Th-Folgenu-
klide nachweisbar sind. In der oberste Schicht des Kleinen Kranichsees dagegen dominiert “®Ac
(**®Th/**®Ra-Aktivitatsverhaltnis: 0.53). Plausible Ursachen fiir die beobachteten Ungleichgewichte
sind die zuvor diskutierten unterschiedlichen Beweglichkeiten von Ra und Th in den Moorschichten
aeroben und anaeroben Milieus und eventuell auch Unterschiede in der Pflanzenaufnahme und Pflan-
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zenakkumulation der Elemente. Aufgrund der vergleichsweise kurzen Halbwertzeiten der ***Th-Folger
sind Ungleichgewichte in der **Th-Zerfallreihe prinzipiell Prozessen zuzuschreiben, welche in relativ
kurzen Zeitrdumen — z. B. in (jungen) Meeres- und Seesedimenten oder Mooren (,,organische Sedi-
mente*) — ablaufen (vgl. Koide et al. 1973; Klos u. Schoch 1993; Chen u. Huh 1999; Ribeiro et al.
2001). Dabei kann beispielsweise *®Ra, das langlebigste *Th-Folgenuklid (T., = 5.75 a), in der wak-
rigen Phase transportiert werden, wohingegen die Th-Isotope *Th und *®Th durch ihre Assoziation
mit den organischen Rickstanden, welche je nach Lokalitét fortschreitenden Humifizierungs- und Mi-
neralisierungsprozessen unterworfen sind, ebenfalls eine gewisse Mobilitat aufweisen kénnen.

Natiirliche Zerfallsreihen — *°Pb

Vergleichbar den Profilen der Fichtenwaldbdden weisen auch die untersuchten erzgebirgischen
Hochmoorbdden eine charakteristische *°Pb-Tiefenverteilung auf. Diese ist ebenfalls durch den atmo-
sphérischen Eintrag von freiem ?°Pb und die Deposition organischen und anorganischen Materials,
sowie das Migrationsverhalten und den Zerfall des °Pb gepragt. Im Unterschied zu den Waldprofilen
wirkt sich jedoch die vom #*®U-Gehalt des Untergrundgesteins bestimmte geogene °Pb-Komponente
in den oberflachennahen Schichten und im Torfkérper, von den tiefsten Bereichen abgesehen, wenn
tiberhaupt, nur geringfugig aus.

Der atmosphérische #°Pb-Eintrag wird in dem Maximum der Tiefenverteilungen deutlich, das in
den erzgebirgischen Hochmooren stets in der obersten Moorschicht liegt, und den mit der Tiefe sehr
steil abfallenden Werten. Die Aktivititen des freien ?°Pb liegen v. a. in den oberen Schichten nur ge-
ringfiigig unter dem gemessenen Gesamtwert, da die Aktivitaten des *°Ra bzw. seiner Folgenuklide
vergleichsweise gering sind. Fir das Harzmoor Radauer Born 148t sich aufgrund des unvollstandigen
Profils nicht definitiv feststellen, ob der héchste Wert in 19 ... 22 cm Tiefe das Maximum darstellt.
Die spezifische ?°Pb-Aktivitit dieser Schicht stimmt jedoch sehr gut mit den Werten der anderen Ma-
xima Uberein (um 700 Bg/kg). *°Pb-Aktivitatsmaxima direkt unterhalb bzw. nahe der Torfoberflache
von Hochmooren wurden auch in Untersuchungen von z. B. Malmer u. Holm (1984), Appleby et al.
(1988) und Lutt (1992) festgestellt. In weiten Bereichen des Torfkorpers sind sowohl der atmosphari-
sche als auch der geogene EinfluR sehr gering, dementsprechend betragen hier die spezifischen ?°Pb-
Aktivitaten < 10 Bg/kg bzw. liegen teilweise unter der Nachweisgrenze. Erst zum Untergrund hin stei-
gen die Werte unterschiedlich stark wieder an.

Betrachtet man die Betrdge und Tiefenverteilungen der Aktivitatskonzentrationen, so liegt zwar
auch hier das Maximum jeweils in der obersten Moorschicht, aber im Georgenfelder Hochmoor und
der Schwarzen Heide sind die maximalen Werte wesentlich héher als in den beiden anderen Mooren.
Wird ein konstanter Input und eine starke Immobilitat des °Pb vorausgesetzt, so sinken die Aktivi-
tatskonzentrationen bei htherem Moorwachstum, d. h. starkerer Biomasseproduktion. Bei stark ver-
ringertem oder stagniertem Wachstum dagegen wird Pb starker akkumuliert. Im Vergleich zu den Pro-
filen des Kleinen Kranichsees und des Radauer Borns, wo lebende, rezent wachsende Moorbereiche
beprobt wurden, wére in den héheren 219ph_Konzentrationen der oberflichennahen Schichten des
Georgenfelder Hochmoors und der Schwarze Heide somit u. a. das verdnderte Wachstumsverhalten
dieser Moore sichtbar.

Wenngleich die atmosphérischen #°Pb-Konzentrationen prinzipiell von der umgebenden Land-
masse, meteorologischen Bedingungen und der Jahreszeit abhangig sind (Kap. 2.1), ist doch zu erwar-
ten, dal} auch die speziellen lokalen klimatischen Bedingungen und der Zeitpunkt der Probennahme
eine Auswirkung auf die Deposititonsraten an den beprobten Standorten haben. Um eventuelle Ein-
tragsunterschiede an den Standorten zu erkennen, wurden die Inventare des freien 219ph perechnet. Im
Vergleich zeigt sich zwar der hochste Wert fur die Schwarze Heide, daraus lassen sich jedoch keine
generellen Eintragsunterschiede an den Standorten ableiten, da samtliche ?°Pb-Inventare mehr oder
weniger unvollstandig sind. Dies liegt hauptsachlich an der schon erwahnten Schwierigkeit, die Lage-
rungsdichte der Bohrproben zu bestimmen und damit deren Teilinventare zu berechnen. Denn auch in
den tieferen, unterhalb der Profilblécke genommenen Proben, in denen ?°Pb nachweisbar ist, kann ein
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21%ph-UberschuR bestehen. Bestes Beispiel ist das Profil der Schwarzen Heide, wo freies ?°Pb iiber
den gesamten Moorkérper hinweg bestimmbar ist. Zudem sind die meist sehr geringen #°Pb-Konzen-
trationen im Torf v. a. in Bohrproben geringer Massen schwer zu detektieren. Inshesondere bei den
Untersuchungen, die auf dem MeRplatz P36 durchgefiihrt wurden, liegt die #°Pb-Nachweisgrenze re-
lativ hoch, wie z. B. die Ergebnisse des Georgenfelder Hochmoors zeigen. Im Fall des Kleinen Kra-
nichsees ist zudem nicht die gesamte Moorméchtigkeit bei der Beprobung erfalit worden. Angesichts
der vergleichsweise geringen Halbwertzeit des *°Pb, im Gegensatz zu dem hohen Alter der Moore
von einigen tausend Jahren, legt der Nachweis von freiem ?°Pb in gréRerer Tiefe eine gewisse Beweg-
lichkeit des Nuklids in den entsprechenden Mooren nahe. Auch der geogene Einfluf? ist, v. a. in den
Torfschichten nahe des Untergrunds, nicht zu vernachléssigen. Ob hier ein nach oben gerichteter
Transport stattfindet und welche Reichweite er hat, ist den Tiefenverteilungen nicht zu entnehmen.

Elementgehalt in mg kg 1
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Im Vergleich der Tiefenverteilung des “°Pb mit der von stabilem Pb (Anhang E.2 u. Abb. 69) wer-
den die Auswirkungen der oben genannten EinfluBgréRen (atmosphérische Deposition und Zerfall des
219, geogener EinfluR) deutlich. Wahrend das sehr scharfe Maximum des kontinuierlich aus der At-
mosphére eingetragenen *°Pb in der obersten Moorschicht bis etwa 2 cm liegt (Abb. 47), ist das brei-
ter angelegte Maximum des stabilen Pb erst in etwa 10 cm Tiefe zu finden (Abb. 69). Anstieg und Ab-
fall der Pb-Kurve sind vergleichsweise flach. Die Lage bzw. Form des Maximums von stabilem Pb
weisen sowohl auf anthropogene Quellen hin als auch auf einen eventuellen EinfluR der htheren An-
teile mineralischer Substanz in den entsprechenden Moorschichten auf die Pb-Akkumulation (s. Glih-
verlust und TOC, Anhang E.2, Tabelle E.5; vgl. Shotyk et al. 1996). In dem steilen Abfall der **°Pb-
Verteilung dagegen ist, unter der VVoraussetzung geringer Mobilitét, der Zerfall des Nuklids zu erken-
nen. Unterhalb des Maximums sinkt der Gehalt des stabilen Pb kontinuierlich mit der Tiefe im gesam-
ten Torfkorper. Dies kdnnte, unter Beriicksichtigung der zu erwartenden Alter tieferer Moorschichten
(vgl. Kap. 7.3; Rudolph u. Firbas 1924; Frenzel 1930; Bozau 1995; Stebich 1995), eine gewisse Be-
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weglichkeit (aktuell oder in der Vergangenheit) des Pb an diesem Standort implizieren. Vergleicht
man allerdings den Wert der obersten Bohrprobe (5.5 mg/kg) mit den Pb-Gehalten, welche Shotyk et
al. (1996, 1998) in den Profilen eines ombrogenen Hochmoors (Juragebirge, Schweiz) bestimmten und
historisch belegten Emissionen zuordnen, so zeigt sich, dal der Wert zwischen den Pb-Konzentratio-
nen liegt, die dem atmosphérischen Eintrag durch romische Bergbau- und Verhittungsaktivitaten zu-
geschrieben werden, und denen dlterer Torfschichten, die nur von Bodenstaubaerosolen (z. B. als Fol-
ge natlrlicher Gesteinsverwitterung) herriihren. Der hier beobachtete Verlauf der Pb-Gehalte mit der
Tiefe kdnnte somit durchaus einzig auf atmospharischem Eintrag und anschlielender Fixierung des
Schwermetalls basieren.

Die Werte des Pb steigen, im Gegensatz zu denen des *°Pb, zum Untergrund hin nicht an. In den
beiden tiefsten Bohrproben liegt der Pb-Gehalt unter der Nachweisgrenze von 5 mg/kg, so dal hier
ein, zumindest weitreichender, geogener Einflul auf die Gehalte im Torfkorper ausgeschlossen wer-
den kann. In einem von Bozau (1995) nahe der hier beprobten Stelle im Georgenfelder Hochmoor ent-
nommenen Moorkern (Entnahme mittels Torfbohrer; Endtiefe ebenfalls ca. 220 cm) steigen die Pb-
Gehalte unterhalb von 190 cm zum Mooruntergrund hin nochmals leicht an (von 2 mg/kg auf max.
10 mg/kg). Den Untersuchungen liegen allerdings wesentlich kleinere Bohrkernabschnitte von 5 cm
zugrund, woraus sich eine hohere Auflosung der Verteilung ergibt. Die Sedimente < 180 cm werden in
diesem Profil als geogen beeinfluft charakterisiert (Bozau 1995).

Bindungsformen und Loslichkeitsverhalten des Pb sind stark vom pH-Wert und der stofflichen Zu-
sammensetzung des Bodens beeinflufit. Wie in Kap. 6.2 dargelegt, nimmt die Léslichkeit des anson-
sten sehr immobilen Pb bei niedrigen pH-Werten (< 4 ... 4.5) zwar zu, hohe Gehalte organischer Sub-
stanz schwéchen diesen Effekt jedoch wieder deutlich ab (Herms u. Brimmer 1980, 1984). In Hoch-
mooren sind Gehalte an organischer Substanz von bis nahezu 100 % zu erwarten. Dies wird durch die
Analysen der Bodenschichten bis 50 cm des Georgenfelder Hochmoors bestétigt: Die Glihverluste
(600°C und 1000°C) in den Proben betragen tber 89 % und nehmen mit der Tiefe auf nahezu 100 %
zu (Anhang E.2, Tabelle E.5). Die Gehalte organischen Kohlenstoffs (TOC), welche in diesen carbo-
natfreien Proben den Gesamtkohlenstoffgehalten (TC) entsprechen, liegen bei 48 ... 53 %. Laut AG
Boden (1994) errechnet sich flir Torfe der Gehalt der organischen Substanz aus dem organischen Koh-
lenstoffgehalt anndaherungsweise Uber den Faktor 2 (vgl. Kap. 3.2.2). Aus den gemessenen TOC-Wer-
ten lassen sich hier somit Gehalte der organischen Substanz von etwa 90 ... 95 % in den oberflachen-
nahen, anthropogen Uberpragten und teilweise mineralisierten Schichten bzw. dem Vererdungshori-
zont und von nahezu 100 % im darunterliegenden Torf abschétzen (diese Werte stimmen wiederum
tendenziell gut mit den Gehalten organischer Substanz tberein, welche sich aus den Glihverlusten er-
geben). Zudem sind Hochmoore reich an Huminstoffen, welche eine groRe Bindungskapazitat fir Pb
aufweisen (vgl. Corrin u. Natusch 1979; Zimdahl u. Hassett 1979; Sheppard u. Evenden 1988;
Schachtschabel et al. 1992). Wie im Zusammenhang der Verteilungen von U- und Th-Isotopen der na-
tdrlichen Zerfallsreihen diskutiert, bilden sich schwerl6sliche metallorganische Komplexe hoher Stabi-
litat, wobei deren Bildung unter reduzierenden Bedingungen, im Vergleich zu oxidierendem Milieu,
noch verstarkt ist.

Auch Wandtner u. Létschert (1980) fanden bei der Untersuchung von Sphagnum-Polstern und den
darunterliegenden Torfschichten verschiedener Hochmoore des Nationalparks Bayerischer Wald einen
Anstieg des stabilen Pb von den lebenden, griinen Moosabschnitten zu den &lteren; dieser Trend setzt
sich in den folgenden, oberen Torfschichten (bis etwa 15 cm; Maximum) fort, mit gréRerer Tiefe
nehmen die Gehalte im Torf wieder ab. Der Anreicherungshorizont wird einerseits mit dem Vorhan-
densein besonders stabiler Huminstoff-Schwermetall-Komplexe erklért, andererseits mit einem gerin-
gen Gehalt an Fulvosduren, welche eine Remobilisierung der Schwermetalle aus den Komplexen be-
wirken konnten (Wandtner u. Lotschert 1980). Der genannte Erklarungsansatz wird eventuell durch
die zuvor diskutierten SchluRfolgerungen von Dalitz u. Jensen (1994) unterstutzt, die von einer steten
Zufuhr niedermolekularer, mobiler Fulvosduren aus den obersten, geringer humifizierten Torfschich-
ten der Vermoorungen ausgehen. Hierbei ist anzumerken, daB sich die Autoren beider Arbeiten auf
dieselbe Referenz, Rump et al. (1977), stiitzen (s. 0. Diskussion der *®*U- und ***Th-Zerfallsreihen).
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Ein direkter Vergleich der von Wandtner u. Lotschert (1980) und Dalitz u. Jensen (1994) beprobten
Moorstandorte ist allerdings aufgrund beschrankter Informationen, u. a. zur Torfansprache, nicht mog-
lich, so daf nicht gesichert ist, ob z. B. jene Torfschichten, denen in den beiden Publikationen jeweils
héhere bzw. geringere Gehalte an Fulvoséuren zugeschrieben werden, bezuglich ihres Humifizie-
rungsgrads vergleichbar sind (obwohl dies anzunehmen ist). In Sphagnum-Torfen finnischer Hoch-
moore konnte ebenfalls ein Pb-Anreicherungshorizont (in etwa 20 ... 50 cm Tiefe) bestimmt werden;
es wird dabei angemerkt, daB3 ein Zusammenhang zwischen Pb-Konzentrationen und Humifizierungs-
grad des Torfes nicht festgestellt werden konnte (Pakarinen u. Tolonen 1977). Pietsch (1980) unter-
suchte in Stralenndhe beprobte Sphagnum- und Torfprofile aus vier verschiedenen Mooren der dama-
ligen DDR, und fanden, daf bei einem Grof3teil der Proben der Gehalt an Pb, Cd, Fe und Cu in dem
eigentlichen Torfsubstrat hoher ist als in den lebenden Torfmoosrasen.

Generell sind bei dem Vergleich verschiedener Ergebnisse und Erklarungsanséatze Unterschiede in
der Untersuchungsmethodik sowie das komplexe Zusammenspiel der Standortfaktoren (wie Nieder-
schlage, Moorwachstum, Zusammensetzung der Vegetation, Torfbeschaffenheit) zu beachten. So wir-
ken sich beispielsweise die jeweiligen Redoxverhdltnisse stark auf die Pb-Mobilitat aus: In reduzie-
rendem Milieu ist die Beweglichkeit des Pb prinzipiell noch geringer als unter oxidierenden Bedin-
gungen (Reimann u. Caritat 1998). Die Untersuchungen von Dalitz u. Jensen (1994) an Bult- und
Schlenkenstandorten ombrogener Hochmoore des Harzes verdeutlichen den Einflu eines wechselnd
aeroben-anaeroben Milieus (und damit wechselnder oxidierender und reduzierender Bedingungen)
durch Wasserspiegelfluktuationen auf die vertikale Pb-Verteilung. Die Profile verschiedener Untersu-
chungsjahre variieren und legen eine Abhadngigkeit des Pb-Maximums vom Wasserstand nahe. In fri-
heren Untersuchungen stabiler Elemente in skandinavischen Hochmooren schreibt Damman (1978)
dem wechselnden Wasserstand ebenfalls eine wesentliche Rolle in der Akkumulation verschiedener
Schwermetalle (Fe, Al, Zn, Pb) zu. Die Ergebnisse verweisen auf eine Rickhaltung von Ca, Al, Fe,
Mn Pb und Zn in den trockeneren Bulten, die Akkumulation von Fe, Al, Zn und Pb in der Zone der
Wasserspiegelschwankungen und Verluste aller Elemente unterhalb des Moorwasserspiegels (Dam-
man 1978). Gegen eine verstarkte Pb-Mobilitat durch Wasserstandsanderungen in torfmoosdominier-
ten Hochmoorprofilen dagegen sprechen die experimentellen Untersuchungen von Vile et al. (1999).
Die Autoren schlielen, dal Pb aufgrund seiner starken Assoziation mit organischem Bodenmaterial in
Sohagnum-Torf selbst unter dem Einflull eines fluktuierenden mooreigenen Wasserspiegels weitge-
hend immobil ist. In diesem Zusammenhang wird auch darauf hingewiesen, dall die Kationenau-
stauschkapazitat von Torf mehrere GréRenordnungen tber der von Waldboden liegt und somit gene-
rell eine sehr starke Bindung von Schwermetallkationen an der Torfsubstanz erwartet werden kann.

Wie die Untersuchungen und der Literaturvergleich zeigen, sind die Profile sowohl des *°Pb als
auch des stabilen Pb zudem von der Zusammensetzung der Vegetation beeinflufit. Schwermetalle rei-
chern sich in hoheren und niederen Pflanzen in sehr unterschiedlichem Male an, z. B. Cu, Pb und Zn
starker in Laub- und Lebermoosen, Mn starker in héheren Pflanzen (vgl. Wandtner u. Lotschert 1980).
Als Ursachen der unterschiedlichen Anreicherung werden neben Abweichungen in der Oberflachen-
grofle und -gestaltung die verschiedenen Aufnahme- und Rickhaltemechanismen fiir Schwermetalle
angesehen. Fur die Pb-Gehalte der Pflanzen ist in der Regel die Pb-Anreicherung in oder auf oberirdi-
schen Pflanzenteilen durch Deposition aus der Luft von wesentlich groerer Bedeutung als die Pb-
Aufnahme aus dem Boden (Schachtschabel et al. 1992). In skandinavischen Hochmooren stellte
Damman (1978) eine Anreicherung von K, N und P in den Wachstumsspitzen der Torfmoose im Ver-
gleich zu den darunterliegenden 5 cm Pflanze und dem Torfkorper fest; nicht oder nur ansatzweise
konnte dieser Effekt fir Mg, Na, Ca, Al, Mn, Pb, und Zn gefunden werden. Pakarinen u. Tolonen
(1977) und Pakarinen (1978a) schlossen aus ihren Untersuchungen an Torfprofilen finnischer Hoch-
moore, dal die Sophagnum-Pflanzen Pb nicht aktiv aus dem organischen Substrat aufnehmen.
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Natiirliche Radionuklide — Kalium (*K)

Die “°K-Tiefenprofile ermdglichen einen Einblick in die Nahrstoffverteilung in den Hochmoorbéden.
Prinzipiell sind Hochmoore nahrstoffarme Standorte mit niedrigen K-Konzentrationen (Géttlich
1990). Die spezifischen “’K-Aktivitaten der VVegetations- und Torfproben der hier untersuchten Profile
liegen meist weit unter 80 Bg/kg (ca. 0.26 % K) und sind damit z. B. zumeist auch deutlich kleiner als
die Werte der Oh- und Ah-Horizonte der untersuchten Fichtenwaldbdden. Die hdchsten Aktivitaten
weisen erwartungsgeman die von der rezenten Vegetation beeinflufiten Bereiche der Moore auf (Aus-
nahme: geogen beeinfluBte Torfschichten, s. u.). Auch in ber 4 m méchtigen Torfen skandinavischer
Hochmoore konnte der Anteil der oberen 5cm an der K-Gesamtmasse im Profil zu etwa 10 % be-
stimmt werden (Damman 1978). Als eine wesentliche EinflulgroRe fiir die Anreicherung des Né&hr-
stoffs in den obersten Moorbereichen sind dabei die ber die Vegetation kontinuierlich ablaufenden
Aufnahme- und Rucklosungsprozesse anzusehen (vgl. Kap. 6.2).

Die spezifischen “°K-Aktivitaten der hauptséachlich aus den Wachstumsspitzen der Torfmoose be-
stehenden obersten Beprobungsschicht der Profile aus dem Kleinen Kranichsees und dem Radauer
Born (bis 1 cm bzw. 3 cm Tiefe) betragen knapp 80 Bg/kg; flr die reine Torfmoosprobe aus dem
Kleinen Kranichsee konnte ein Wert um 100 Bg/kg bestimmt werden (Tabelle 23; rezente Torfmoos-
abschnitte von Sphagnum rubellum und Sphagnum fallax). Diese Aktivitaten liegen in der Grélienord-
nung der aus den K-Gehalten errechneten “’K-Werte entsprechender Torfmoosspezies skandinavischer
und norditalienischer Hochmoore (Damman 1978; Pakarinen 1978b; Malmer 1988; Gerdol et al.
1994). In den genannten Untersuchungen wurden die K-Verteilungen in hauptséchlich Sphagnum-
dominierten Torfprofilen oder entlang der Torfmoospflanzen selbst bestimmt. Die hochsten K-Kon-
zentrationen befinden sich dabei in den jlingsten Pflanzenteilen bzw., sofern einzeln beprobt, in den
Torfmooskdpfchen — z. B. nach Pakarinen (1978b) bis zu 230 Bg/kg in den grinen Segmenten des in
Schlenken(randbereichen) wachsenden Sphagnum balticum. Malmer (1988) fiihrt deutliche Variatio-
nen der Gehalte auf die geographische Lage (innerhalb Skandinaviens) zuriick: Die K-Werte nehmen
von Nord nach Sud und von der Kiste zum Inland hin ab.

Die von GeféaRpflanzen dominierten Vegetationsschichten der Schwarzen Heide und des Georgen-
felder Hochmoors weisen spezifische “°K-Aktivitdten von etwa 70 Bg/kg und 45 Bg/kg auf. Die K-Ge-
halte der oberirdischen Pflanzenteile des Moorbewuchses kénnen generell sehr stark voneinander ab-
weichen. Die Werte der Bléatter des im Kleinen Kranichsee beprobten Scheidigen Wollgrases (Eri-
ophorum vaginatum) liegen bei 220 Bg/kg (Tabelle 23). Damman (1978) bestimmte fur Scheidiges
Wollgras etwa 1.5mal groRere K-Werte als fur Heidekraut (Calluna vulgaris) (umgerechnet ca.
190 Bg/kg im Vergleich zu 125 Bg/kg). Auch ein EinfluB des jeweiligen Beprobungszeitpunkts ist
denkbar (Schwarze Heide Ende August — Georgenfelder Hochmoor Ende Oktober). Dies bestatigt sich
prinzipiell in Untersuchungen von Coughtrey et al. (1989b) auf Graslandflachen im Hochland von
Cumbria (England; untersucht wurden Vegetation und Bodenprofile): Die K-Gehalte der Pflanzenspe-
zies variieren stark, wobei Lokalitdten héherer Bodenvernassung tendenziell niedrigere K-Gehalte
aufweisen und zudem ein Jahresgang der K-Konzentrationen festzustellen ist.

In den Profilen des Kleinen Kranichsees und des Radauer Borns sinken die “°K-Werte zum
schwach bis mittel humifizierten Torf hin steil ab und liegen darunter im Bereich bis 20 cm konstant
bei etwa 20 ... 25 Bg/kg. Die Verteilungen sind denen der skandinavischen Torfprofile vergleichbar
(z. B. Damman 1978). Die Profile der anthropogen tberpragten Moore dagegen weisen keinen derarti-
gen Abfall der “°K-Verteilung in den oberen Moorschichten auf. Hier spiegeln die Tiefenverlaufe die
unterschiedliche Auspragung der Vererdungshorizonte wider, die in beiden Mooren die ersten 20 cm
umfassen. Im oberflachennahen, die Rasennarbe umschlieRenden Bereich des Profils Schwarze Heide
sind die “°K-Werte relativ konstant (O ... 7 cm; um 67 Bg/kg) und fallen in den darunterliegenden er-
digen Torfabschnitten kontinuierlich ab. Im Profil des Georgenfelder Hochmoors féllt eine K-
Akkumulation an der Unterkante des Vererdungshorizonts auf (Probe 7a: (66 + 1) Ba/kg); die spezifi-
sche “’K-Aktivitat der schwarzen, stark zersetzten Torfe Ubertrifft auch noch das Maximum in der
obersten Moorschicht, wahrend die Werte im Bereich dazwischen relativ konstant sind (um 33 Bg/kg).
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Diese von neuerlicher Bodenbildung (Humifizierung und Mineralisierung) betroffenen Torfberei-
che sind zudem rezent durchwurzelt. Der hohere Anteil an GefaRpflanzen resultiert in den anthropo-
gen uberprégten Hochmooren in einer stérkeren und tieferen Durchwurzelung als in den Profilen des
Kleinen Kranichsees und des Radauer Borns. Samtliche rezent durchwurzelte Schichten weisen hohere
“OK-Werte auf als die Torfproben tiefergelegener Bereiche (vgl. Georgenfelder Hochmoor). Wie z. B.
die vergleichsweise hohe spezifische “’K-Aktivitat der Wurzeln des im Kleinen Kranichsee beprobten
Scheidigen Wollgrases verdeutlicht (Tabelle 23), ist zu erwarten, dal v. a. derartig starkwurzelnde
Pflanzen die K-Gehalte der durchwurzelten Moorschichten beeinflussen.

Betrachtet man dartber hinaus die von der Lagerungsdichte des Bodenmaterials abhéngigen Akti-
vitatskonzentrationen, und damit das Speichervermdgen der jeweiligen Bodenkompartimente, so zeigt
sich eine deutliche Abnahme der “°K-Werte in den oberflachennahen Schichten in der Reihenfolge
Schwarze Heide > Georgenfelder Hochmoor > Kleiner Kranichsee > Radauer Born.

Zum Torf hin sinken die spezifischen “°K-Aktivitaten mehr oder weniger steil ab. Besonders im
Georgenfelder Hochmoor ist ein sehr abrupter Abfall an der Untergrenze des Vererdungshorizonts
festzustellen. Im Torfkorper betragen die Werte < 3 Bg/kg. Zeitz (1997) gibt den mittleren K-Gehalt
von Hochmoortorf mit < 0.05 % K,O an, was einer spezifischen “’K-Aktivitat von < 13 Bg/kg ent-
spricht. Torfproben skandinavischer Hochmoore wiesen umgerechnet “K-Werte von (12 + 9) Bg/kg
(Malmer 1988) bzw. < 10 Bg/kg (Damman 1978) auf. Der charakteristische steile Abfall der K-Gehal-
te in den Moorprofilen wird damit erklart, daB K ein sehr bewegliches Element ist und leicht aus totem
und lebendem Pflanzengewebe ausgewaschen wird (Tukey 1970; Damman 1978; vgl. Kap. 6.2).

Sofern die Beprobung tief genug durchgefiihrt wurde, sowie in Abhangigkeit von der Geologie,
kénnen auch die an der Basis des Moores liegenden Schichten erhdhte “°K-Werte aufweisen. Die spe-
zifische “°K-Aktivitat der tiefsten Bohrprobe aus der Schwarzen Heide liegt bei > 200 Bg/kg (Kern-
lange ca. 23 cm). Diese Probe umfalit einen Holz- und einen Schluffhorizont an der Basis des Moor-
korpers. Der Wert der dartiberliegenden Probe (oberer Abschnitt desselben Bohrkerns, Kernlange
ebenfalls 23 cm) dagegen betragt nur etwa 8 Bg/kg. Eine dem letzteren Wert vergleichbare Aktivitat
konnte fir die tiefste Bohrprobe des Georgenfelder Hochmoors (Kernldnge 50 cm) bestimmt werden.
Aus den Angaben zur chemischen Zusammensetzung osterzgebirgischer Quarzporphyre nach Nebe
(1964, 1970) ergibt sich fur den K,O-Gehalt (in Masse-%) des Teplitzer Quarzporphyrs ein arithmeti-
sches Mittel von 5.4 + 1.2 (n = 16), woraus sich eine spezifische “°K-Aktivitat von (1380 + 320) Bg/kg
errechnet; die hier gemessene Georgenfelder Gesteinsprobe liegt mit (1330 = 7) Bg/kg sehr gut inner-
halb des Variationsbereichs dieser Werte. Aus den entsprechenden K,O-Literaturwerten fir Graue
Gneise (Nebe 1964, 1970) ergibt sich ein Mittelwert von 4.04 £ 0.62 (n = 23) bzw. eine spezifische
K -Aktivitat von (1040 + 160) Bg/kg. Daraus kénnen auch hohere K-Gehalte firr den Gesteinszersatz
abgeleitet und somit der deutlich erhdhte “°K-Wert der tiefsten Bohrprobe des Profils Schwarze Heide,
deren geologischer Untergrund diesem Grundgesteinstyp zuzuordnen ist, erkléart werden.

K osmogene Radionuklide — Beryllium ('Be)

Das kosmogen erzeugte ‘Be ist nur in den oberen Moorschichten nachweisbar. Den Tiefenverteilungen
in Fichtenwaldbdden vergleichbar, sind die spezifischen ‘Be-Aktivitdten maximal in der Oberflachen-
probe, welche hier die lebenden Pflanzenteile der entsprechend dem Standort unterschiedlich zusam-
mengesetzten rezenten Vegetation (inkl. Torfmoose) umfalt. Das Nuklid ist in den Moorbdden bis in
Tiefen von maximal 5 ... 12 cm nachweisbar und damit tiefer als in den Waldbodenhorizonten (max.
2 ... 5cm; vgl. Kap. 6). An den Beprobungspunkten rezent wachsender Torfmoose im Kleinen Kra-
nichsee und dem Radauer Born ist 'Be tiefer migriert (bis 10 cm bzw. 12 cm) als an den beiden ver-
gleichsweise trockeneren Standorten stagnierten Moorwachstums (max. 7 cm). Es kann davon ausge-
gangen werden, daR "Be in dem Harzmoor sogar noch tiefer gewandert war, in tieferen Proben jedoch
nicht mehr nachgewiesen werden konnte; dieses Profil wurde erst nach Uber zwei "Be-Halbwertzeiten
gemessen und umfaflt zudem nur kleine Probenmengen sehr geringer Trockendichten (Sphagnumt).
Eine Erkl&rung fir die beobachteten Unterschiede kdnnte sein, daf das mit dem Niederschlag vor-
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wiegend gelést eingetragene 'Be in den Tiefenbereichen lebender Torfmoospflanzen und schwach
humifizierten Torfes (anfanglich) mobiler ist als in den vergleichsweise starker umgewandelten, ver-
dichteten und durchwurzelten oberen Bodenschichten des Georgenfelder Hochmoors und der Schwar-
zen Heide. Fir letztere Boden ist eine groRere spezifische Oberflache bzw. héhere potentielle Katio-
nenaustauschkapazitét zu erwarten — und damit auch eine stérkere Fixierung des Be, welches aufgrund
seiner hohen Ladungsdichte eine starke Affinitat fir Kationenaustauschplédtze sowohl organischer als
auch mineralischer Substanz aufweisen sollte (vgl. Kap. 6.2). Ein Vergleich der Trockenlagerungs-
dichten zeigt, daR die Dichten der anthropogen Uberprégten Schichten bzw. der Vererdungshorizonte
im Moorboden denen der Oh- und Ah-Horizonte geringerer Dichte entsprechen (Abb. 68 u. zugehori-
ger Text). Auch in letztgenannten Waldbodenhorizonten, die ebenfalls hohe spezifische Oberflachen
besitzen, erscheint Be von geringerer Beweglichkeit, wie die Ergebnisse in Kap. 6.1 deutlich machen.

Eine weitere Ursache fir eine eventuell hohere Be-Mobilitdt, v. a. in den Torfschichten ungestérter,
rezent wachsender ombrogener Hochmoore, konnte die wesentlich stérkere Verndassung der Hoch-
moorbdden im Vergleich zu den Waldbdden sein. Verwendet man testweise die "Be-MeRBwerte &hnlich
denen des #°Pb zur Datierung der Torfschichten unter Annahme von Immobilitat des ‘Be und einer
konstanten Inputrate (vgl. CRS-Datierungsmodell, Kap. 3.1.4 u. Kap. 7.3), so erhdlt man erwartungs-
gemaR viel zu geringe Alter. Die "Be-Verteilung wird hier somit primér durch Migrationsprozesse und
den radioaktiven Zerfall bestimmt. Das Ausmal} der Festlegung des Nuklids im Boden ist dabei stark
abhéngig von Faktoren wie dem Moortypus, der Torfart und dem Humifizierungsgrad des Torfes so-
wie der Entwicklungsgeschichte des Moores (inkl. anthropogener Einfliisse und daraus resultierender
Verdnderungen der Moorcharakteristika).

Des weiteren ist der standortspezifischen Vegetation (GefaRpflanzen, Moose) eine Rolle in Trans-
fer und Festlegung der Aktivitaten zuzuschreiben; denkbar sind sowohl die Absorption des wasserlds-
lichen Elements Uber die Pflanzenoberflachen (v. a. Blattoberflachen) als auch die Wurzelaufnahme,
gefolgt von entweder Speicherung oder weiterer Verlagerung (vgl. Kirchman et al. 1993). Wie die
MeRergebnisse der Wollgrasproben aus dem Kleinen Kranichsee zeigen (Tabelle 23), ist ‘Be auch im
Wurzelstock (und in sehr geringem Male evtl. auch in den Wurzeln) nachweisbar; obwohl diese
Pflanzenproben vor dem Trocknen unter flieBendem Wasser gereinigt worden waren, ist nicht eindeu-
tig, ob die verbliebenen, gemessenen Aktivitaten von in die Pflanzen aufgenommenem oder an der
Oberflache adsorbiertem "Be herriihren. Generell ist die relativ kurze Halbwertzeit des 'Be als ein zeit-
lich beschrankender Faktor jeglicher Transportprozesse, sowohl im Boden als auch in der Vegetation,
zu bericksichtigen.

Prinzipiell wird die ‘Be-Depositionsrate von jahreszeitlichen Schwankungen und den klimatischen
Bedingungen bestimmt (Kap. 2.2). Es ist zu erwarten, dall zudem die Beschaffenheit der Bodenober-
flache und der bedeckenden Vegetation einen groen EinfluR auf die ‘Be-Adsoption ausiibt und daf
die von der Vegetation ,,ausgekdmmten Aktivititen insbesondere von der Artenzusammensetzung
und Altersstruktur, und damit von der GroRe und Oberflache (z. B. Rauhigkeit) der Blatter abhangig
sind (vgl. Kap. 6.2). In Untersuchungen verschiedener Boden- und Marschlandprofile (Virginia und
Tennessee, USA) beobachteten Olsen et al. (1985), daR 'Be an Beprobungspunkten, die Bewuchs auf-
weisen, tiefer in den Boden eingedrungen war und daB diese Lokalitaten héhere 'Be-Inventare aufwie-
sen, welche eher den gemessenen atmosphéarischen Eintragswerten entsprachen. Die Autoren schlieen
auf einen starken Einflul sowohl des VVorhandenseins von Vegetation als auch der jeweiligen Wasser-
stande auf die entsprechenden Tiefenverteilungen und Inventare des ‘Be. Drissner (1991) folgert aus
der gemessenen spezifischen 'Be-Aktivitdt von Brombeerblattern (Altdorfer Wald), daR ‘Be an den
Blattern ,,besonders gut haftet”, méglicherweise aufgrund der feinen Haare auf der Blattoberflache.

Dieser Fragestellung folgend, sind in Tabelle 20 und Tabelle 21 die maximalen spezifischen 'Be-
Aktivitaten und die errechneten ‘Be-Gesamtinventare der untersuchten Moor- und Waldbodenprofile,
sowie Untersuchungsergebnisse an Nadel- und Blattproben zum Vergleich zusammengestellt. Die
spezifischen 'Be-Aktivitaten der Oberflachenproben liegen im Bereich 110 ... 680 Ba/kg (Moor, re-
zente Vegetation) bzw. 170 ... 460 Bg/kg (Wald, Streulage L). Die Gesamtinventare betragen etwa
200 ... 630 Bg/m? (Moor) bzw. 280 ... 720 Bg/m? (Wald). Wahrend die Gesamtinventare der Wald-
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bodenprofile stark variieren, liegen die Werte der Moorstandorte, mit Ausnahme des Georgenfelder
Hochmoors (ca. 200 Bg/m?), bei etwa 600 Bg/m® (und damit ebenfalls in der GroRenordnung der von
Olsen et al. (1985) ermittelten 'Be-Inventare; Kap. 6.2).

Es ist vorstellbar, dal — zusatzlich zur exponierten Hohenlage — auch die hohe Anzahl an Nebelta-
gen ber den Hochmoorflachen (vgl. Anhang C.2) fiir vergleichsweise hohe 'Be-Inventare sorgen. Ein
direkter Zusammenhang zwischen der Struktur der Bodenoberflachen (inkl. Vegetation bzw. Streu;
vgl. Ansprachen) und den spezifischen 'Be-Aktivititen bzw. den Inventaren ist jedoch nicht feststell-
bar. Allerdings weisen sowohl die Torfmoosprobe aus dem Kleinen Kranichsee als auch die oberste
Beprobungsschicht des dort entnommenen Profils relativ hohe spezifische ‘Be-Aktivitaten auf — um
750 Bg/kg im Vergleich zu 680 Bg/kg (Werte zerfallskorrigiert auf das jeweilige Probendatum,
28.9.1997 und 11.7.1996, Proben ungewaschen untersucht; Tabelle 20 u. Tabelle 23) — und eine ver-
starkte ‘Be-Adsorption an den stark verzweigten Oberflachen der Képfchen und Stammchen und der
feingliedrigen Struktur mit folglich grofler Gesamtoberflache von Torfmoospolstern ist nicht auszu-
schlieBen. Aufgrund der kurzen Halbwertzeit des ‘Be wére auch eine sichtbare Auswirkung der jah-
reszeitlichen Schwankungen des Inputs auf die maximalen spezifischen Aktivitaten oder auch das ak-
tuelle Bodeninventar denkbar. Eine Abhéngigkeit der Werte von dem jeweiligen Probennahmedatum
ist ebenfalls nicht ersichtlich. Offen bleibt mit den hier durchgefuihrten Untersuchungen auch die Fra-
ge, ob "Be nur oberflachlich adsorbiert oder in die Pflanze aufgenommen wird. Umfangreiche Mes-
sungen an ungewaschenem und mit Wasser oder EDTA gewaschenen Erlenblattern zeigten jedoch ei-
ne deutliche Reduktion der spezifischen 'Be-Aktivitdten nach den Waschdurchgangen (C. Brackhage,
TU Dresden, pers. Mitt. 1999).

Die Kenntnis der Zusammenhange zwischen 'Be-Deposition und vertikaler bzw. horizontaler 'Be-
Verteilung im Boden ist von groBem Interesse v. a. im Hinblick auf innovative Anwendungsmdéglich-
keiten, welche sich in den vergangenen Jahren in der Geodkologie und Landschaftsokologie — im be-
sonderen der Bodenerosionsforschung — eréffnet haben (z. B. Wilson et al. 2003).

Kinstliche Radionuklide

Trotz unterschiedlicher Bindungsformen, Mobilisierungs- und Retentionsmechanismen weisen die
Tiefenverteilungen der kiinstlichen RN °Sh, **Am, #**Pu und #*?°Py, dhnlich den Profilen der un-
tersuchten Fichtenwaldbdden, in den Hochmooren deutliche Peaks auf. Die vertikalen Verteilungen
des Cs dagegen weichen in den Mooren von diesem Schema ab. Beziiglich des tendenziellen Verlaufs
und der Lage der Maxima stimmen die Tiefenverteilungen der spezifischen Aktivitaten mit denen der
Aktivitatskonzentrationen (letztere ohne Vegetationsschicht) flr die einzelnen RN gut (berein (Aus-
nahmen sind jeweils vermerkt). Wie in Kap. 6 liegen der vergleichenden guantitativen Diskussion fiir
1255, ¥4Cs und *¥*'Cs die auf den 1.5.1986 zerfallskorrigierten Werte als einheitliche Bezugsbasis
zugrunde.

Antimon (**Sb), Americium (**Am) und Plutonium (**Pu, ****pu)

Die Maxima von **Sh, *Am und den Pu-Isotopen sind in den Moorprofilen zumeist in unterschiedli-
chen, mehr oder weniger gut voneinander differenzierbaren Tiefen zu finden. Vor allem im Profil
Kleiner Kranichsee sind die Peaks gut aufgeldst sichtbar (Abb. 61). Die meist scharf ausgeprégte Form
der Peaks ist ein Indiz dafur, daf Sb, Am und Pu im Torf weitgehend immobil sind. Die Annahme ei-
nes Zusammenhangs zwischen Peakposition und dem Jahr des maximalen Inputs der jeweiligen RN ist
naheliegend und wird in Kap. 7.3 u. a. im Kontext einer #*°Pb-Datierung der Schichten diskutiert.

Die maximalen spezifischen Aktivitaten (und auch Aktivitatskonzentrationen) variieren zwischen
den Standorten teilweise sehr stark. Den hochsten **Sh-Wert weist das Profil Georgenfelder Hoch-
moor auf, den des ***Am die Schwarze Heide (im Maximum, zum Vergleich zerfallskorrigiert auf den
1.5.1986; ebenso Ax.n;). Diese Tendenzen finden sich auch in den Inventaren wieder (vgl. Tabelle 25).
Die #Sb- und **Am-Tiefenverteilungen des Radauer Borns sind nicht vollstandig erfaBt und kénnen
somit nur bedingt zum Vergleich herangezogen werden. Ob der untersuchte Tiefenabschnitt das *2°Sb-
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Maximum einschlieft, ist anhand der Werte nicht zu kléren.

Die Tiefenbereiche, in denen die RN nachweisbar sind, unterscheiden sich ebenfalls deutlich. Wah-
rend sich die Sb-Verteilungen in den erzgebirgischen Hochmooren bis maximal 13 cm erstrecken,
beginnt im Radauer Born das **°Sh-Profil erst in vergleichbarer Tiefe. Dieselbe Sonderstellung nimmt
das Harzmoor auch in der Verteilung des ***Am ein, das in etwa 20 cm Tiefe erstmalig zu messen ist,
wohingegen das ***Am-Profil des Kleinen Kranichsees in diesem Bereich endet. Beide RN sind zudem
teilweise in der obersten Beprobungsschicht nachweisbar: **Sb im Kleinen Kranichsee, **Am in der
Schwarze Heide und beide Nuklide im Georgenfelder Hochmoor.

Die Zahl vergleichbarer Untersuchungen an Hochmoorprofilen in der Literatur ist gering. Appleby
et al. (1988) beispielsweise bestimmten ebenfalls mittels y-Spektrometrie einen definierten **Am-
Peak im Torfprofil eines ombrogenen Hochmoors (stidliche Pennines, England). Die maximale spezi-
fische Aktivitdt in 3 cm Tiefe betrégt ca. 4 Bg/kg und liegt damit in der GrolRenordnung der hier ge-
messenen Werte. Mittels radiochemischer Aufbereitung und a-Spektrometrie untersuchten Oldfield et
al. (1979) die vertikale ?*Pu-Verteilung in einem ombrogenen nordirischen Hochmoor (County Tyro-
ne, westliches Nordirland). Das Profil ist bis 12 cm Tiefe dargestellt, der tiefste Wert betrédgt noch
4 Bg/kg. Der maximale Wert von ca. 25 Bg/kg in 5 cm Tiefe (ibersteigt um einen Faktor von > 2.5 den
des Profils Kleiner Kranichsee. “°Pb-Datierungen weisen dieser Tiefe jedoch ein Alter vor 1963 zu,
woraus Oldfield et al. (1979) auf die Notwendigkeit einer weitergehenden Evaluierung von Datierun-
gen mittels **Pu schlieRen. Ein Zusammenhang der **°Pu-Aktivitaten in dem Hochmoor mit den
Emissionen der britischen Wiederaufbereitungsanlage Sellafield wurde nicht untersucht, konnte aller-
dings aufgrund der relativ geringen Entfernung (< 250 km Luftlinie) von Bedeutung sein (vgl. Livens
u. Baxter 1988; Appleby u. Luttrell 1993). Ein Vergleich der Aon.-Werte ist nicht méglich, da die ge-
nannten Zitate keine Dichteangaben enthalten.

In neueren Untersuchungen zur Am- und Pu-Retention in Sphagnum-Torf (norditalienische Alpen)
konnten maximale spezifische **Am- und #%*°Pu-Aktivitaten in 5 cm (Sphagnum compactum) bzw.
15 ... 16 cm Tiefe (Sphagnum nemoreum) bestimmt werden (Testa et al. 1999). Die Age,-Werte der
Maxima betrugen dabei ca. 4 Bg/kg bzw. knapp 9 Ba/kg (***Am) sowie etwa 40 Bg/kg bzw. 17 Bg/kg
(®**%py). Die entsprechenden Moorschichten konnten dem Zeitraum 1960-65 zugeordnet werden
(**°Pb-Datierung), was wiederum auf eine starke Immobilisierung der Nuklide in den Torfprofilen
hinweist und zudem deutlich unterschiedliche Wachstumsraten fur die Torfmoosspezies implizieren.
Generell wird die Annahme einer nur sehr geringen Mobilitdt von Am und Pu in Hochmoorbdden
durch die zuvor diskutierte starke Komplexbildung der Aktiniden mit Huminstoffen sowie eine hohe
Affinitat der Huminstoffe bzw. der Huminstoff-Aktiniden-Komplexe fir organische und inorganische
Oberflachen unterstiitzt (Nash et al. 1981; Lieser et al. 1991; Pavlotskaya et al. 1991a; Schachtschabel
et al. 1992; Choppin 1999).

Die Unterschiede zwischen den Ergebnissen lassen sich u. a. mit dem jeweiligen Hochmoortypus
und den variierenden Bedingungen an den Beprobungsorten begriinden. Je mehr das Hochmoor dem
Idealzustand eines ,,intakten®, d. h. lebenden, rezent wachsenden ombrogenen Hochmoors, v. a. im
Umkreis des Beprobungspunkts, entspricht, desto héher ist hier meist die Wachstumsrate der rezenten
Torfmoose — wobei deren Wachstumsraten sich ebenfalls stark unterscheiden kénnen (vgl. Overbeck
u. Happach 1957; Overbeck 1975; Damman 1978; Pakarinen 1978b; Lindholm 1990; Gerdol et al.
1994; Testa et al. 1999). Aus den somit mdchtigeren Ablagerungen vertorfenden organischen Materi-
als resultiert eine hohere zeitliche Auflésung mit der Tiefe (vgl. Kap. 7.3). Dies wirkt sich auf die Ver-
teilung weitestgehend immobiler Substanzen aus, wie die Tiefenprofile des Kleinen Kranichsees und
des Radauer Borns zeigen. Anthropogene Beeinflussungen wie Entwésserung und nachfolgende Bo-
denbildung und Moorsackung bewirken einen gegensatzlichen Effekt. Wie zuvor dargelegt, sind die
obersten Bodenschichten des Georgenfelder Hochmoors und der Schwarzen Heide aufgrund von Aus-
trocknungsphasen vergleichsweise stark verdichtet (vgl. Lagerungsdichten, Abb. 68). Es ist denkbar,
dall immobile anorganische Substanzen in den betroffenen Bodenbereichen starker konzentriert wer-
den, woraus hohere Aktivitdtskonzentrationen und schmalere, dichter beieinander liegende Vertei-
lungspeaks resultieren kénnten. An den Beprobungsstandorten im Georgenfelder Hochmoor und der
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Schwarzen Heide wéchst zudem — auch als Folge eines veranderten Wasserregimes — ein hoherer An-
teil an GefalRpflanzen. Auswirkungen auf die vertikale Stoffverteilung sind sowohl durch die teilweise
tiefreichenden Wurzeltatigkeiten als auch den verénderten Wachstumsmodus des Torfes durch héhere
Pflanzen zu erwarten. Um den EinfluR der einzelnen Faktoren auf die RN-Tiefenverteilungen im Bo-
den abzuschatzen, werden die vertikalen Sb-, **Am- und ***Pu- bzw. ****°Py-Profile in Kap. 7.3
anhand einer zeitlichen Einordnung der Torfschichten mittels verschiedener Datierungs- und Markie-
rungsmethoden diskutiert.

Die Durchwurzelung der oberen Bodenschichten bzw. des Vererdungshorizonts kdnnte eine Auf-
nahme von '*Sb und **Am bzw. *'Pu in die Pflanzendecke erkléren. In der Literatur wird jedoch
i. allg. davon ausgegangen, daB Am und Pu kaum von der Vegetation aufgenommen werden (Bunzl u.
Kracke 1987; Pavlotskaya et al. 1991a; Nisbet et al. 1993; Lux et al. 1995). Auch fiir **°Sh kann ein
nur sehr geringer Transfer in die Vegetation erwartet werden — allerdings liegt zu diesem RN lediglich
eine sehr sparliche Anzahl von Untersuchungen vor, welche zudem nicht an Hochmoorstandorten
durchgefuhrt wurden (z. B. Lux et al. 1995; vgl. Kap. 6.2). Ein Transport der Nuklide tber die wurzel-
losen Torfmoose in die oberste Moorschicht ist ebenfalls nicht zu erkennen, wie z. B. das vergleichs-
weise gering von GeféaRpflanzen bewachsene Profil des Radauer Borns, die oberste Beprobungsschich-
ten des Kleinen Kranichsees (fur ***Am) oder die oben diskutierten Untersuchungen von Testa et al.
(1999) zeigen; in letzterer Publikation sind ***Am und ?***®Pu in Sphagnum nemoreum erst unterhalb
von 10 cm Tiefe detektierbar. Auch in den 1997 beprobten und y-spektrometrisch gemessenen Torf-
moos- und Wollgrasproben des Kleinen Kranichsees (rezente Torfmoosabschnitte von Sphagnhum ru-
bellum und Sphagnum fallax sowie einzelne Pflanzenabschnitte des Eriophorum vaginatum;
Tabelle 23) konnten weder **Am noch **Sb (eindeutig) nachgewiesen werden (die Nachweisgrenzen
liegen aufgrund der vergleichsweise geringen Probenmengen trotz mehrtdgiger Messungen relativ
hoch).

In den von Oldfield et al. (1979) und Appleby et al. (1988) Anfang der 70er bzw. 80er Jahre unter-
suchten Torfprofilen ombrogener Hochmoore waren 2°Pu bzw. **Am jeweils (noch) in der obersten
analysierten Schicht nachweisbar. Allerdings sind im Fall des ?*Am die Unsicherheiten bei allen Pro-
ben aufer der des maximalen Ag.e,-Werts so groB, dal3 der Nachweis eventuell nicht als gesichert ange-
sehen werden kann. Zudem ist in beiden Artikeln keine genauere Profilansprache aufgefihrt, so daf
die Zusammensetzung der obersten Probe nicht bekannt ist. Coughtrey et al. (1989a) konnten **Sb,
wie auch '®Ru, in einer Torfmoosprobe nachweisen, welche im September 1986 beprobt worden war
— aufgrund der nur kurzen Zeitspanne, die seit dem Tschernobyl-Unfall verstrichen war, 1aBt dies
ebenfalls keine Rickschliisse auf einen eventuellen Transfer der Nuklide in den Moospflanzen zu.

Im Profil der Schwarzen Heide erstreckt sich die ?*Am-Verteilung bis 30 cm Tiefe. Dieser auffal-
lige Ausléaufer laRt sich in dem Moor, dessen Torfwachstum schon im 19. Jahrhundert durch starke
Entwasserungen stagnierte, nicht mit der Gesamtdauer des Eintrags von **Am bzw. seines Mutternu-
klids ***Pu durch die Kernwaffentests erklaren. Mégliche Ursachen sind Wurzeltétigkeiten oder Los-
lichkeitsanderungen durch Trockenphasen in den vergangenen fiinf Jahrzehnten. Zudem ist das ***Am-
Inventar hier deutlich héher als an den anderen Moor- und auch Waldstandorten (Tabelle 25), was mit
einem lateralen Eintrag des ***Am bzw. **'Pu erklart werden konnte. Allerdings sind in den vertikalen
Verteilungen der anderen RN in diesem Profil keine Hinweise auf derartige Einflusse zu erkennen.

Casium (**'Cs, *'Csren und *'Cspaten)

Im Gegensatz zu #°Sh, 2! Am und den Pu-Isotopen sind die spezifischen ***Cs- und **’Cs-Aktivitaten
stets in der obersten Beprobungsschicht maximal, unabhangig von der anteiligen Zusammensetzung
des Bewuchses aus Gefalipflanzen und Torfmoosen. Die Verteilungen sinken kontinuierlich mit der
Tiefe, im oberen Bereich sehr steil, darunter flacher. ***Cs (und damit auch *¥'Csrq) ist nur in den
Schichten der Profilblécke, d. h. bis maximal 50 cm, nachweisbar. Geringe Konzentrationen des B¥ics
dagegen sind noch in Torfschichten in mehreren Metern Tiefe detektierbar: im Georgenfelder Hoch-
moor bis 2.2 m, in der Schwarzen Heide bis 1.8 m, im Kleinen Kranichsee bis etwa 4.5 m und im Ra-
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dauer Born bis 6.0 m (Schleich et al. 2000). In letztgenanntem Moorprofil ist **’Cs in dem nur wenige
Zentimeter machtigen, dem Untergrund aufliegenden fAh-Horizont nicht mehr zu erkennen (vgl. An-
hang E.1.4). Das als Folge der Kernwaffentest deponierte **’Csyarren ist in den erzgebirgischen Hoch-
mooren ebenfalls in der obersten Beprobungsschicht maximal und weist einen tendenziell vergleichba-
ren, jedoch meist flacheren Verlauf als das **'Csr, auf (dies wird anhand des Vergleichs von auf das
Maximum normierten Werten sichtbar; o. Abb.). Im Radauer Born dagegen bietet sich ein kontrares
Bild. In den rezenten bzw. schwach humifizierten Torfschichten bis 12 cm Tiefe ist, wie im Ergebnis-
teil (Kap. 7.1.2) dargelegt, der Nachweis des **'Cswaeen Nicht gesichert. Erst unterhalb von 12 cm Tiefe
weist **’Cswatren auch im Rahmen der errechneten Unsicherheiten positive Werte auf (Abb. 67).

Die Beobachtung eines Maximums der spezifischen **'Cs-Aktivitdten in den oberflachennahen
Schichten und eines starken Abfalls mit der Tiefe decken sich mit den Untersuchungsergebnissen in
einem oberschwébischen und einem Osterreichischen Hochmoor (Pausch 1995; Schick 1995). Aller-
dings wurden an den dortigen Standorten nur Bohrkerne (& 8 cm) einer Maximaltiefe von 30 cm bzw.
50 cm gezogen. An Beprobungspunkten, die nicht zu intakten, rezent wachsenden Moorkomplexen
gehoren, zeigen die **Cs-Tiefenverteilungen einen ungleichmaBigeren Verlauf, z. T. mit einem tiefer-
liegenden Maximum. Die Ursachen liegen u. a. in anthropogenen Einflissen wie Entwésserung zum
Torfabbau oder zur Nutzung als Futterwiese, mit einhergehender Diingung oder Wuhltétigkeit von
Tieren.

Auch Oldfield et al. (1979) und Appleby et al. (1988) fanden in zumeist Sophagnum-dominierten
Torfprofilen ombrogener Hochmoore in England und Nordirland vergleichbare vertikale **'Cs-Vertei-
lungen mit maximalen Ag,e.-Werten an der Mooroberflache; dasselbe trifft fur die Profile dreier schot-
tischer Moore zu (MacKenzie et al. 1997). Letztgenannte Autoren flihrten ebenfalls eine Auftrennung
der ®*'Cs-Anteile Tschernobyls und der Kernwaffentests durch (unter Verwendung von frg, = 1.82;
Probennahmen 1988-91). Die entsprechenden Aqe-Tiefenverteilungen eines der Moore sind prinzipi-
ell vergleichbar mit denen der hier untersuchten Profile aus dem Georgenfelder Hochmoor, der
Schwarzen Heide und dem Kleinen Kranichsee: ***Cs (und damit *¥'Csr) ist nachweisbar in allen
Schichten (Endtiefe 14 cm), und beide Cs-Isotope, **'Cs und ***Cs, sind in der obersten Beprobungs-
schicht maximal und fallen in etwa exponentiell mit der Tiefe ab (MacKenzie et al. 1997). In dem Pro-
fil eines zweiten Hochmoors dagegen konnte 187 Cswarren €rst in den Schichten unterhalb von 4 cm Tiefe
bestimmt werden; die Tiefenverteilungen weisen somit Ahnlichkeit mit denen des Profils aus dem Ra-
dauer Born auf (Abb. 67). Leider geben MacKenzie et al. (1997) keine genaueren Informationen zum
Moortyp, der Beprobungslokalitit oder zur Ansprache der Bodenprofile, so dal nicht geprift werden
kann, inwieweit die Ubereinstimmungen in den Cs-Verteilungen auf vergleichbare Moorstandorte zu-
rickzufiihren sind.

Betrachtet man die **’Cswarren-Tiefenverteilung des Profils aus dem Georgenfelder Hochmoor
(Abb. 50), so fallt der vergleichsweise unregelmaRige Verlauf im Bereich des begrabenen Verer-
dungshorizonts und der deutliche Abfall der spezifischen Aktivitaten in etwa 18 cm Tiefe, dem Uber-
gang zwischen Vererdungshorizont und Torfkorper, auf. Wie anhand von Zusatzmessung 7a ersicht-
lich ist, zeigt As,e; im unteren Bereich des Vererdungshorizonts ein lokales Maximum. Dort ist der ur-
springliche Torf durch sekundare aerobe Zersetzung vererdet, das braun-schwarze Substrat ist von
kriimeligem Gefiige. Entsprechend steigen die Werte der Gliihverluste und TOC-Gehalte der Profil-
schichten vom Vererdungshorizont zum Torf hin deutlich an (Anhang E.2, Tabelle E.5; der sprunghaf-
te Anstieg von Schicht 6 zu Schicht 8 ist anhand des Glihverlusts deutlicher sichtbar als anhand der
TOC-Gehalte). Die Befunde weisen auf einen effektiveren, wenngleich nicht vollstandigen Cs-Riick-
halt in Moorschichten héherer Gehalte mineralischer Substanz hin.

Wie in Kap. 6.2 diskutiert, kann in Boden, in denen sowohl mineralisches als auch organisches Ma-
terial vorliegt, eine gegenseitige Beeinflussung des Bindungsverhaltens beider Fraktionen beobachtet
werden. Dabei kann einerseits zwar eine geringere Cs-Affinitdt von Ton-Huminstoff-Komplexen im
Vergleich zu reinem Ton festgestellt werden (Chang et al. 1993; Staunton u. Roubaud 1997; Dumat u.
Staunton 1999), andererseits scheinen sich aber auch die organischen und mineralischen Bindungsme-
chanismen, z. B. in ,,halborganischen OAh-Horizonten“ von Waldbdden, gegenseitig zu verstarken
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und somit das Cs-Fixierungspotential der Bodensubstanz zu erhéhen (De Brouwer et al. 1994; Hird et
al. 1995). Untersuchungen an Torfen geringer Aschegehalte (d. h. hoher Gliihverluste) zeigen, daB die
mineralischen Bodenkomponenten — obwohl sie nur einen geringen Anteil der Bodensubstanz ausma-
chen — dennoch einen wichtigen EinfluB auf die Cs-Festlegung ausiiben (Shand et al. 1994). Diese Er-
klarungsansétze werden unterstltzt durch die Untersuchungen von MacKenzie et al. (1997) an einem
Moorprofil, welches von hoheren Gehalten mineralischer Substanz charakterisiert ist. Wahrend
B3"Csrgen nUr in der obersten Schicht nachweisbar ist, befindet sich das **'Csyasen-Maximum im Tiefen-
abschnitt 2 ... 4 cm. Diese Schicht wurde mittels °Pb-Datierung dem Zeitabschnitt 1950-70 zuge-
ordnet, was auf den maximalen *'Cs-Input durch die Kernwaffentests um 1963 verweist. Dennoch ist
auch hier *¥'Cs bzw. ®*'Csyasen, Wie in den beiden anderen Profilen, noch bis zur Endtiefe von 14 cm
sehr gut nachweisbar (*’Cs bzw. **'Csyasen: knapp 20 Ba/kg) (MacKenzie et al. 1997).

Die vertikalen Cs-Verteilungen in Hochmoorprofilen weisen einerseits auf ein starkes pflanzenbe-
dingtes Rickhaltevermdgen fur Cs in den oberflachennahen Schichten und andererseits auf eine hohe
Mobilitat des Cs im Torfkorper hin. Erklarungsansatze bieten u. a. die Torfbildungsprozesse und die
Physiologie der torfbildenden Pflanzen, v. a. der Sphagnen. Die Verteilung des essentiellen N&hrele-
ments K, hier tiber das zuvor diskutierte “K erfaBt, gibt einen Einblick in den Stoffhaushalt des Moo-
res. Aus vergleichbaren chemischen Eigenschaften der Alkalimetalle K und Cs liel3e sich auf ahnliche
Transport- und Akkumulationsmechanismen schlieRen. “°K zeigt ebenfalls die héchsten Werte in den
oberflachennahen Schichten. In den torfmoosdominierten Profilen des Kleinen Kranichsees und des
Radauer Borns dhneln sich die Verlaufe der spezifischen “°K- und **'Cs-Aktivitdten in den oberen
10 cm bzw. 12 cm. Im Georgenfelder Hochmoor und der Schwarzen Heide dagegen sinkt die spezifi-
sche Aktivitat des “°K im Gegensatz zu der des **'Cs in den anthropogen iiberpragten Bereichen bis
etwa 18 cm bzw. 12 cm Tiefe flacher oder ist sogar lber einige Zentimeter relativ konstant. Verglei-
chende Untersuchungen der Verteilung der beiden Alkalimetalle zeigen auch in anderen Okosystemen
teilweise ahnliche Trends (z. B. radiale Verteilung in den Jahresringen einer Fichte, Haas u. Miller
1995), teilweise voneinander abweichendes Verhalten (z. B. Verhaltnis von Fichtennadel- und Boden-
gehalten, Wyttenbach et al. 1995).

Es kann davon ausgegangen werden, daR die aktive Pflanzenaufhahme eine wesentliche Rolle in
der Anreicherung beider Elemente in den obersten Moorbereichen und der rezenten Vegetation spielt.
Wie K wird Cs sowohl von den verschiedenen Gefal3pflanzen als auch in den einzelnen Pflanzenteilen
(Wurzeln, Blatter usw.) unterschiedlich stark akkumuliert (Coughtrey et al. 1989a, 1989b; Strandberg
1994; Lux et al. 1995; Jones et al. 1998). Letzteres wird unterstiitzt durch die “°K-, ***Cs- und *¥'Cs-
Werte der einzelnen Pflanzenabschnitte des im Kleinen Kranichsee beprobten Scheidigen Wollgrases
(Eriophorum vaginatum; Tabelle 23). Oldfield et al. (1979) interpretieren ein verbreitertes **'Cs-Maxi-
mum eines Hochmoortorfprofils, dessen Bewuchs von Scheidigem Wollgras dominiert wird, als Aus-
wirkung des speziellen Wachstumsmodus dieser starkwurzelnden Pflanze. Dies ist eine plausibler Er-
klarungsansatz, wie auch die vergleichsweise hohen spezifischen ***Cs- und **’Cs-Aktivitaten der
Wurzeln des Scheidigen Wollgrases aus dem Kleinen Kranichsee zeigen (Tabelle 23). Jones et al.
(1998) entsprechend reprasentieren Wurzeln den Hauptpfad des **'Cs aus der pflanzlichen Biomasse,
gleichzeitig werden jedoch durch sowohl interne als auch externe Stoffkreisldufe — u. a. ermdoglicht
aufgrund der typischen Wuchsform des Scheidigen Wollgrases — relativ hohe Cs-Gehalte aufrechter-
halten. An den Profilen von Streuwiesen Uber Torfauflage und Mooren in Oberschwaben I4R3t sich ein
hoherer Cs-Transfer mit zunehmendem Moorcharakter (d. h. zunehmenden organischen Anteilen,
Wassergehalten und N&hrstoffarmut sowie abnehmenden pH-Werten) nachweisen (Schick 1995). Die
Transferfaktoren der verschiedenen Pflanzenarten erweisen sich dabei mehr oder weniger standortab-
hangig. Hohe Faktoren konnten z. B. fir Wollgras und Moosbeere bestimmt werden.

Torfmoose dagegen, die kein Wurzelsystem wie Gefal3pflanzen haben, akkumulieren anorganische
Substanzen mittels der zuvor beschriebenen Mechanismen, d. h. entweder durch direkte Aufnahme
von Elementen hauptsachlich in die Chlorophyllzellen, durch Adsorption von lonen an den Aus-
tauschplétzen der Zellwéande oder durch eine unspezifischere Anreicherung der Elemente, teilweise als
Partikel, an der Pflanzenoberflache (Malmer 1988; Malmer 1993). In lebenden Sphagnen sind Ca und
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Mg bevorzugt am Austauscher fixiert, wahrend Na und K ins Zellinnere transportiert werden. Dar(iber
hinaus sind alle vier Mineralstoffe stark im anhaftenden Wasser der Torfmoosképfchen, dem
»Quetschwasser®, angereichert (Rudolph u. Brehm 1965; Brehm 1968; Overbeck 1975). Die Akkumu-
lation des K in den Képfchen kann zudem durch kontinuierliche interne Verlagerungs- und Transport-
prozesse von den tieferliegenden dalteren Teilen der Torfmoospflanze zur Wachstumsspitze erklart
werden (Damman 1978; Malmer 1988). Extern kdnnen Wasser bzw. dessen Inhaltsstoffe (iber den zu-
vor genannten, auf Kapillarwirkung basierenden Transportmechanismus zu den Kdpfchen hin transfe-
riert werden.

Um sowohl die Annahme eines &hnlichen Verhaltens von Cs und K als auch die Rolle der Torf-
moose beziiglich der Cs-Aktivitaten der Vegetationsschicht zu prifen, wurden die MeRergebnisse der
obersten Schicht (bis ca. 0.5 ... 1.5 cm Tiefe) des Profils aus dem Kleinen Kranichsee mit denen der
Flache nahe des Probennahmepunkts verglichen, wo nur die Kopfchen und die griinen Abschnitte der
Torfmoos-Stammchen gesammelt und gemessen worden waren (Lange ca. 0.5 ... 2 cm; Kap. 3.3.3 u.
Tabelle 23). Die spezifische **'Cs-Aktivitét der reinen Torfmoosprobe ist um den Faktor 1.70 + 0.01
hoher als die der Oberflachenprobe des Profils (990 Bg/kg im Vergleich zu 580 Bg/kg; Werte zerfalls-
korrigiert auf das Probennahmedatum des Profils, 11.7.1996), im Vergleich zu einem entsprechenden
Faktor von 1.34 +0.17 fir “°K (100 Bg/kg bzw. 76 Bqg/kg); fiir ***Cs errechnet sich ein Wert von
1.56 £0.24 (8.4 Bg/kg bzw. 13 Bg/kg; 11.7.1996). Diese Ergebnisse verweisen darauf, dal3 die leben-
den, griinen Teile der Torfmoose eine dominante Rolle darin spielen, Cs, wie auch K, in der Vegeta-
tionsschicht des Hochmoors zu konzentrieren. Gerdol et al. (1994) schlielen aus Untersuchungen zur
Verteilung von **'Cs und K in Torfmoospflanzen auf eine kontinuierliche Verlagerung des **'Cs, ver-
gleichbar der des K, zum Képfchen hin. Die Maxima der spezifischen *¥'Cs-Aktivitaten sind in den
1988 beprobten Pflanzen meist nicht in den Képfchen, sondern in tieferen Abschnitten nachweisbar,
die dariiberliegenden Segmente weisen aber ebenfalls hohe Werte auf. Die Konzentrationen der beiden
Elemente in den Segmenten zeigen jedoch keine signifikante Korrelation, woraus Gerdol et al. (1994)
doch voneinander abweichende Akkumulationsmuster fiir K und Cs — trotz ihrer chemischen Ahnlich-
keit — ableiten.

Wihrend die abwartsgerichtete Diffusion des Cs in den obersten Schichten den pflanzenspezifi-
schen Prozessen untergeordnet ist, kann sie im Torfkorper selbst als der vorherrschende Mechanismus
angesehen werden. Auch der EinfluR advektiver VVorgange ist nicht ganz auszuschlieBen, da, wie zu-
vor angesprochen, selbst im Hochmoor mit einer geringen Wasserbeweglichkeit zu rechnen ist; Art
und Ausmal derartiger dynamischer Vorgange wird jedoch von einer Vielzahl an standortabhéngigen
Faktoren wie den Materialeigenschaften des Torfes und der Reliefform des Geldndes bestimmt (vgl.
Overbeck 1975; Géttlich 1990; Dalitz u. Jensen 1994). Wie K ist Cs sehr mobil und wird leicht aus
abgestorbenem Pflanzengewebe geldst. Da die Torfmoospflanzen kontinuierlich wachsen und dabei
ihre eigenen alteren, tieferliegenden Teile von Licht und Sauerstoff isolieren, werden K und Cs im
Verlauf der resultierenden Humifizierungs- und Torfbildungsprozesse freigesetzt. Die riickgelOsten
Kationen sind im Torf wiederum fur die Pflanzenaufnahme verfugbar (vgl. Malmer 1993). Wie in
Kap. 6.2 dargelegt, ist Cs an den unspezifischen Austauschplatzen der organischen Substanz nur re-
versibel gebunden (Cremers et al. 1988; Schachtschabel et al. 1992; Valcke u. Cremers 1994). Zudem
sind die Torfkoper v. a. anthropogen weitestgehend unbeeinflul3ter Hochmoore stark verarmt an Ton-
mineralen, deren Bindungsmechanismen in anderen Bdden fiir eine starke Cs-Fixierung verantwortlich
sind (Sawhney 1972; Francis u. Brinkley 1976; Cremers et al. 1988). In Hochmooren resultiert daraus
eine sehr starke Cs-Bioverfiigbarkeit, die sich z. B. in hohen Transferfaktoren Boden—Pflanze nieder-
schlagt (Livens u. Loveland 1988; Sandalls u. Bennett 1992; Schick 1995), sowie eine relativ hohe
Mobilitat des Cs-lons im Torfkorper.

Das Harzmoor weist einen mehrere Meter méchtigen Torfkdrper und eine vergleichsweise hohe
Wachstumsrate der rezenten und vertorfenden Moosschichten auf (vgl. Kap. 7.3). Eine mdgliche Er-
klarung fir die von den anderen Profilen abweichende **'Cswasren-Verteilung wére eine starke, auch
tiefgriindige Verlagerung des kernwaffenbiirtigen **’Cs-Isotops im gesamten Torfkérper seit dem Ein-
tragszeitpunkt, wobei sich der ,,Verdinnungseffekt” in diesem Moor v. a. auch in den oberflachenna-
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hen Schichten hoher Biomassezuwachsraten bemerkbar macht. Obwohl die Torfmoose hohe spezifi-
sche **'Csge-Aktivitaten aufweisen, ware dadurch der **'Csyare-Anteil nur gering. Zudem ist das Ver-
haltnis der spezifischen Aktivitaten von **’Csree, zu **'CSyarren Wesentlich gréRer als in den Torfprofi-
len der erzgebirgischen Moore, so daR sich bei der rechnerischen Aufteilung des *’Cs eine groRe Un-
sicherheit fiir die **'Cswaren-Werte ergibt. Die spezifischen **'Csyarren-Aktivitaten unterhalb 12 cm Tie-
fe entsprechen jedoch durchaus denen der anderen Profile in oberflachennaheren Schichten.

Generell 140t sich die hohe Mobilitat des Cs in den untersuchten Hochmoorbdden anhand der zeit-
lichen Einordnung der Beprobungsschichten mittels verschiedener Datierungs- und Markierungsme-
thoden aufzeigen (vgl. Kap. 7.3). Auch MacKenzie et al. (1997) konnten den tiefsten Schichten der
untersuchten Moorprofile (s. 0.; bis max. 18 cm), in denen sich **'Cs noch als sehr gut detektierbar
erwies, 2°Pb-Alter aus der ersten Halfte des 19. Jahrhunderts zuweisen, was die Annahme einer relativ
schnellen abwaértsgerichteten Cs-Migration in diesen Bdden unterstutzt. Aufgrund des Vergleichs er-
rechneter (scheinbarer) Diffusionskoeffizienten schlieRen die Autoren auf eine anfénglich raschere,
mit der Zeit jedoch verlangsamende Cs-Migration in den Moorbdden. Allerdings sind diese Ergebnis-
se eventuell mit Vorbehalt zu betrachten, da die untersuchten Profile offensichtlich nur den oberen Be-
reich der jeweiligen Moorbdden und somit auch der entsprechenden Cs-Tiefenverteilungen umfassen.

K Unstliche Radionuklide — Bodeninventare

In Tabelle 25 sind die Inventare der kiinstlichen RN an den vier Moorstandorten zusammengestellt
(Werte gerundet). Wie zu Kapitelbeginn dargelegt, erfordert die Berechnung der Inventare volumende-
finiert beprobte Moorlagen. Die Angaben beziehen sich deshalb nur auf die Profilblocke, beinhalten
jedoch die flachendefiniert beprobte rezente Vegetation. Der 22 cm machtige Torfwiirfel des Radauer
Borns erfal3t die Inventare nicht vollstandig, so daf ein Vergleich der Eintrage kiinstlicher RN im Erz-
gebirge mit denen im Hochharz nur eingeschrankt moglich ist; im Rahmen der Diskussion sind diese
Ergebnisse dennoch von Interesse.

Tabelle 25: Inventare A (in Bg/m?) der kiinstlichen RN *2°Sb, **Cs, **"Csges (**’Cstsch und **'Cswareen) (alle zer-

fallskorrigiert auf den 1.5.1986) sowie **Am, 2°2*°py und #*®*Pu an den untersuchten Moorstandorten im Erzge-

birge und dem Harz

Hochmoor Inventar Ar (Bq/mz)

1255b 134CS 137CSTSCh | 137C3Waffen 241Am 239,240PLI 238Pu
137nges

Georgenfeld 420+40 | 1320+707 | 2500+150" [1000+807 | 34:4 - -
3500 + 160 ?

Schw. Heide 260+30 | 910+40" | 1730+90" |1540+80%| 553 - -
3270 +130?

KI. Kranichsee | 220+20 | 73030 1380+60 |1020+507| 28+1 |65+4"|09+0.1"
2400 + 80 ?

Radauer Born | 190+30% | 2050+90? | 39001907 |300+100% | 1.7+047 | - -
4200 +170?

Die Inventarwerte umfassen die beprobten Profilblécke inkl. Vegetation: Georgenfelder Hochmoor O ... 51 cm,
Schwarze Heide O ... 33 cm, Kleiner Kranichsee 0 ... 26 cm, Radauer Born 0 ... 22 cm.

Anhand der Tiefenverteilungen der spezifischen Aktivitdten bzw. der Aktivitdtskonzentrationen kann zwischen
vollstandigen (ohne Markierung),  zu tiber 95 % (***Cs) bzw. (90 %) (**'Cs) erfaBten und ? unvollstandigen In-
ventaren (< 90 %) unterschieden werden.

Vergleicht man die erzgebirgischen °Sb-Inventare, so féllt auf, daR der Wert des Georgenfelder
Hochmoors mehr als das 1.5fache (iber den Werten des Kleinen Kranichsees und der Schwarzen Heide
liegt. Auch die Inventare der untersuchten Fichtenwaldbdden des Osterzgebirges (Kap. 6.2) sind gro-
Rer als die Werte der mittel- und westerzgebirgischen Moore, liegen aber ebenfalls unter dem Wert des
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Georgenfelder Hochmoors bzw. entsprechen ihm im Rahmen der Unsicherheiten. Die '°Sh-Verteilung
im Profil Radauer Born ist nicht vollstandig erfal3t; eine plausible Extrapolation ist mit den vorhande-
nen Werten nur schwer mdglich, so daR keine Aussagen zum *Sh-Gesamtinventar an diesem Stand-
ort gemacht werden kénnen.

Die **Cs- und damit auch die ™*'Csrs-Inventare der erzgebirgischen Moore sind entweder voll-
stdndig erfallt (Kleiner Kranichsee) oder zu lber 95% (Georgenfelder Hochmoor und Schwarze Hei-
de). An den beiden letztgenannten Standorten liegen die spezifischen ***Cs-Aktivitaten der jeweils
tiefsten Schichten der Profilblocke im Bereich der Nachweisgrenze, in den darunterliegenden Bohr-
proben ist das Nuklid nicht mehr detektierbar. Die ***Cs- bzw. **'Csre-Inventare sind kleiner als die
der Fichtenwaldbéden. Die Verhéltnisse der ***Cs- bzw. **'Csrg-Inventare der drei erzgebirgischen
Hochmoore untereinander stimmen jedoch gut mit denen des ebenfalls Tschernobyl-biirtigen **°Sh
iiberein. Die **Cs- und **'Csr.-Tiefenverteilungen des Harzmoors umfassen zwar nicht die gesamten
Inventare, aus den errechneten Teilinventaren ist im Vergleich jedoch schon ein wesentlich hoherer
Tschernobyl-Input als im Erzgebirge zu ersehen. Dies wird durch Literaturwerte unterstiitzt: Die Uber-
sichtskarten BGA (1991) und De Cort et al. (1998) zur **Csy-Bodenkontamination 1986 geben fiir
das Harzgebiet **'Csgs-Werte bis zu 15000 Bg/m’ an, fiir den Erzgebirgsraum dagegen Werte von
2000 ... 5000 Bg/m”. Obwohl aus BGA (1991) keine Unterschiede fiir die drei Moorstandorte hervor-
gehen, kénnten die im Vergleich héheren Werte der *Sb- und **Cs- bzw. **'Cswaren-INventare des
Georgenfelder Hochmoors durch eine geldndeklimatisch besonders exponierte Lage verursacht wor-
den sein.

Da das aus den Kernwaffentests herriihrende **'Csya.sen auch in den Bohrproben nachweisbar ist,
stellen die fir die Profilblocke berechneten Werte nur Teilinventare dar. Welchen Prozentsatz des Ge-
samtinventars sie ausmachen, ist u. a. aufgrund der sehr unterschiedlichen Moormachtigkeiten nur
schwer abzuschatzen. Zudem kdnnen auch die Torflagerungsdichten tber die Tiefe hinweg deutlich
variieren. Fir das Profil der Schwarzen Heide beispielsweise errechnet sich fiir den mit dem Moorboh-
rer beprobten Bereich zwischen 33 cm und 180 cm ein **'Cs-Teilinventar (bezogen auf das Inventar
des Profilblocks, d. h bis 33 cm Tiefe) von < 6 % unter Verwendung geringer Lagerungsdichten (z. B.
0.07 g/cm?® fiir die Bohrproben bis knapp 160 cm Tiefe und 0.15 g/cm?® fiir die darunterliegende tiefste
Bohrprobe; vgl. Abb. 68 u. zugehtriger Text). Bei Annahme vergleichsweise starker Verdichtung
(z. B. samtliche Bohrproben 0.2 g/cm®) wiirde dieser Wert auf bis zu 16 % ansteigen. Fir das Profil
des Georgenfelder Hochmoors ergibt sich unter Verwendung plausibler, relativ geringer Lagerungs-
dichten der Bohrproben (z. B. 0.07 g/cm? bis 170 cm Tiefe und 0.12 g/cm?® fiir den darunterliegenden
Bereich bis zur Endtiefe) ein entsprechendes 137nges—TeiIinventar von < 15 % (bezogen auf das Inven-
tar des Profilblocks, d. h. bis ca. 50 cm Tiefe). Dennoch liegen auch die so korrigierten *’Csy-Inven-
tare (in den genannten Beispielen errechnen sich maximal 4000 Bg/m?) deutlich unter denen der Fich-
tenwaldbdden.

Dies kann teilweise mit der starken Interzeptionswirkung des Fichtenwalds allgemein und dessen
hoher Effizienz fir trockene Deposition im speziellen erklart werden (vgl. Kap. 6.2). Ein weiterer Er-
klarungsansatz liele sich in moglichen Verlusten durch aus dem Torfkdper abflieBendes Moorwasser
finden. In oberschwabischen Seen mit moorigem Einzugsgebiet konnten sowohl **'Cs-Riicklésungs-
prozesse aus den Sedimenten hoher organischer Gehalte als auch saisonal bedingte *'Cs-Austrage
iiber die huminstoffhaltigen Wisser der Seeabfliisse sowie erhhte *'Cs-Eintrage aus den Moorberei-
chen in den See beobachtet werden (Drissner et al. 1992; Lindner et al. 1993; Kaminski et al. 1994).
Im Gegensatz dazu wird Cs im Okosystem Fichtenwald Uber die VVegetation, im speziellen die Nadel-
streu, kontinuierlich wieder in den Boden zurlickgefuhrt. Das im Torfkoper sehr mobile Cs ist, wie die
Tiefenverteilungen zeigen, im Moor tiefgriindig verteilt, woraus sehr niedrige spezifische Aktivitaten
bzw. Aktivitatskonzentrationen resultieren (Verdiinnungseffekt). Dies erschwert den Nachweis des
¥’Cs und vor allem, aufgrund der kiirzeren Halbwertzeit, den des "*'Cs in den Torflagen geringer
Dichte.

Das hochste > Am-Inventar aller in dieser Arbeit untersuchten Bodenprofile liegt fir die Schwarze
Heide vor. Die Werte des Georgenfelder Hochmoors und des Kleinen Kranichsees dagegen stimmen
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sehr gut mit denen der Fichtenwaldbéden von 27 ... 36 Bg/m? iiberein. Appleby et al. (1988) bestimm-
ten das **'Am-Inventar des Profils eines ombrogenen Hochmoors (siidliche Pennines, England) zu
14.8 Bg/m? und das des Seesedimentkerns eines Hochlandsees (Mittelwales) zu 18.5 Bg/m?.

Da die Pu-Analysen nur an dem Bodenmaterial der Beprobungsschichten durchgefiihrt wurden, in
denen **'Am nachweisbar ist (mit Ausnahme einer tiefergelegenen Probe), sind die errechneten Inven-
tare nicht vollstandig. Fur drei Schichten liegt die 2°Pu-Nachweisgrenze zudem so hoch, daB die Wer-
te nicht in die Berechnung eingehen kénnen (vgl. Anhang B.1). Einer Abschatzung bzw. Extrapolation
anhand plausibler Werte nach waren etwa 96 % des ****°Pu und 91 % des **®Pu erfaft, die Gesamtin-
ventare lagen damit bei 67 Bg/m” und 1.0 Bg/m?. Vergleicht man diese extrapolierten Werte mit denen
des Waldbodenprofils Nassau 2, so ergibt sich fiir den Moorstandort ein um ca. 15 % kleineres
239.20p;_Inventar, das “*®Pu-Inventar dagegen wire nur halb so groR. Die Inter- bzw. Extrapolation der
238py-Verteilung beinhaltet allerdings auch gréBere Unsicherheiten, da eine geringere Anzahl an Wer-
ten vorliegt (s. 0., hohe **Pu-Nachweisgrenzen firr drei Proben). Aufgrund des unvollstindigen
239209 )_Inventars ist es zudem nicht bzw. nur mit groBen Unsicherheiten méglich abzuschatzen, zu
welchem Prozentsatz das in der Umwelt nachweisbare ***Am aus dem Zerfall des **'Pu der Kernwaf-
fentests stammt (vgl. Kap. 2.3 u. Kap. 3.2.1).

Fiir den erhéhten 2%?*°Pu-Wert der vierten Beprobungsschicht (s. Tiefenverteilung, Abb. 66) laRt
sich anhand des extrapolierten ***°Pu-Gesamtinventars und der Inventarwerte der beprobten Schich-
ten ein Anteil am Gesamtinventar von etwa 5 % errechnen. Da jedoch, wie in der Diskussion der Pu-
Gehalte in den Waldbodenprofilen dargestellt, das ?*?*Pu-Bodeninventar durch den Reaktorunfall
nur geringfiigig erhéht worden war (< 0.1 %; vgl. Hotzl et al. 1987; Rosner et al. 1997), kann der
Tschernobyl-Fallout nicht ohne weiteres als Ursache fir diese Erhthung angesehen werden — obwohl
in dieser Bodentiefe auch das '*Sh-Maximum liegt. Dies wird unterstiitzt durch die 2*Pu/?**%puy-
Verhaltnisses der einzelnen Beprobungsschichten. Diese liegen bei 0.024 ... 0.033 mit einem Mittel-
wert von 0.029 + 0.004 und stimmen somit sehr gut mit den in Kap. 6.2 zitierten, auf 1997 zerfallskor-
rigierten Literaturangaben fur den Zeitraum vor dem Tschernobyl-Unfall (d. h. Kernwaffen- und
SNAP-9A-Fallout) tberein.

7.3 DieVerwendung der Radionuklidein der Moor stratigraphie

Ein wesentliches Ziel der Moorstratigraphie ist es, die Entwicklung der lokalen und teilweise auch re-
gionalen Vegetation zu rekonstruieren, um damit auf den Wandel des Klimas und anderer Umweltein-
flisse zu schlieBen. Dabei kdnnen auch die Auswirkungen menschlicher Siedlungstatigkeit auf die
umgebende Vegetation und auf die Torfbildung selbst erfalit werden (Gottlich 1990). Wahrend die
Pollenanalyse ein relatives Datierungsmittel zur zeitlichen Einordnung von Torfschichten darstellt
(Kap. 3.2.3), kénnen mittels **C-Analysen einzelner Torfschichten numerische Zeitmarkierungen ge-
setzt werden (Kap. 3.2.4). Die Kombination verschiedener relativer und numerischer Datierungsme-
thoden verbessert die Rekonstruktion des zeitlichen Torfwachstums und ermdglicht eine Kontrolle der
einzelnen Verfahren. Zudem kénnen Einschrankungen der einzelnen Methoden (wie der datierbare
Zeitrahmen) ausgeglichen werden. So sind beispielsweise “C-Analysen fiir Alter <300 ... 400 a
i. allg. ungeeignet, und oberflachennahe, mineralisierte Bereiche anthropogen Uberpragter Moore sind
mittels Pollenanalyse kaum zeitlich aufzuldsen. Fiir diesen Zeitrahmen dagegen bieten sich ?°Pb-Da-
tierungen an, welche Alter bis max. 200 a erfassen. Die in den vorangehenden Kapiteln dargestellten
Ergebnisse der Untersuchungen kiinstlicher RN in Moorbdden legen eine Verwendung von '#°Sb,
LAm und der Pu-Isotope zur Markierung des Zeitpunkts ihrer Deposition nahe (,,Altersmarkierung®).
Wesentliche Vorraussetzung fiir die Datierung ist die Immobilitit oder genau bekannte Mobilitat des
jeweils verwendeten Nuklids. Im Vergleich zueinander und vor dem Hintergrund bekannter Fakten zur
Entwicklung der Hochmoore und eventueller anthropogener Einfliisse wird im folgenden eine Einord-
nung der verschiedenen Datierungsergebnisse vorgenommen und die Eignung der Methoden gepruft.
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Palynologische Unter suchungen — Pollendiagramme

Parallel zu den in Kap. 7.1 vorgestellten y-spektrometrischen Untersuchungen an einem Bodenprofil
des Hochmoors Schwarze Heide wurden an einem zweiten, im Abstand von etwa 1 m entnommenen
Bohrprofil Pollenanalysen durchgefiihrt (Kap. 3.2.3). Eine verkiirzte Fassung (d. h. mit ausgewahlten
Taxa) eines der beiden resultierenden Pollendiagramme ist in Anhang E.3, Abb. E.3 dargestellt. Die
auf der Berechnungsbasis ,,Baumpollen ohne Hasel = 100 %* errechneten Gehalte der verschiedenen
Pollenarten sind ber der Beprobungstiefe aufgetragen. Das Pollendiagramm ist von links nach rechts
untergliedert in die Pollenarten der Gehdlze, Kréuter und Wasserpflanzen. Die botanischen Namen der
im Diagramm aufgefiihrten Pflanzen sind in Anhang E.3, Tabelle E.6 zusammengestellt und werden in
den folgenden Abschnitten entsprechend verwendet.

Aus dem Vergleich der Pollenkurven untereinander und im Kontext alterer, z. T. unvertffentlichter
palynologischer Untersuchungen erzgebirgischer Hochmoore (Rudolph u. Firbas 1924; Frenzel 1930;
Stebich 1995; M. Seifert, LfUG Freiberg, pers. Mitt. 1995, 1998, 2005) sind die Pollenzonen Va bis X
nach Firbas (1949) erkennbar (Tabelle 26). Dabei entspricht die beobachtete Vegetationsentwicklung
im wesentlichen der in den von Rudolph u. Firbas (1924), Frenzel (1930) und Firbas (1949) untersuch-
ten Erzgebirgsmooren; auftretende Abweichungen kdnnten evtl. durch die Profillage innerhalb des
Moores bedingt sein oder aber durch die geographische Position des Moores selbst. Auf dem im An-
hang gezeigten Pollendiagramm basierend, erganzt durch die zusétzlichen Diagramme und tabellierten
Werte in Seifert (1997), werden im folgenden die wesentlichen Erkenntnisse zur Vegetationsentwick-
lung kurz diskutiert.

Zone P |Klimaabschnitt V' | waldvegetation Konv. *C-Alter ¥ Tabelle 26: Stratigraphische
Schwerpunkt Erzgebirge aBP Ubersichtstabelle der holoza-

nen Vegetations- bzw. Wald-

X Jingeres Rezente Fichtenzeit : : ;
Subatlantikum entwicklung im I?rzg(.-)blrgs-
IX Alteres Buchen-Tannenzeit  2500/2800 raum, unter Beriicksichtigung
. - von Angaben aus Rudolph u.
VIII Subboreal Buchen-Fichtenzeit ... 4500 Firbas (1924), Frenzel (1930),
VI Jiingeres . . Firbas (1949, 1952), Over-
- Eichenmischwald-
Atlantlkum Fichtenzeit beck (1975), Géttlich (1990)
VI | Alteres ... 7500 und Lang (1994) sowie pers.
Vb Eichenmischwald- Mitteilung von M. Seifert,
Boreal Kiefern-Haselzeit LfUG Freiberg, 1998, 2005
Va Kiefern-Haselzeit ... 8500/8800
IVb Jungeres Kiefern-Birkenzeit
Préboreal
IVa |Alteres Kiefernzeit 10100

2 Biostratigraphische Zonen (Pollenzonen) und chronostratigraphische Glie-
derung (Klimaabschnitte) nach Firbas (1949)

% Die Benennung der Phasen der Waldentwicklung im Erzgebirge basiert auf
Rudolph u. Firbas (1924), Firbas (1949) und pers. Mitteilung von M. Seifert
LfUG Freiberg, 1998, 2005.

% Konventionelle **C-Alter (in a BP) nach Firbas (1949) und Lang (1994)

Das tiefste mit dem Kammerbohrer gezogene Bodenmaterial — d. h. die minerogene Basisprobe aus
blaugrauem schluffigen Gneiszersatz (vgl. bodenkundliche Ansprache, Anhang E.1.2) — weist einen
auswertbaren Polleninhalt mit einem hohen Anteil an Nichtbaumpollenkdrnern auf (Seifert 1997). Aus
dem Pollenspektrum kann geschlossen werden, dal? sich zum damaligen Zeitpunkt in der Krautschicht
sowie auf nassen und versumpften Flachen u. a. Blasenbinse (Scheuchzeria), verschiedene Graser
(Poaceen), Sauergraser (Cyperaceen) und Torfmoose (Sphagnum) ausbreiteten. Zudem waren Ampfer
(Rumex acetosella-Typ), BeifuR (Artemisia), Madesll (Filipendula) und Labkraut (Galium-Typ) hau-
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fig vertreten. In der Umgebung des Untersuchungsgebietes wuchsen Kiefer (Pinus), Birke (Betula),
Hasel (Corylus) und vereinzelt schon Vertreter des Eichenmischwalds — d. h. Eiche (Quercus), Linde
(Tilia) und Ulme (Ulmus) — sowie die im hier vorgestellten Pollendiagramm nicht enthaltene Esche
(Fraxinus). Der Zersatz des anstehenden Gneises wirkte als Stauhorizont und erméglichte dadurch die
Entstehung des Moores. In den zwei nach oben anschlieBenden, z.T. holzreichen Proben
(155 ... 165 cm Tiefe) ist einerseits ein leichter Anstieg der Eichenmischwaldwerte, andererseits ein
Ruckgang des Nichtbaumpollens zu verzeichnen. Dieser Profilbereich, der durch hohe Pinus- und
steigende Corylus-Werte charakterisiert ist, kann der Kiefern-Haselzeit (Zone Va) des Boreals zuge-
ordnet werden (vgl. Firbas 1949). Die Annahme, dall das Ende des Préboreals (Zone 1VVb) in der Ba-
sisprobe erfaldt sei, stellte sich aufgrund anschlieBender Untersuchungen, z. B. im Pfahlbergmoor
(2000), als nicht haltbar heraus (M. Seifert-Eulen, LFUG Freiberg, pers. Mitt. 2005).

Der Beginn der borealen Eichenmischwald-Kiefern-Haselzeit (\Vb) ist durch den steilen Anstieg
der Corylus-Kurve und der Eichenmischwaldkurve (Summenkurve von Quercus, Tilia und Ulmus;
vgl. Einzelkurven) gekennzeichnet. In dieser Zone beginnt die eigentliche Sphagnum-Torfbildung;
Holzreste wurden nicht mehr beobachtet. Corylus und der Eichenmischwald erreichen maximale
Verbreitung (vgl. Rudolph u. Firbas 1924; Frenzel 1930; Firbas 1949). Auch in den Untersuchungen
von Rudolph u. Firbas (1924) und Frenzel (1930) fielen relativ hohe Tilia-Werte in der zweiten Halfte
des Boreals, und damit zu Beginn der Moorbildung einer ganzen Reihe von Erzgebirgsmooren, auf.
Betula und auch Pinus sind noch bedeutend, weichen aber mit dem beginnenden Anstieg der Fichten-
kurve (Picea) immer stérker zurlick. Der geringer werdende Nichtbaumpollenanteil wird jetzt haupt-
sachlich von Poaceen und Cyperaceen gestellt; Sohagnum nimmt weite Flachen ein.

Steil abfallende Corylus-Werte und eine sich immer starker durchsetzende Picea (s. Schnittpunkt
mit Pinus-Kurve) markieren den Ubergang zum &lteren Atlantikum (V1) (vgl. Rudolph u. Firbas 1924;
Firbas 1949). Zu Beginn der Eichenmischwald-Fichtenzeit erreichen auch Tanne (Abies) und Buche
(Fagus) kleine Gipfel, danach sinken die Werte beider Gehdlze jedoch wieder unter 1 %. Ein entspre-
chendes Verhalten von Abies und Fagus wurde in den von Rudolph u. Firbas (1924), Frenzel (1930),
Lange et al. (2005), und M. Seifert-Eulen (LfUG Freiberg, unverdff. Untersuchungsergebnisse 2005)
untersuchten Erzgebirgsmooren nicht beobachtet; welche Faktoren hierbei eine Rolle spielen, kann
erst im Zusammenhang weiterer Untersuchungen in diesem Raum gekléart werden. Kriterien fur den
Ubergang zum jiingeren Teil des Atlantikums (VI1) sind nicht deutlich ausgebildet. Im Verlauf bzw.
gegen Ende der Zone VII bildet Corylus markante jingere Gipfel (vgl. Firbas 1949). Der Kurvenver-
lauf einiger Gehdlze unterliegt hier groeren Schwankungen. Auch Abies und Fagus zeigen neuerliche
Gipfel und im Anschluf? steigt Fraxinus erstmalig auf Werte tber 1 % an (0. Abb.).

Die Buchen-Fichtenzeit (VII1) ist durch eine deutliche Veranderung des Waldbildes gekennzeich-
net: Auffallend ist die dominierende Rolle der Fichte, wahrend die Corylus- und Pinus-Werte zurtick-
gewichen sind (vgl. Firbas 1949). An der Waldvegetation ist noch der Eichenmischwald beteiligt (h&u-
fig Ulmus und Tilia, weniger Quercus). Fagus weist leicht erhdhte Werte auf, wahrend die von Abies
unter 1 % bleiben, nachdem im Ubergangsbereich der Zonen VII/VIII ein Wert von 22 % erreicht
wurde. Ab dem Subboreal dndert sich auch der Torf. Ein brauner, schwach zersetzter Scheuchzeria-
Torf zu Beginn des Subboreals geht nach oben hin in einen stirker durch Sphagnum gepragten Torf
uber.

Der Ubergang zum é&lteren Subatlantikum (1X) ist ebenfalls nicht eindeutig, kann aber vermutlich
in den Bereich des starken Riickgangs von Picea und des neuerlichen Anstiegs der Quercus-Kurve ge-
legt werden. Der Torf ist hier schwarzbraun, mittel zersetzt und feucht. Wie Betula zeigt auch Corylus
in Zone IX nochmals einen jlngeren Gipfel, danach liegen die Corylus-Werte meist unter 2 %. Sied-
lungseinflisse, sofern tberhaupt vorhanden, prégen sich hier noch nicht eindeutig aus (Seifert 1997).
Obwohl der steile Anstieg und die sehr ausgepragten Gipfel der Fagus- und Abies-Werte wohl eben-
falls noch der Buchen-Tannenzeit des Subatlantikums zugerechnet werden konnen (vgl. Rudolph u.
Firbas 1924; Frenzel 1930; Firbas 1949), verweisen siedlungszeigende Formen in den entsprechenden
Proben, darunter teilweise Roggenpollen (Secale cereale, hier in der Getreidepollenkurve beinhaltet, s.
Cerealia), entweder schon auf das jingere Subatlantikum (X) oder aber auf einen Ferntransport von
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Pollen aus den Altsiedelgebieten beidseitig des Erzgebirges. Die Abgrenzung der jungeren Pollenzo-
nen wird u. a. durch eine geringe zeitliche Aufldsung der oberflachennahen Schichten erschwert. Wie
in Kap. 7.1 und Kap. 7.2 angesprochenen, resultierten tiefgreifende Entwésserungsmafinahmen in der
Vergangenheit und der generell vergleichsweise trockene Standort der Schwarzen Heide in Sackungs-
und Mineralisierungserscheinungen, die z. B in relativ hohen Trockenlagerungsdichten zum Ausdruck
kommen (Abb. 68).

Der Steilanstieg der Picea-Kurve verweist auf die rezente Fichtenzeit (X) (vgl. Rudolph u. Firbas
1924; Frenzel 1930; Firbas 1949). Das Gebiet, in dem sich die Schwarze Heide befindet, wurde im
wesentlichen erst ab dem spéten Mittelalter starker, d. h. planméaRig und geschlossen, besiedelt (vgl.
Barth u. Ziihlke 1985; Blaschke 1990; Wagenbreth et al. 1990; Thomasius 1994). Das Moor liegt Ost-
lich eines ,,B6hmischen Steiges®, der nahe Riibenau die PaRhdhe auf dem Erzgebirgskamm (berquer-
te. Der Fernweg verband das sachsische Altsiedelland tber das Erzgebirge hinweg mit Béhmen und
fuhrte von Leipzig uber Rochlitz, Chemnitz, Zschopau, Zéblitz und Riibenau in Richtung Prag. Dabei
verzweigten bzw. verbanden sich dieser und andere Wege jedoch im Laufe der Zeit, so dal} entspre-
chende Literaturangaben z. T. voneinander abweichen (Barth u. Ziihlke 1985; Blazek et al. 1995;
Christl u. Simon 1995; Ruttkowski 2002). Im Zusammenhang mit der Kolonisation entwickelten sich
die Fernwege zu Siedelbahnen in das obere Bergland bzw. Uber die Pathéhen (Christl u. Simon 1995;
Geupel 1995; Ruttkowski 2002). Im 12. Jahrhundert wurden derartige Steige teilweise schon urkund-
lich erwahnt, z. B. der sog. ,,Chomutov/Komotauer Weg* um 1150 im Hersfelder Kopialbuch (Blazek
et al. 1995; V. Geupel, Landesamt fir Archéologie Sachsen, pers. Mitt. 1997). Die erste urkundliche
Erwahnung des Ortes Reitzenhain (als ,,Reiczenstein®) dagegen ist erst 1401 zu finden, die von Ol-
bernhau (als ,,Albernhaw*) 1434; Kihnhaide wurde erstmalig 1552 erwéhnt (als ,,Kynheide*) und die
Ortsgriindung von Ribenau erfolgte erst um 1580 (Barth u. Ziihlke 1985).

Inwieweit sich die einzelnen Siedlungsphasen in den Moorschichten widerspiegeln, kann anhand
eines einzelnen Profils nicht geklart werden. Im oberflachennahen Bereich des Diagramms ist deutlich
ein anthropogener Einflul erkennbar, u. a. durch Pollenkdrner von Secale, Cerealia, Spitzwegerich
(Plantago lanceolata, 0. Abb.; vgl. Plantago-Kurve). Es kénnen sowohl eine graduelle Zunahme der
Nichtbaumpollenkdrner (vgl. Kurve der Summe aller Kréuter) beobachtet werden als auch eine prinzi-
pielle Anderung der Waldzusammensetzung, charakterisiert durch einen starken Picea-Anstieg und
den Riickgang des Eichenmischwalds (v. a. Tilia und Ulmus, weniger Quercus, deren Werte aufgrund
von Siedlungsaktivitaten einen leichten Wiederanstiegs in der obersten Probe aufweisen). Gleichzeitig
setzt eine drastische Reduktion des Abies- und etwas spater auch des Fagus-Pollens ein. Vergleichbare
Tendenzen sind auch in den Pollendiagrammen anderer Erzgebirgsmoore zu beobachten (Rudolph u.
Firbas 1924; Frenzel 1930; Firbas 1949), z. B. des osterzgebirgischen Georgenfelder Hochmoors (Ste-
bich 1995; M. Seifert, LfUG Freiberg, pers. Mitt. 1995, 1998) und des am Fichtelberg gelegenen
Pfahlbergmoors (M. Seifert-Eulen, LfUG Freiberg, pers. Mitt. 2005). Siedlungsaktivitaten, inklusive
des Beginns von Ackerbau und Bergbau, und die damit verbundenen Rodungen sowie wirtschaftsbe-
dingte Forderungen bestimmter Holzarten werden als die hauptséchlichen Ursachen des Riickganges
von Buche und Tanne (Verwendung als Brenn- und Bauholz), verbunden mit dem Anstieg des Fich-
ten- und Nichtbaumpollens (Cerealial!), angesehen (Rudolph u. Firbas 1924; Frenzel 1930; Firbas
1949; Wagenbreth et al. 1990; Thomasius 1994; Blazek et al. 1995).

Im Kontext weiterer palynologischer Untersuchungen in erzgebirgischen Hochmooren, z. B. in der
Mothduser Heide (Lange et al. 2005), im Pfahlbergmoor, der Siebensdure und der Hiihnerheide (M.
Seifert-Eulen, unver6ff. Untersuchungsergebnisse 2005), kdnnte geschlossen werden, dal® das vorlie-
gende Pollendiagramm der Schwarzen Heide nur den Zeitraum bis ins spate Mittelalter erfalt — aller-
dings ist hierbei auch die geringe Auflésung aufgrund relativ gro3er Probenintervalle von 5 cm zu be-
ricksichtigen. Ein Klimawandel, wie er in anderen Mooren, z.B. der Moth&user Heide (Lange et al.
2005), nachgewiesen werden konnte, 4Bt sich aus dem Pollenprofil der Schwarzen Heide nicht ablei-
ten.
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YC-Alter shestimmungen an ausgewahlten Torfproben

Die Ergebnisse der Radiokohlenstoffdatierungen sind in Tabelle 27 dargestellt. Die Proben des
Georgenfelder Hochmoors wurden mittels LSC analysiert, die der Schwarzen Heide und des Kleinen
Kranichsees per AMS (s. Kap. 3.2.4). Aus den Analysen ergeben sich die **C-Konzentrationen (in
pMC), aus denen sich direkt die konventionellen **C-Alter (in a BP) herleiten. Die hier interessieren-
den kalibrierten, ,,wahren* Alter (in a cal BC bzw. a cal AD) wurden unter Verwendung von Kalibrie-
rungskurven (Pearson u. Stuiver 1986; Stuiver u. Pearson 1986; Stuiver u. Becker 1993; Hebert 1997;
O. Nitzsche, TU BAF, pers. Mitt. 1996, 1998) aus den *C-Konzentrationen (in pMC) bzw. den kon-
ventionellen '“C-Altern (in a BP) bestimmt. Dabei ergeben sich héaufig mehrere Schnittpunkte,
und/oder die Zeitabschnitte, welche der 16-Standardabweichung des unkalibrierten “*C-Werts entspre-
chen, liegen asymmetrisch um einen Schnittpunkt oder sind mehrmals unterbrochen. Um diskutierfa-
hige Angaben zu erhalten, sind die Werte, wo mdéglich bzw. vertretbar, in Form eines ,,mittleren “c-
Alters mit Bereichsangabe* angegeben — die Bereichsangabe ist nicht im Sinne einer Standardabwei-
chung zu verstehen, sondern definiert den wahrscheinlichen Altersbereich. Soweit nicht anderweitig
vermerkt, werden im folgenden nur die kalibrierten Y4C-Alter diskutiert.

Tabelle 27: Ergebnisse der 14C-Datierungen ausgewahlter Proben der Profile Georgenfelder Hochmoor (LSC)
sowie Schwarze Heide und Kleiner Kranichsee (AMS)

Hochmoor Schicht Tiefe 4c Konv. *C-Alter |Kalibriertes **C-Alter
cm pMC aBP a cal AD
Georgenfelder 0/Veg. 0 1139+1.7 - 1990+1,1959+1
Hochmoor 2 25-45 125.1+1.8 - 1981 +1,1978+1,1961+1
6 11.5-145 93.9+15 - 1440 (1320 ... 1620)
8 21.5-26.5 829+14 - 600 (430 ... 670)
12 41.5-51 81.8+14 - 450, 490 (270 ... 630)
Schwarze 3 4-55 98.5+0.3 120 + 30 1954 ... 1955, 1908 ... 1928,
Heide 1809 ... 1895, 1686 ... 1732
PA14 65 —-70 47.0+£0.2 6060 + 40 4950 + 80 acal BC
PA22 105 -110 41.9+0.2 7000 £ 40 5850 + 80 a cal BC
PA33 160 — 165 41.1+£0.3 7150 £ 50 5980 + 30 a cal BC
Kl. Kranichsee 9 11.5-13 117.2+0.3 - 1985 ... 1990, 1960 + 1

Y Die mit PA bezeichneten Proben entstammen der Parallelbohrung fir die palynologischen Untersuchungen.

2 Kalibrierte **C-Alter in a cal AD, sofern nicht als a cal BC angegeben. Aufgefuhrt sind die Schnittpunkte und der
Altersbereich, welcher mit der 1o-Standardabweichung des unkalibrierten “C-Werts maximal erfal3t wird (bei
starker Asymmetrie Bereich in Klammern). Bei mehr als zwei Schnittpunkten sind entweder nur die entsprechen-
den Altersbereiche oder ein ,mittleres 14c-Alter mit Bereichsangabe"“ aufgefihrt.

Die Ergebnisse der oberflaichennahen Proben des Georgenfelder Hochmoors (Schicht 0 bzw. Vege-
tation; Schicht 2) und der Schwarzen Heide (3) sowie die Probe aus dem Kleinen Kranichsee (9) ent-
halten mehr *C als die Standardatmosphére (d. h. > 100 pMC). Dies kann bedeuten, daR das Proben-
material nach 1954 gebildet worden ist. Es kann jedoch auch eine Mischung von *C aus den Kernwaf-
fentests und wesentlich alterem *C vorliegen. Fir die Datierung mittels LSC sind etwa 40 g Proben-
material nétig, so daB hier , Tiefenmischproben® vorausgesetzt werden konnen (entsprechend
Kap. 3.2.4 entstammt das mittels LSC datierte Material aus reprasentativen Anteilen der Beprobungs-
schichten, welche jeweils einen gewissen Altersbereich umschlieRen). Das **C-Alter der Probe aus
Schicht 2 kann somit als Mittelwert der vergangenen 40 a gedeutet werden. Die Vegetationsprobe
(Schicht 0) des Georgenfelder Hochmoors wurde zur Uberpriifung der Methodik gemessen. Es handelt
sich dabei hauptsachlich um die oberirdischen Anteile mehrjéhriger Gefal3pflanzen, so daR die Datie-
rung um 1990 plausibel ist. Zur Datierung mittels AMS sind nur sehr geringe Probenmengen nétig,
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und es mul auf zeitlich repréasentatives Material geachtet werden. Laut Laborbericht (P.M. Grootes)
wurden ,,Rinde und Stengelstiicke mit geringer Durchwurzelung® zur Datierung ausgesucht. Der Probe
des Kleinen Kranichsees — laut Probenbeschreibung ,,Blatter”, d. h. vermutlich Torfmoosbléttchen —
werden die Perioden von 1954 ... 1962 und die 80er Jahre zugewiesen. Eigene Auswertungen anhand
der Kalibrierkurven, wie sie auch fir das Georgenfelder Hochmoor verwendet wurden (**C in Holz
bzw. CO, des Freiberger Raums, Hebert 1997 und O. Nitzsche, TU BAF, pers. Mitt. 1996, 1998),
grenzen diese Angaben weiter ein.

Datierung der M oor schichten mit freiem *°Pb

Die Altersbestimmung von Eiskernen, Seesedimenten und Torfprofilen anhand des atmospharisch
eingetragenen #°Pb ist eine {bliche und etablierte Methode (Crozaz et al. 1964; Crozaz u. Langway
1966; Krishnaswami u. Lal 1978; El-Daoushy et al. 1982; El-Daoushy 1986b; Appleby et al. 1988;
Shotyk et al. 1996; Vile et al. 2000). Wesentliche VVoraussetzung der Anwendung des freien *°Pb zur
Datierung ist eine schnelle und dauerhafte Fixierung des Nuklids im zu datierenden Substrat. In om-
brogenen Hochmooren (v. a. in Sohagnum-dominierten Torfen rezent wachsender Hochmoore) wird
Pb i. allg. als immobil angesehen (Shotyk et al. 1996, 1998; MacKenzie et al. 1997; Vile et al. 1999).
Fiir im Idealfall vollstandig oder in der Realitat teilweise abgeschlossene Systeme basieren die *°Pb-
Altersbestimmungen des CRS-Modells (CRS = Constant Rate of Supply) auf der Annahme eines kon-
stanten Eintrags von freiem #°Pb wiéhrend des betrachteten Zeitraums (Appleby u. Oldfield 1978;
Schell u. Tobin 1994). Unter der zusétzlichen Annahme konstanter Akkumulationsraten geht bei Ver-
wendung des CIC-Modells (CIC = Constant Initial Concentration) auch die initiale *°Pb-Konzentra-
tion (in Bg/kg Trockenmasse) konstant in die Berechnungen ein (Robbins 1978). Wird **°Pb durch zu-
satzliche Quellen eingetragen, z. B. liber ?°Ra aus Grubenwéssern des Bergbaus oder durch Abwas-
sereinleitungen der Phosphatindustrie, so sind erweiterte Modelle notig (Kershaw et al. 1990; McCart-
ney et al. 1990; Klos u. Schoch 1993).

Vergleichenden Gegeniiberstellungen von *°Pb-Altern aus der Verwendung der oben genannten
Modelle, **C-Altern, Datierungen mittels der ,moss increment* Methode (d. h. iiber den jahrlichen
Zuwachs von Torfmoospflanzen) und palynologischen Befunden zufolge fiihren Berechnungen mit
dem CIC-Modell eher zu einer Unterschatzung des Alters von Hochmoorproben (Oldfield et al. 1979;
El-Daoushy et al. 1982; Turner u. Delorme 1996). Fir die #°Pb-Datierungen der Profile aus dem
Georgenfelder Hochmoor, der Schwarzen Heide und dem Kleinen Kranichsee wurde deshalb das
CRS-Modell verwendet (Kap. 3.1.4); diese Entscheidung basiert zudem auf den in Oldfield et al.
(1979), El-Daoushy (1986a) und Appleby et al. (1988) durchgefiihrten Bewertungen der Eignung bei-
der Modelle zur Datierung von Hochmoortorf. In die Berechnung einbezogen sind nur die Schichten
der Profilblocke, nicht die Bohrproben, da deren urspriingliche Lagerungsdichten nicht bekannt sind.
Das Profil des Radauer Borns eignet sich nicht zur Datierung, da die ?°Pb-Verteilung und somit auch
das ?°Pb-Inventar nur sehr unvollstandig erfalt sind.

Der Anteil von geogenem bzw. mit ?°Ra assoziiertem #°Pb ist in den untersuchten Moorproben
vergleichsweise gering oder nicht nachweisbar. Die Anteile des freien *°Pb wurden unter Verwen-
dung der spezifischen Aktivitaten der ?°Ra-Folger “*Pb und ?Bi bestimmt, da die aus der 186 keV-
Linie berechneten *Ra-Aktivitaten groBere Unsicherheiten aufweisen und auch nicht fiir alle datier-
ten Schichten bestimmt werden konnten (vgl. Kap. 3.1.4).

Die errechneten ?°Pb-Alter sind in Abb. 71, Abb. 72 und Abb. 70 iiber der Tiefe aufgetragen. Im
Profil des Georgenfelder Hochmoors nimmt die relative Unsicherheit mit zunehmendem *°Pb-Alter
starker zu als in der Schwarzen Heide und dem Kleinen Kranichsee, worin sich die héheren Unsicher-
heiten der zugrundeliegenden MefRdaten widerspiegeln (MeRplatz P36). Die Unsicherheiten, welche
sich bei der Probennahme (z. B. bei der Bestimmung der Profilflache) ergeben, sind — vergleichbar
den Berechnungen der Unsicherheiten von A, Und A: — in die Unsicherheitshestimmung entspre-
chend den GesetzmaRigkeiten der Unsicherheitsfortpflanzung eingegangen.

Um zu demonstrieren, inwieweit beispielsweise unterschiedliche Nachweisgrenzen bzw. Detektor-
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effektivitaten fir ?°Pb bei der Messung das Datierungsergebnis beeinflussen, wurden die auf beiden
Detektoren (P36 und N38) bestimmten #°Pb-Aktivitaten des Profils Schwarze Heide zur Datierung
verwendet (Abb. 72). Im Bereich 0 ... 9 cm stimmen die berechneten #°Pb-Alter gut iiberein, darunter
weichen die Werte deutlich voneinander ab.

,Altersmarkierung* mit ***Sb, **Am und Pu-Isotopen

Um die Eignung der kinstlichen RN zur zeitlichen Markierung zu prifen, sind die vertikalen Vertei-
lungen von '#Sb und #**Am (entsprechend Kap. 7.1) zum Vergleich in die #°Pb-Diagramme mit ein-
getragen. Die Verteilung von ?**Pu und #%*°Pu wurden nur im Profil des Kleinen Kranichsees be-
stimmt und stimmen dort relativ gut mit der des **Am (vgl. Abb. 61) iiberein. Die Zuordnung der spe-
zifischen Aktivitaten einer Schicht zu dem entsprechenden *°Pb-Alter ist in Abb. 70 an zwei Beispie-
len anhand enggestrichelter Linien verdeutlicht.
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Tiefe in cm
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Abb. 71: Georgenfelder
Hochmoor. Vergleich der
berechneten *'°Pb-Alter der
Profilschichten (CRS-Mo-
dell) mit den Tiefenvertei-
lungen von **°*Sb und **!Am

Die kalibrierten “C-Alter
von Schicht 6 und 8 ent-
sprechend Tabelle 27 sind
mit eingetragen. Die einge-
zeichneten Kurven dienen
nur zur Verdeutlichung.

Abb. 72: Schwarze Heide.
Vergleich der berechneten
29pp-Alter der Profilschich-
ten (CRS-Modell) mit den
Tiefenverteilungen von
1255p und **'Am

Zum Vergleich sind die Da-
tierungsergebnisse gegen-
Ubergestellt, welche aus
den Messungen der Proben
auf beiden MefRplatzen, P36
und N38, resultieren. Die
eingezeichneten Kurven
dienen nur zur Verdeutli-
chung.
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Vergleich der Datierungs- und Markierungser gebnisse

Im Profil des Kleinen Kranichsees stimmen die berechneten 2°Pb-Alter der Bodenschichten, in denen
die *°Sh-, 2 Am- und Pu-Maxima liegen, sehr gut mit dem jeweiligen Zeitraum der (maximalen) De-
position dieser RN iiberein (Abb. 70, vgl. Tiefenverteilungen Pu, Abb. 61). Die *°Pb-Alter der beiden
Torflagen erhéhter ***Sh-Werte betragen 1987 + 1 und 1984 + 1 und erfassen damit den Zeitpunkt des
Tschernobyl-Unfalls 1986. Die beiden Schichten maximaler **Am-, **®Pu- und **#*°Pu-Werte sind
datiert auf 1966 = 2 und 1958 * 2 und lassen sich damit dem Zeitraum des maximalen Inputs durch die
Kernwaffentests um das Jahr 1963 zuordnen. Die **C-Markierung der tieferen dieser beiden Lagen er-
gibt ein mehrdeutiges Ergebnis (vgl. Tabelle 27). Da der Kleine Kranichsee eine rezent wachsende,
von Torfmoosen gepragte Mooroberflache aufweist, kann der Zeitraum der 80er Jahre als Alter dieser
Torfschicht in etwa 12 cm Tiefe ausgeschlossen werden. Das zweite Ergebnis von 1960 + 1 dagegen
entspricht dem errechneten “*°Pb-Alter. In einer Tiefe von etwa 10 cm geht der unzersetzte Torf
(Torfmoose) in einen schwach bis mittel humifizierten Torf iber, was auch an einer geringfugig er-
héhten Lagerungsdichte zu erkennen ist (vgl. Abb. 68). Die starker zunehmenden *°Pb-Alter in die-
sem Bereich hoherer Kompaktierung sind somit plausibel.

In den Profilen der anthropogen uberpragten Moore stimmen die Peaklagen nur ansatzweise mit
dem #%b-Alter der jeweiligen Beprobungsschicht tberein. Wahrend das '**Sb-Maximum im
Georgenfelder Hochmoor mit 1985 + 2 gut erfalt ist, ergeben sich fiir das verbreiterte ***Am-Maxi-
mum die 70er und 80er Jahre. Die **C-Markierung im unteren Bereich des ***Am-Peaks (Schicht 2) ist
mehrdeutig und ergibt mogliche Alter um 1960 und 1980. Wie zuvor erldutert, kann dies auch auf eine
Mischung von Material sehr unterschiedlichen Alters hinweisen. In der Schwarzen Heide ist der
#LAm-Peak auf 1961 + 2 datiert (**°Pb), der **Sb-Peak allerdings mit 1977 # 2 unterschétzt. Das *C-
Alter der dritten Schicht (Max. ***Am) ist mehrdeutig, das jiingste mogliche Alter liegt bei etwa 1955
und damit noch unter dem Zeitpunkt des maximalen Kernwaffenfallouts.

Zieht man die Ergebnisse der “C-Datierungen tieferer Beprobungsschichten des Georgenfelder
Hochmoors hinzu, so wird deutlich, dal die Torfalter in 13 cm und 24 cm weit Uber dem datierbaren
Zeitrahmen der *°Pb-Methoden liegen. Die deutlichen Unterschiede zwischen den *C- und den #°Pb-
Altern lassen sich nicht mit den unvollstandigen *°Pb-Gesamtinventaren erklaren. Geht man z. B. da-
von aus, daB in den Profilen des Georgenfelder Hochmoors und des Kleinen Kranichsees jeweils etwa
5 % des Gesamtinventars nicht erfaldt sind (z. B. aufgrund von Bohrproben undefinierter Dichte), was
eine plausible Annahme ist, so weichen die damit neu berechneten *°Pb-Alter (CRS-Modell) von den
hier dargestellten ab wie folgt: Im Altersbereich bis 50 a sind die Werte um bis zu 10 % kleiner, im
Bereich bis 100 a um bis zu 20 ... 30 %. Die Korrektur fiihrt damit zu einer noch gréReren Differenz
zwischen #%Pb- und **C-Datierung. Der Verlauf der #°Pb-Alter mit der Tiefe gibt somit kaum das
Wachstum und die Entwicklung des Georgenfelder Hochmoors wider, wie sie schon aus der boden-
kundlichen Ansprache — auch im Vergleich zu anderen Mooren — geschlossen werden kénnen.

Radiokohlenstoffdatierungen und Pollenanalysen an vergleichbaren Profilen im Georgenfelder
Hochmoor bestétigen die hier gemessenen *C-Alter (Bozau 1995; Stebich 1995). Da *C-Daten in der
genannten Literatur nur in Form konventioneller **C-Alter vorlagen, wurden die Vergleiche auf dieser
Basis durchgefiihrt, d. h. die hier dargestellten *“C-Werte in konventionelle **C-Alter umgerechnet.
Aus den genannten Publikationen sowie jingeren Untersuchungen in der Hihnerheide und der Sieben-
sdure (M. Seifert-Eulen, LFUG Freiberg, unverdff. Untersuchungsergebnisse 2005) laRt sich ein ver-
langsamtes Moorwachstum innerhalb des vergangenen Jahrtausends und damit relativ niedrige Wachs-
tumsraten in der GrdRenordnung von < 0.5 mm/a herleiten. Anhand der palynologischen Untersu-
chungen in der Schwarzen Heide ist diesem Zeitraum, in dem die Siedlungszeit liegt, ebenfalls nur ein
geringmachtig entwickelter Tiefenbereich mit einer dementsprechend geringen zeitlichen Auflésung
zuzuweisen (Jingeres Subatlantikum, Zone X, Tabelle 26 u. Anhang E.3, Abb. E.3). Allerdings ist
hierbei zu beriicksichtigen, daf§ samtliche in diesem Abschnitt diskutierten Moore anthropogenen Ein-
flussen unterlagen (s. 0.).

Die *C-Datierungen der Torfschichten in etwa 70 cm und 110 cm Tiefe der Schwarzen Heide un-
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terstiitzen die Befunde der Pollenanalyse. Das “C-Alter der Probe aus 160 cm Tiefe unterschétzt das
wahre Alter dieser Torfschicht vermutlich um etwa 1000 a. Dies zeigt auch ein Vergleich der aus den
“C-Altern errechneten Torfwachstumsraten (Abb. 73) mit dem Pollendiagramm und der Entwicklung
dieses Moores (vgl. bodenkundliche Ansprache Anhang E.1.2) bzw. einiger anderer Moore im Erzge-
birgsraum (z. B. Pfahlbergmoor, M. Seifert-Eulen, LfUG Freiberg, pers. Mitt. 2005). Die Unstimmig-
keiten konnten folgendermalien erklart werden. Es handelt sich hierbei um Material, das dem unter-
halb des Holzhorizonts gelegenen Sohagnum-Torf entnommen wurde. Die untersuchte Probe, laut La-
bor eine ,,Stengelhiilse®, konnte einem wesentlich jingeren Zeitraum entstammen und erst spéater in
den tieferen Moorbereich gelangt sein. Setzt man plausible Wachstumsraten voraus, wie in Abb. 73
gestrichelt eingezeichnet, so hatte die Probe beispielsweise ,,zu Lebzeiten“ etwa 50 cm tief in den da-
mals noch geringmdachtigen Moorboden eindringen oder verlagert werden miissen, was durchaus
denkbar ist.

14c-Alter in a cal AD bzw. a cal BC
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Abb. 73: Kalibrierte *C-Alter (AMS) ausgewahlter Schichten des Moorprofils Schwarze Heide und errechnete
Wachstumsraten sowie Demonstration plausibler Alter und Wachstumsraten unterhalb 120 cm Tiefe

Y Die Bestimmung der Unsicherheiten der Wachstumsraten entsprechend den Gesetzen der Unsicherheitsfort-
pflanzung zeigt, daf sich die Unsicherheiten aufgrund der Tiefenangaben in Form von Bereichen im Vergleich zu
den ,Unsicherheiten“ aufgrund der Altersspannen der kalibrierten “C-Alter nur in untergeordnetem Mal3e auswir-
ken. Die relativen Unsicherheiten der Wachstumsraten liegen bei < 5 % (bis 68 cm Tiefe; mittlere Tiefe),

10 ... 15 % (68 ... 108 cm) und bis zu 65 % (108 ... 163 cm). Trotz der relativ hohen Unsicherheit der tiefsten be-
rechneten Wachstumsrate beinhaltet der entsprechende Unsicherheitsbereich wesentlich h6here Werte als fiir
diesen Abschnitt des Torfprofils als plausibel angenommen werden kann (vgl. Diskussion im Text).

2 Da die errechnete Wachstumsrate im Bereich 108 ... 163 cm unrealistisch erscheint, sind — auf der in Kap. 7.3
diskutierten Annahme eines um etwa 1000 a alteren **C-Alters der tiefsten datierten Schicht basierend — plausible
Wachstumsraten gestrichelt eingezeichnet.

% wie in Kap. 7.3 dargestellt, enthélt die oberflachennahe Probe (Schicht 3) mehr %C als die Standardatmosphé-
re (d. h. > 100 pMC), was bedeuten kann, daf3 das Probenmaterial entweder nach 1954 gebildet worden ist oder
aber eine Mischung von *C aus den Kermnwaffentests und wesentlich alterem **C vorliegt; fiir das entsprechende
kalibrierte **C-Alter resultieren Werte im Bereich 1686 ... 1955 a cal AD. Die errechnete Wachstumsrate bis
knapp 70 cm Tiefe ist relativ unabhéngig von diesem Datierungsergebnis und liegt bei Verwendung des maxima-
len bzw. minimalen **C-Alters im Bereich 0.091 ... 0.095 mm/a; bei Nichtbeachtung des Datierungsergebnisses
errechnet sich eine Wachstumsrate von 0.097 mm/a fur den gesamten Moorbereich O ... 70 cm.
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Die Untersuchungen machen deutlich, daR die **°Pb-Verteilung dem Boden aufgeprégt sein kann,
ohne das wahre Alter des Substrats zu erfassen. Das “*C-Alter einer Probe dagegen ist auf die Boden-
substanz, aus der sie entnommen wurde, Ubertragbar, sofern sichergestellt ist, dal3 es sich um représen-
tatives Material handelt und nicht um z. B. eingewachsenes oder eingedriicktes Fremdmaterial. Die
Gefahr einer Fehldatierung besteht auch in Bodenabschnitten, in denen zusétzliche C-Quellen vorlie-
gen, z. B. im Durchwurzelungsbereich, wo aufgrund durchwachsender und dann absterbender Wur-
zeln (,,Wurzel-Turnover®) ein kontinuierlicher C-Eintrag gegeben ist.

Wachstumsrate (210 Pb) in mm a -1

Abb. 74: Vergleich der
Wachstumsraten, die sich
aus der °Pb-Datierung der
Moorprofile errechnen
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Einen weiteren Hinweis darauf, inwieweit 2°Pb-Alter die ,wahren“ Alter der datierten Boden-
schichten reprasentieren, geben die aus den #°Pb-Schichtaltern berechneten Wachstumsraten
(Abb. 74; zur Berechnung verwendet wurden die den Schichtmitten zugehérigen °Pb-Alter). Im Ver-
gleich fallen die Raten des Kleinen Kranichsees, vom oberflachennahen Bereich abgesehen, mit der
Tiefe ab, fur die beiden anderen Moore dagegen ist eine gegenléufige Tendenz festzustellen. Auch an-
hand der Lage der ***Sh- und ***Am-Maxima und des bekannten Zeitpunkts des maximalen Inputs der
Nuklide lassen sich Wachstumsraten errechnen. Fir das Profil des Kleinen Kranichsees ergibt sich
daraus ein Wert von knapp 4 mm/a fur die oberen 12 cm Tiefe. Aufgrund der oben schon nachgewie-
senen guten Ubereinstimmung der berechneten *°Pb-Alter in den Bodenschichten maximaler Aqye,-
Werte mit dem Eintragsmaximum stellt diese Wachstumsrate erwartungsgemaf einen durchschnittli-
chen Wert der aus den *°Pb-Altern errechneten Rate dar. Obwohl die ***Sb- und ***Am-Verteilungen
in dem Profil des Radauer Borns nicht vollstandig erfal3t sind, berechnet sich — unter der plausiblen
Annahme einer vergleichbaren starken, zeitaufgelosten Fixierung der Nuklide in beiden ombrogenen
Hochmooren — aus der Lage des '**Sh-Peaks eine Wachstumsrate von mindestens 19 mm/a fiir den
Bereich bis 22 cm Tiefe. Dieser Wert liegt deutlich tiber dem des Kleinen Kranichsees und spiegelt
damit die wesentlich gilinstigeren Wachstumsbedingungen an dem Beprobungspunkt im Harzmoor wi-
der.
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In Hochmooren ist prinzipiell zu unterscheiden zwischen den tatsachlichen jahrlichen Wachstums-
raten der Torfmoospflanzen, dem Wachstum der oberflachennahen, rezenten bzw. nur leicht vertorften
Schichten, zu dem auch die GefaBpflanzen beitragen, und der effektiven Torfwachstumsrate des ei-
gentlichen Moorkorpers. Die berechneten durchschnittlichen Wachstumsraten von 4 mm/a und
19 mm/a fiir Tiefenbereiche bis 12 cm bzw. 22 cm des Radauer Borns und des Kleinen Kranichsees
reprasentieren somit das Wachstum der oberen Bodenschichten. Die tatsachlichen jahrlichen Wachs-
tumsraten von Moospflanzen sind je nach Standort sogar hoher anzusetzen. In einem norddeutschen
Hochmoor bestimmten Overbeck u. Happach (1957) und Overbeck (1975) mittlere Jahreszuwachsra-
ten flr die Bulttorfmoose Sohagnum rubellum und Sphagnum magellanicum — die auch in den hier be-
probten Hochmooren teilweise vorkommen — von etwa 35 mm/a und fur die Schlenkentorfmoose
Sphagnum fallax und Sphagnum cuspidatum Raten von 116 mm/a bzw. 300 mm/a. Sphagnum magel-
lanicum wuchs dagegen in zwei norditalienischen Hochmooren nur 12 mm/a (Gerdol et al. 1994). In
skandinavischen Hochmooren lagen z. B. die Raten fiir das Bulttorfmoos Sphagnum fuscum bei
11 mm/a und die verschiedener Schlenkenspezies bei 32 mm/a (Damman 1978; Pakarinen 1978b;
Lindholm 1990). Zwar vollzieht sich das Langenwachstum der meisten Torfmoosarten in der Senk-
rechten, friiher oder spater werden jedoch durch das Gewicht der Uberlagernden Vegetationsdecke die
alteren Teile mehr oder weniger aus ihrer urspriinglichen Lage gedrangt, in Schlenken bereits inner-
halb der Vegetationsperiode, auf Bulten oft erst im Zuge der Vertorfung (Overbeck 1975). Somit kon-
nen an Bultstandorten, wie sie im Kleinen Kranichsee beprobt wurden, die Wachstumsraten der ober-
flachennahen Moorschichten nur geringfligig unter denen der Torfmoose liegen oder sogar (berein-
stimmen. Im Vergleich zu finnischen Hochmooren sind die Bulte des Kleinen Kranichsees relativ
flach — laut Hempel (1974) weisen die Erzgebirgshochmoore generell keine Bulte im Sinne der skan-
dinavischen Hochmoore auf, sondern ,,héchstens Einart-Bulte oder kleinere Aufwdlbungen® — und bei
verschiedenen Beprobungen des Erzgebirgsmoors waren die dichtgedréngt aufrechtstehenden Torf-
moospflanzchen gut sichtbar.

In Mooren, deren Vegetation tUberwiegend aus Gefalpflanzen zusammengesetzt ist, ergibt sich ein
spezieller Wachstumsmodus. Die Zuwachsschichten des Torfes lagern sich nicht ausschlieflich auf
der Oberflache ab, sondern die neu hinzukommende organische Substanz, d. h. hauptsachlich Wur-
zeln, verteilt sich auf den gesamten, der Durchwurzelungstiefe entsprechenden Bereich (Gottlich
1990). Dadurch mischt sich jiingeres Material mit &lterem, schon vorhandenem, so daR das Wachstum
nicht auf eine bestimmte Ebene zu lokalisieren ist. Dieser Effekt kann eine weitere Erklarung flr die
mehrdeutigen Ergebnisse der '*C-Datierungen der oberflachennahen Proben des Georgenfelder
Hochmoors (Schicht 2) und v. a. der Schwarzen Heide (Schicht 3) sein — an beiden Beprobungspunk-
ten machen GefaRpflanzen einen grofRen Anteil der Vegetation aus. Fur das stagnierte Quellmulden-
moor Schwarze Heide ist vorstellbar, daf sich dieser ,,innere Zuwachs* durch den Abbau der organi-
schen Substanz aufgrund des vergleichsweise trockenen, phasenweise aeroben Milieus der oberfla-
chennahen Schichten ausgleicht, so daB kein effektiver Méchtigkeitszuwachs stattfindet (Stagnation).

In den beiden anthropogen Uberpragten Mooren geben die **°Pb-Datierungen und die daraus be-
rechneten Wachstumsraten (Abb. 74) somit die tatsachliche zeitliche und raumliche Entwicklung des
Bodens nicht wider. Die Griinde dafiir sind u. a. in der verdnderten Beweglichkeit des Pb unter wech-
selnd aerob-anaeroben Bedingungen — selbst bei sehr niedrigen pH-Werten — zu suchen (vgl.
Kap. 7.2). Auch in ungestorten Hochmooren kann Pb durch Wasserspiegelschwankungen mobilisiert
werden (Damman 1978; Dalitz u. Jensen 1994), in den Ergebnissen der *°Pb-Datierung des Kleinen
Kranichsees ist dieser Effekt jedoch nicht sichtbar. Oldfield et al. (1979) interpretierten stark vonein-
ander abweichende *°Pb-Tiefenprofile an Bult- und Schlenkenstandorten in einem englischen Hoch-
moor als das Ergebnis sublateraler Mobilitét des **°Pb zwischen Bult und Schlenke — entweder auf-
grund von oberflachlichem AbfluR und/oder Diffusion unter der Oberflache — welche v. a. im Bultpro-
fil eine abwértsgerichtete Bewegung des *°Pb bewirkt. Tiefergreifende Veranderungen des Hydrore-
gimes durch Entwésserung und nachfolgende Veranderungen der Vegetation und des Moorbodens da-
gegen konnen eine starke Mobilisierung eingetragener Metallionen bewirken. Darauf verweisen so-
wohl die Verteilung von freiem *°Pb bis in groRe Tiefen, z. B. in der Schwarzen Heide, als auch die
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Ausldufer und teilweise verbreiterten Maxima der **°Sb- und #**Am-Profile mit der Tiefe. Bodenbil-
dungsprozesse, die eine Verdichtung und damit Aufkonzentration immobiler Substanzen bewirken,
tiben mdglicherweise einen gegenldaufigen EinfluR auf die Verteilung dieser Nuklide aus. Auch direkte
Einfliisse der Vegetation, z. B. des tief- und starkwurzelnden Wollgrases, kdnnen einen Stofftransport
im Boden bewirken, beispielsweise durch Wurzeltétigkeit. Dieser Faktor steigt mit zunehmendem An-
teil der GefalRpflanzen an der Moorvegetation.

Demnach waéren die Peaks der kiinstlichen RN in anthropogen stark beeinfluf3ten Mooren weniger
als Folge eines kontinuierlichen Moorwachstums zu betrachten, welches eingetragene immobile Sub-
stanzen zeitlich fixiert, sondern eher als Ergebnis der seit dem Eintrag verstrichenen Zeitspanne, in der
z. B. Wasserspiegelfluktuationen und der durch GefaRpflanzen verursachte spezielle Wachstumsmo-
dus eine mehr oder weniger starke Mobilisierung und/oder ein ,,Uberwachsen* der immobilen Nuklide
im Moorboden bewirkten. Ubereinstimmungen zwischen den Sh- und Am/Pu-Peaklagen und den
21%p-Altern kénnten demnach in anthropogen stark iiberpragten Moorbéden auch aufgrund mehrerer
Faktoren teilweise zufallig entstanden sein.

Im Vergleich der Datierungs- und Markierungsmethoden zeigt sich somit eine sehr gute Uberein-
stimmung der Ergebnisse v. a. fur ungestorte, rezent wachsende ombrogene Hochmoore. Die definier-
ten °Sp-, 2*Am-, ?**Pu- und #***®Pu-Verteilungsmaxima in unterschiedlichen Tiefen weisen auf eine
starke Fixierung der Nuklide im Torf hin. Die zeitliche Auflésung ist v. a. von der rezenten Wachs-
tumsrate abhéngig, wie ein Vergleich der Profile des Radauer Borns (obwohl unvollstandig) und des
Kleinen Kranichsees zeigt. Diese anthropogen verursachten RN-Eintrage eignen sich somit zur Uber-
priifung der 2°Pb-Daten bzw. stellen eine eigene Markierungsmethode im Hochmoortorf dar. Es kann
davon ausgegangen werden, daB im Idealfall vollig ungestérten Moorwachstums, wie z. B. in einigen
skandinavischen Hochmooren, ein relativ guter Ubergang vom maximalen Datierungsbereich des
2%h zu den kleinsten datierbaren **C-Altern gegeben ist. In anthropogen beeinfluBten Mooren dage-
gen ist nicht gewahrleistet, da die *°Pb-Alter und die zeitlichen Markierungen, welche Tschernobyl-
und kernwaffenbirtige RN setzen, das wahre Alter des Bodenmaterials wiedergeben. Dennoch kdnnen
diese in den oberen Bodenschichten bestimmten , Alter untereinander gut tbereinstimmen. Die Un-
tersuchungen machen auch deutlich, daff RN-basierte Datierungsmethoden préazise Beprobungstechni-
ken an sorgfaltig ausgewahlten Beprobungspunkten im Hochmoorkomplex erfordern. Fir die Interpre-
tation der Ergebnisse ist es wichtig zu wissen, ob und wie die Standorte gestort wurden. Vor allem der
Auswahl des Probenmaterials fiir **C-Analysen kommt besondere Bedeutung zu. Wurzel- und Rin-
denmaterial beispielsweise birgt die Gefahr, in die beprobte Schicht eingewachsen zu sein.
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In der vorliegenden Arbeit wurden in der Umwelt vorkommende natirliche, kosmogene und kinstli-
che RN als Tracer fur das Migrationsverhalten der RN selbst bzw. der entsprechenden Elemente ver-
wendet. Die Untersuchung der RN-Tiefenverteilungen in Fichtenwald- und Hochmoorbéden und de-
ren weiterfihrende Analyse erlaubten Aussagen zum Stofftransport und zu bodenbildenden Prozessen
in den entsprechenden Béden. Im besonderen wurde die Eignung der verschiedenen RN zur Datierung
bzw. zeitlichen Markierung von Moorbodenschichten und damit zur Verwendung in der Moorstrati-
graphie gepruft.

Um Bodenprofile mit mdglichst ungestortem Stofftransport zu gewahrleisten, wurden weitgehend
direkt (anthropogen) unbeeinflulte Standorte ausgewdéhlt. Zur besseren Erfassung des atmosphari-
schen Eintrags wurde der Schwerpunkt bei der Auswahl der Beprobungslokalitaten auf Wald- und
Moorgebiete exponierter Lagen des séchsischen Erzgebirges gelegt.

Beprobt wurden drei Fichtenwaldstandorte bei Holzhau und Nassau im Osterzgebirge sowie je-
weils ein Hochmoor im Osterzgebirge (Georgenfelder Hochmoor), Mittleren Erzgebirge (Schwarze
Heide) und Westerzgebirge (Kleiner Kranichsee). Zur Erweiterung der lokalen Betrachtungsweise
wurden zwei weitere Untersuchungsgebiete, ein Hochmoor des Harzes (Radauer Born) und ein Wald-
standort in Stiddeutschland (nahe Ravensburg, Oberschwaben), herangezogen.

Gleichermalen beeinfluBte das Kriterium extremer atmosphérischer Deposition auch die Auswahl
des suddeutschen Fichtenwaldstandorts, da in Suddeutschland nach dem Tschernobyl-Reaktorunfall
1986 vergleichsweise hohe RN-Konzentrationen deponiert wurden. Das Radauer Born, ein — in noch
starkerem Malie als der Kleine Kranichsee — ,,typisches” Hochmoor mit nahezu ungestort gewachse-
nem Torfkorper, stellte dagegen einen idealen Vergleichsstandort dar v. a. zu den untersuchten erzge-
birgischen Hochmooren Georgenfelder Hochmoor und Schwarze Heide, die teilweise durch montan-
oder forstwirtschaftliche Aktivitaten beeinflult wurden.

Die an den osterzgebirgischen Fichtenwaldstandorten untersuchten Bdden wurden alle als (ur-
sprungliche) Braunerden mit jedoch variierenden Podsolierungsstadien angesprochen; an dem sud-
deutschen Standort lag eine podsolige Parabraunerde vor. Zudem unterscheiden sich die beprobten
Bdden in ihrem Ausgangsgestein und der Humusauspragung.

Die angewandte zerstorungsfreie Memethode der Low-level-y-Spektrometrie ermdglichte den ef-
fizienten Nachweis sehr geringer Konzentrationen y-Strahlung emittierender Nuklide. Zum Einsatz
kamen v. a. zwei MeRplatze mit koaxialen p-Typ 36 % bzw. n-Typ 38 % HPGe-Detektoren. Die Aus-
wirkungen der verwendeten passiven und aktiven Abschirmungen auf den Nulleffekt der y-Spektro-
meter wurden aufgezeigt. Naher untersucht wurden dabei u. a. die Effekte einer Stickstoffspulung des
Probenraums, durch die eine erhebliche Reduzierung der Nettopeakzahlraten der *’Rn-Folgenuklide
im Nulleffektspektrum erreicht werden konnte.

Detektiert wurden kiinstliche RN wie '2°Sh, *Cs, ®*'Cs und **!Am, vereinzelt auch ®Ru und
>Eu, kosmogene RN wie 'Be und natiirliche RN der Z2Th-, 2°U- und *®U-Zerfallsreihen, inkl. #°Pb,
sowie “°K. Die verwendeten Probenentnahme- und Aufbereitungsverfahren fiihrten hierbei zu gut re-
produzierbaren Ergebnissen.

Das Spektrum detektierter RN wurde erweitert durch Plutoniumanalysen an ausgewahlten Proben
des Kleinen Kranichsees und eines der Waldbodenprofile (***Pu, *?*Pu; radiochemische Aufberei-
tung und a-Spektrometrie). Zur weiterfihrenden Charakterisierung des Torfes und der Elementvertei-
lung mit der Tiefe wurden am Bodenmaterial des Georgenfelder Hochmoors erganzende geo- und pe-
dochemische Analysen erhoben. Im Rahmen der moorstratigraphischen Untersuchungen wurden in
Kooperation mit entsprechenden Laboratorien zudem die “*C-Alter ausgewahlter Torfschichten der
untersuchten Erzgebirgshochmoore mittels LSC bzw. AMS bestimmt und Pollenanalysen an einem
Bohrkern der Schwarzen Heide durchgefihrt.

185
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Basis fur die Interpretation der MeRergebnisse stellte eine fundierte Charakterisierung der unter-
suchten RN sowie ihrer Quellen und Eintragspfade in der Umwelt dar; eingegangen wurde hierbei auf
Bildung und Herkunft, qualitative und quantitative Eintragspfade, eingetragene Mengen und Aktivita-
ten sowie chemische und physikalische Eigenschaften.

Eine Vorstellung des atmospharischen Eintrags wurde durch y-spektrometrische Messungen von an
der Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld gesammelten Regenwasser- und Staubfilterproben gewon-
nen. Nachgewiesen wurden 'Be, “°K und einige wenige *®*U- und ?**Th-Folgenuklide. Auf der Basis
der im Niederschlag gemessenen Aktivititskonzentrationen wurde der Jahreseintrag der langlebigen
RN abgeschétzt. Im besonderen wurde ein relativ hoher #°Pb-Eintragswert von (230 + 20) Bg/(m? a)
bestimmt; aufgrund der sehr exponierten Lage der Wetterstation ist dieser Wert durchaus plausibel
und liegt in der GroRenordnung der Ergebnisse vergleichbarer Untersuchungen in der Literatur. Um
einem Erklarungsansatz dafiir zu finden, daR die Aktivitatskonzentrationen der *®*U- und ?**Th-
Folgenuklide sowie des “°K teilweise deutlich iiber den Literaturangaben lagen, wurden erganzende
Untersuchungen an Filteraschen Lausitzer Braunkohlekraftwerke durchgefihrt.

In den Jahren 1985-88 in Freiberg beprobte Filterstdube ermdglichten eine nachtragliche Untersu-
chung der Eintragssituation vor und nach dem Tschernobyl-Unfall. Anhand der spezifischen Aktivita-
ten der Cs-Isotope in den Proben wurde ein Tschernobyl-Faktor von 1.83 + 0.13 (Bezugszeitpunkt
1.5.1986) bestimmt; der Faktor — das Verhaltnis der Aktivitat des **’Cs zu der des ***Cs im Tscherno-
byl-Fallout — wird benétigt, um die gemessene **'Cs-Gesamtaktivitat einer Probe in die durch Kern-
waffentests und den Reaktorunfall eingetragenen Anteile aufzutrennen. Der in Freiberg bestimmte
Wert liegt im Variationsbereich der Literaturwerte.

Ein Vergleich der Eintrage kiinstlicher RN an den Wald- und Moorstandorten wurde auf der Basis
der jeweiligen Inventare der Bodenprofile durchgefuhrt. An den Fichtenwaldstandorten im Osterzge-
birge betrugen die Inventare vollstandig erfalter Tiefenverteilungen fir **Sb 330 + 30 Bg/m?, ***Cs
2380 + 100 Bg/m?, **'Csg; 8750 + 100 Bg/m? (alle zerfallskorrigiert auf den 1.5.1986) und fiir **Am
30 + 5 Bg/m?. Die Tschernobyl-biirtigen **Sb- und ***Cs- bzw **'Csr.-Inventare des siiddeutschen
Profils tiberstiegen diese Werte um einen Faktor 2-3; das Verhaltnis der **"Cs-Inventare betrug 1.7.

An den Moorstandorten im Erzgebirge lagen alle Inventare des *Sb und der Cs-Isotope, mit einer
Ausnahme, unter denen der Waldbodenprofile. Fir Cs wurde dies u. a. der hohen Mobilitat des Ele-
ments im Torfkdper zugeschrieben, die eine vollstdndige Erfassung der vertikalen Verteilungen, nicht
zuletzt aus meftechnischen Grinden, erschwerte. Eine generelle Ursache fir die Unterschiede zwi-
schen den Wald- und Moorstandorten kénnte die starke Interzeptionswirkung von Fichtenwéldern
sein.

Die #®pu/?*2%py-Verhaltnisse sowohl der Gesamtinventare als auch der Aktivitdten in den Oh-
und Ah-Horizonten eines der erzgebirgischen Waldbodenprofile stimmten gut mit Literaturangaben
fur den Zeitraum vor 1986 — d. h. fir Kernwaffen- und SNAP-9A-Fallout — Uberein und deuteten auf
einen vernachléssigbaren Tschernobyl-Anteil dieser Pu-Isotope in den untersuchten Horizonten hin.

In den Fichtenwaldbodenprofilen wurden die Tiefenverteilungen der natiirlichen RN der 2**U- und
2%2Th-Zerfallsreihen (mit Ausnahme des *°Pb) sowie des “°K in erster Linie von den Gehalten des je-
weiligen geologischen Untergrunds bestimmt. Vom Unterboden ausgehend, nahmen die spezifischen
Aktivitaten tendenziell zur Bodenoberflache hin ab. Dabei spiegelt der Verlauf die boden- bzw. hori-
zontbildenden Prozesse in Waldbdden wider, welche sowohl das Ausgangsgestein als auch den Hu-
muskdrper wechselwirkend einbeziehen.

Im Vergleich zu Literaturwerten fir mittlere U-, Th- und K-Gehalte der Gesteinstypen der unter-
suchten Gebiete im Erzgebirge zeigte sich fir die tiefsten hier beprobten Bereiche der Verwitterungs-
horizonte eine tendenzielle Ubereinstimmung.

In den Tiefenverteilungen teilweise beobachtete Ungleichgewichte der *®U-Zerfallsreihe kénnten
u. U. zuriickzufiihren sein einerseits auf die Fixierung und Akkumulation von Uranylhumaten und
Uranylfulvaten in der organischen Substanz, andererseits auf die starke Adsorption des Ra an Tonmi-
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nerale, und damit v. a. in Bodenbereichen hoherer Gehalte mineralischer Substanz.

Als wesentliche Eintragspfade der nattrlichen RN in die Humusauflage wurden die atmospharische
Deposition, der Eintrag Uber die Biomasse und den Boden selbst sowie eine durch aufwartsgerichtete
Durchmischung verursachte Komponente aus dem Unterboden erkannt.

Der Eintrag Uber den Nadelfall wurde exemplarisch anhand der Ergebnisse y-spektrometrischer
Untersuchungen an Fichtennadeln diskutiert. Der Vergleich der Gehalte der Nadeln mit denen des L-
Horizonts weist darauf hin, dal der Nadelfall fir Th eine wesentliche Rolle fiir den Eintrag in die Hu-
musauflage spielen konnte, fir Ra eventuell jedoch andere Eintragspfade von Bedeutung sind. Obwohl
die spezifischen *’K-Konzentrationen der Nadeln die der Streulage um bis zu einem Faktor 10 (iber-
steigen, sind bei der Beurteilung des Ergebnisses u. a. Auswaschungsprozesse sowohl an alternden
Nadeln am Baum als auch in der Streulage zu berticksichtigen.

Im Gegensatz zu den Fichtenwaldbdden zeigte der prinzipielle Verlauf der Tiefenverteilungen na-
tirlicher RN (mit Ausnahme des *°Pb) in den Moorprofilen erhéhte Aktivitéiten in den oberfldchenna-
hen Moorschichten, sehr geringe Werte im Torfkdérper und ansteigende Gehalte zum Untergrund hin.
Es wurde deutlich, dal? die natiirlichen RN — vergleichbar dem Grof3teil der mineralischen Bestandteile
und Nahrstoffe — im wesentlichen der nassen und trockenen Deposition sowie dem eingetragenen Bo-
den- oder Pflanzenmaterial entstammen.

Im Falle des Nahrstoffs K sind zudem die Uber die Vegetation kontinuierlich ablaufenden Aufnah-
me- und Riickldsungsprozesse zu beriicksichtigen. Die hichsten spezifischen “K-Aktivitaten fanden
sich — von geogen beeinfluten Torfschichten abgesehen — im torfmoosdominierten Bewuchs rezent
wachsender Hochmoorbereiche; erganzende Untersuchungen an Pflanzenmaterial unterstiitzten dieses
Ergebnis.

Variationen in der jeweiligen Auspragung der vertikalen Verteilungen an den Standorten, v. a. in
den oberen Bodenbereichen bis ca. 30 cm Tiefe, wurden u. a. anthropogen verursachten Eintrdagen, un-
terschiedlichen Wachstumsraten des Moores, Wasserspiegelschwankungen oder einer Aufkonzentrati-
on der Elemente in verschiedenen Pflanzenteilen zugeschrieben. An den trockeneren bzw. anthropo-
gen starker beeinfluBten Beprobungsorten deuteten die Verteilungen auf eine starkere Akkumulation
der RN in den durch sekundédre Bodenbildung umgewandelten Bereichen hin. Zum Liegenden des
Moores hin ansteigende Aktivitaten beruhen auf geogenem EinfluR3.

Teilweise auftretende Ungleichgewichte in den 2®U- und #*Th-Zerfallsreihen fanden sich sowohl
in den oberflachennahen Schichten und dem Torfkorper als auch am Moorgrund. Sie wurden dem un-
terschiedlichen geochemischen Verhalten und der daraus resultierenden unterschiedlichen Beweglich-
keit der einzelnen Elemente in den verschiedenen Bereichen des Moorkdrpers zugeschrieben. In den
anaeroben, sehr stark bis extrem sauren Milieus der Hochmoortorfe kdnnen die Komplexierung von U
und Th mit Humin- und Fulvosduren, gefolgt von einer starken Sorption der Huminstoff-Aktiniden-
Komplexe an den Hochmoortorfen, und eine unter reduzierenden Verhéltnissen hdhere Ra-Mobilitat
ursachlich fiir ®Th/*®Ra- oder *°Ra/**®U-Ungleichgewichte sein.

Vor allem die firr Fichtenwald- und Hochmoorbdden gleichermaBen charakteristische #°Pb-Tiefen-
verteilung zeichnete sich durch starke Ungleichgewichte zu den Mutternukliden — verursacht durch
den zusétzlichen atmospharischen Eintrag von sog. freien (,,unsupported*) ?°Pb aus dem Zerfall des
gasférmigen ?Rn — aus. Maximale spezifische ?°Pb-Gesamtaktivitaten wurden in den Of- und Oh-
Horizonten der Waldbodenprofile bzw. der jeweiligen obersten Moorschicht der erzgebirgischen
Hochmoorprofile bestimmt.

Als wichtige EinfluBgréRen der *°Pb-Verteilung wurden neben dem atmosphérischen Eintrag von
freiem #°Pb die Deposition organischen und anorganischen Materials auf der Bodenoberflache, das
Migrationsverhalten und der Zerfall des *°Pb im Boden sowie die stoffliche Zusammensetzung des
Bodens und der Umsatz des organischen Materials identifiziert. Im Unterschied zu den Waldprofilen
wirkt sich in den Moorbéden der Gehalt des geogenen (,,supported“) #°Pb, von den tiefsten Torfberei-
chen abgesehen, wenn uberhaupt, nur geringfiigig aus.
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Es wurde deutlich, dal? die stark bis extrem sauren Milieus der untersuchten Wald- und Moorb6-
den, gekoppelt mit hohen Gehalten organischer Substanz, sowohl unter oxidierenden als auch reduzie-
renden Bedingungen wesentliche Faktoren fiir die Festlegung und Akkumulation des Schwermetalls —
v. a. in Form metallorganischer Komplexe hoher Stabilitdt — darstellen. Die Befunde wurden unter-
stiitzt durch den Vergleich der jeweiligen ?°Pb-Gesamt- und Horizontinventare der Waldbodenprofile
sowie die Tiefenverteilung stabilen Bleis im Bodenprofil des Georgenfelder Hochmoors. Der Nach-
weis von freiem *°Pb in gréRerer Tiefe des von anthropogenen Einfliissen gezeichneten Hochmoors
Schwarze Heide legte eine gewisse Beweglichkeit des Nuklids unter entsprechenden Standortbedin-
gungen nahe.

Die Verteilungen des kosmogen erzeugten 'Be zeigten in allen Profilen maximale spezifische Akti-
vitdten in den oberflachennahen Proben, d. h. in den L-Horizonten der Fichtenwaldbdden bzw. der re-
zenten Vegetation (inkl. Torfmoose) an den Moorstandorten. In den Waldbdden war ‘Be bis in maxi-
mal 2 ... 5 cm Tiefe und somit hauptséchlich in der Humusauflage, in einem Profil jedoch auch noch
im humosen Oberboden nachweisbar. In den Moorbdden wurde ‘Be bis in Tiefen von 5 ... 12 cm
nachgewiesen, wobei das Nuklid an den Beprobungspunkten rezent wachsender Torfmoose tiefer mi-
griert war als an den vergleichsweise trockeneren Standorten stagnierten Moorwachstums. Die charak-
teristische, steil abfallende 'Be-Tiefenverteilung in den Bodenprofilen wurde sowohl der (anfangli-
chen) Migration als auch einer starken Festlegung im Boden — u. a. in Abhdangigkeit von Lagerungs-
dichte und Wassergehalt bzw. Vernassung — und, aufgrund der relativ kurzen Halbwertzeit des '‘Be
von nur 53 d, dem Zerfall des Nuklids zugeschrieben.

Die 'Be-Gesamtinventare lagen mit 280 ... 720 Bg/m? (Waldprofile) bzw. 200 ... 630 Bg/m?
(Moorprofile) im Variationsbereich der relativ sparlichen Literaturwerte vergleichbarer Untersuchun-
gen. An den Waldstandorten wurden Zusammenhénge zwischen den beobachteten Inventarunterschie-
den und den meteorologischen Gegebenheiten im Zeitraum vor der Probennahme sowie den aus der
Lage der Beprobungsorte resultierenden unterschiedlichen meteorologischen Exposition ersichtlich.

Ahnlich den kosmogenen RN wurden auch die kiinstlichen RN aus der Atmosphére deponiert.
Wihrend erstere jedoch konstant gebildet und nachgeliefert werden, wurden zweitere mehr oder weni-
ger o-formig eingetragen. In den vorliegenden Untersuchungen wurde bestétigt, dal die zeitlichen
Rahmenbedingungen der Deposition durch die Kernwaffentests (1945-80 mit Maximum 1963) und
den Tschernobyl-Unfall (1986) die RN-Verteilung im Boden grundlegend beeinflussen. Es zeigte sich
jedoch auch, daf sich dartiber hinaus vielfaltige EinfluBgrofien wie der jeweilige Bodentyp und die
stoffliche Zusammensetzung des Bodens in den resultierenden Tiefenverteilungen niederschlagen. Im
besonderen die Horizontierung des Fichtenwaldbodens und die sehr unterschiedlichen Eigenschaften
der Horizonte wirken sich wesentlich auf die Mobilitat und die Fixierung der Nuklide aus.

Die Tiefenverteilungen der kiinstlichen RN '#°Sh, ***Cs, *'Cs, **Am, *Pu und ?**°Pu wiesen in
den Fichtenwaldbdden zumeist relativ ausgepragte Maxima auf; diese lieBen sich jeweils bestimmten
Horizonten — und damit je nach Standort gegebenenfalls unterschiedlichen Bodentiefen — zuordnen.

Dabei stimmten die Lagen der maximalen spezifischen Aktivitdten der mit Tschernobyl-Fallout
deponierten Nuklide *Sb und ***Cs (und damit auch die des aus dem **Cs errechneten **Csrq) gut
uberein. Die Maxima befanden sich im Untersuchungszeitraum im Bereich des Oh-Horizonts mit einer
Tendenz zum unteren Bereich des Of, wobei diese Tendenz fiir *>Sb noch etwas ausgeprégter er-
schien. Aufgrund der vergleichsweise schmaleren **>Sh-Maxima wurde eine starkere Immobilisierung
des Sb angenommen. Ein weiterer Hinweis auf eine geringere Mobilitat des Sb im Vergleich zu der
des Cs war in den unterschiedlichen Maximaltiefen, in denen die RN zum Zeitpunkt der Untersuchun-
gen nachweisbar waren, erkennbar: Wihrend **Cs (bzw. **'Csr.) in allen Profilen von der Streulage
bis in den Bereich der Verwitterungshorizonte detektiert und in dem am tiefsten beprobten Profil bis
zu einer Tiefe von 26 cm nachgewiesen wurde, beschrénkte sich der Nachweis des *°Sb auf Bodentie-
fen von bis zu 10.5 cm, teilweise unter Auslassung des L-Horizonts. Generell bestétigten die Ergeb-
nisse — auch im Vergleich zu den **'Csyaren-Verteilungen — die zu erwartende stérkere Wechselwir-
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kung mit der organischen Substanz von in geléster Form anionisch vorliegenden RN wie **°Sb im
Vergleich zu kationischen wie ***Cs und **'Cs.

Die Tiefenverteilungen der aus dem Kernwaffenfallout stammenden Nuklide **Am, ***Pu und
23920 zeigten deutliche Maxima im Bereich der Oh- und Ah-Horizonte. Dabei befanden sich die
Peaks stets in grolerer Tiefe als die der Tschernobyl-birtigen RN. In sémtlichen Profilen erstreckten
sich die ***Am-Tiefenverteilungen von den Of- oder Oh- bis in die Ah- bzw. AeAh-Horizonte mit vari-
ierenden Maximaltiefen von knapp 5 cm bis lber 10 cm. Der Erklérungsansatz einer starken Kom-
plexbildung der Aktiniden mit Huminstoffen wurde zudem unterstiitzt durch den Befund, daB ***Am
im oberen Bereich der Verwitterungshorizonte nur nachweisbar war, sofern Anteile des humushaltigen
Ah-Horizonts eingemischt waren oder dominierten. Es wurde deutlich, daR die mit zunehmender Tiefe
abnehmenden Gehalte des **Am und der Pu-Isotope einhergehen mit geringer werdenden Gehalten
organischer Substanz in den mineralischen Horizonten und damit auch einer dementsprechend abneh-
menden Anzahl an organischen Bindungsplatzen. Zudem besitzen Tonminerale nicht die F&higkeit,
Aktiniden &hnlich den Cs-lonen zu adsorbieren.

Im Gegensatz dazu wiesen die Tiefenprofile des ebenfalls kernwaffenbiirtigen **’Csyasen €in we-
sentlich geringer ausgepragtes, verbreitertes bis plateauartiges Maximum im Bereich der Oh-, Ah- und
oberen B-Horizonte auf. In der Streulage L und z. T. auch den Of- und Oh-Horizonten war **'Csyafren
nicht mit Sicherheit nachweisbar. **'Csys, das unterhalb der Tiefen, in denen "**Cs detektierbar ist,
B7Cswatfen €NtSpricht, konnte in den B-Horizonten bis maximal 48 cm Tiefe detektiert werden.

Die vielféltigen EinflulgroRen auf die Verteilung der Cs-Isotope in den Fichtenwaldbdden wurden
detailliert diskutiert; das komplexe System basiert einerseits auf einer sehr spezifischen und dauerhaf-
ten Fixierung von Cs durch bestimmte Tonminerale wie lllit, andererseits auf einer reversiblen Bin-
dung des Elements an unspezifischen Austauschplédtzen der organischen Substanz wie Huminstoffen.
Eine gegenseitige Beeinflussung des Bindungsverhaltens von mineralischem und organischem Materi-
al kann in Bodenhorizonten, in denen beide Fraktionen vorliegen, beobachtet werden und eventuell ur-
sachlich sein fir die Akkumulation des **"Csyasen im Bereich der humushaltigen Oberbodenhorizonte.

Die auch in der vorliegenden Arbeit v. a. anhand der ***Cs- bw. **Csr-Tiefenverteilungen sicht-
bare Cs-Anreicherung in den Humifizierungshorizonten saurer Fichtenwaldbdden unterstreicht die
Annahme, dal8 Cs in den tiefgreifend von Abbauprozessen beeinflulten organischen Horizonten in-
zwischen in einen biogeochemischen Kreislauf eingetreten ist. Die Mechanismen von Cs-Riickhalt
und Cs-Mobilisierung sind dabei zumeist nur ansatzweise geklart. Wie auch eigene Untersuchungser-
gebnisse an Fichtennadeln und Pilzen bestétigten, findet ein starker Rucktransfer des Cs lber die Ve-
getation bzw. deren Streu statt. Dieser Kreislauf im Okosystem resultiert u. a. aus einer hohen Biover-
fligbarkeit des Cs in den Horizonten, in denen die Feinwurzeln der Vegetation konzentriert sind. Eine
Beeinflussung des Rickhaltevermégens durch die Mykorrhizen und durch von Bodenorganismen pro-
duzierte Substanzen mit Cs-fixierenden Eigenschaften ist denkbar.

Im Rahmen der Zersetzungsprozesse kann Cs sowohl in ionischer Form als auch an geldste organi-
sche Substanz gebunden freigesetzt werden; durch anschlieBenden Transport bzw. Auswaschung mit
dem Boden- bzw. Sickerwasser ware eine Verlagerung bis in die B-Horizonte méglich. Angesichts der
unterschiedlichen Sorptionskinetik der Cs-Bindung an organischer Substanz und Tonmineralen kdnnte
die vergleichsweise tiefe Reichweite des Cs zudem auch durch den langsameren Verlauf mineralischer
im Vergleich zu organischer Bindungen erklért werden.

Auch in den Moorbodenprofilen verwiesen definierte **°Sb-, **Am-, *®*Pu- und ****°Pu-Vertei-
lungsmaxima in unterschiedlichen Tiefen und die meist scharf ausgeprégte Peakform auf eine starke
Fixierung der Nuklide in der organischen Bodensubstanz. Die Unterschiede zwischen den Ergebnissen
an den verschiedenen Standorten — z. B. bezuglich der jeweiligen Form und Profiltiefe der Maxima —
lieRen sich u. a. mit dem jeweiligen Hochmoortypus und den variierenden Bedingungen an den Be-
probungsorten begriinden. Im besonderen wurde der positive EinfluR héherer rezenter Wachstumsra-
ten auf die Auflosung der Verteilungen sichtbar; anthropogene Beeinflussungen wie Entwésserung
und nachfolgende Bodenbildung und Moorsackung dagegen bewirken einen gegenséatzlichen Effekt.
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Der als Folge eines veranderten Wasserregimes hohere Anteil an Gefaipflanzen an der torfbildenden
Vegetation wurde als weitere mogliche Einflu3groie auf die Auspragung der RN-Tiefenverteilungen
identifiziert, wobei Auswirkungen auf die vertikale Stoffverteilung sowohl durch die teilweise tiefrei-
chenden Wurzeltatigkeiten als auch den verdnderten Wachstumsmodus des Torfes durch hohere
Pflanzen zu erwarten sind.

Die vertikalen **Cs- und **'Cs-Verteilungen dagegen wichen in den Mooren von diesem Schema
ab. Hier fand sich das Maximum — unabh&ngig von der anteiligen Zusammensetzung des Bewuchses
aus GefaRpflanzen und Torfmoosen — stets in der obersten Beprobungsschicht und die spezifischen
Aktivitdten sanken kontinuierlich mit der Tiefe. Geringe **'Cs-Konzentrationen wurden noch in Torf-
schichten in mehreren Metern Tiefe detektiert: im Georgenfelder Hochmoor bis 2.2 m, in der Schwar-
zen Heide bis 1.8 m, im Kleinen Kranichsee bis etwa 4.5 m und im Radauer Born bis 6.0 m.

Die Cs-Tiefenverteilungen verweisen einerseits auf ein starkes pflanzenbedingtes Riickhaltevermo-
gen fur Cs in den oberflachennahen Schichten und andererseits auf eine hohe Mobilitadt des Cs im
Torfkorper. Erklarungsansatze wurden u. a. in der Physiologie der torfbildenden Pflanzen, v. a. der
Torfmoose, und den Torfbildungsprozessen gefunden.

Die Hypothese, daR die lebenden Teile der Torfmoose eine dominante Rolle darin spielen, Cs — wie
auch K — in der Vegetationsschicht ombrogener Hochmoore zu konzentrieren, konnte aufgrund ergén-
zender y-spektrometrischer Untersuchungen an den Kdpfchen und grinen Stammabschnitten von
Torfmoosen bestétigt werden. Entsprechende Untersuchungen an einzelnen Pflanzenabschnitten von
Scheidigem Wollgras demonstrierten beispielhaft die unterschiedliche Akkumulation von Cs und K in
den einzelnen Pflanzenteilen und damit auch die wesentliche Funktion, welche die aktive Pflanzen-
aufnahme in der Anreicherung beider Elemente in den obersten Moorbereichen und der rezenten Ve-
getation spielt.

Die Befunde an anthropogen Uberpragten Bereichen der Moorprofile verwiesen auf einen effektive-
ren, wenngleich nicht vollstandigen Cs-Rickhalt in Moorschichten vergleichsweise hoherer Gehalte
mineralischer Substanz und bestatigten, dall die mineralischen Bodenkomponenten — obwohl sie hier
nur einen geringen Anteil der Bodensubstanz ausmachen — einen wichtigen Einflu auf die Cs-Fest-
legung austben.

Basierend auf der naheliegenden Annahme eines Zusammenhangs zwischen den Peakpositionen
und den Jahren maximalen Inputs von ***Sh, **Am und den Pu-Isotopen wurden die jeweiligen Tie-
fenverteilungen in den Moorbdden im Kontext von #°Pb-Datierungen (CRS-Modell), **C-Altern und
den Ergebnissen palynologischer Untersuchungen diskutiert. Es wurde deutlich, dal die Kombination
der verschiedenen relativen und numerischen Datierungs- und Markierungsmethoden die Rekonstruk-
tion des zeitlichen Torfwachstums verbessert und eine Kontrolle der Resultate der einzelnen Verfahren
ermaglicht.

Eine sehr gute Ubereinstimmung der Ergebnisse zeigte sich v. a. fir die Profile der ungestérten, re-
zent wachsenden ombrogenen Hochmoore; die anthropogen verursachten Eintrage von '#°Sh, **Am
und den Pu-Isotopen stellen hier eine eigene, verlalliche Markierungsmethode dar. Das im Torfkdrper
sehr mobile Cs dagegen ist ungeeignet fuir Datierungszwecke.

Obwohl auch in den Profilen der anthropogen beeinfluBten Moore die ?°Pb-Alter und die zeitli-
chen Markierungen der Tschernobyl- und kernwaffenblirtigen RN teilweise Gibereinstimmten, ist nicht
gewahrleistet, dal? diese das wahre Alter des Bodenmaterials wiedergeben. Unter den Standortbedin-
gungen kénnten die Peaks und ihre Positionen sowie deren Ubereinstimmung mit den *°Pb-Altern
weniger die Folge eines kontinuierlichen Moorwachstums sein, als eher das Ergebnis verschiedener
Prozesse, die in der seit dem Eintrag verstrichenen Zeitspanne abliefen. Beispielsweise konnte der
durch einen hoheren Anteil an GeféRpflanzen verursachte spezielle Wachstumsmodus des Moorbo-
dens ein ,,Uberwachsen“ der immobilen Nuklide im Moorboden bewirkt haben; zeitweilig niedrigere
Wasserspiegel konnten einerseits ursachlich gewesen sein fiir eine mehr oder weniger starke Mobili-
sierung immobiler Substanzen, andererseits fir eine Aufkonzentration dieser Substanzen aufgrund von
sekundéaren Bodenbildungsprozessen und Bodenverdichtung.



Abkurzungsver zeichnis

Abklrzung Bezeichnung Abklrzung Bezeichnung

AAS Atomic Absorption Spectroscopy; KKW Kernkraftwerk
Atomabsorptionsspektroskopie LfUG Séachsisches Landesamt fiir

AES Atomic Emission Spectroscopy; Umwelt und Geologie
Atomemissionsspektroskopie LSC Liquid Scintillation Counting;

AC After Christ Flussigkeitsszintillationsspektro-

AD Anno Domini metrie

AMS Accelerator Mass Spectrometry; Ma Million years
Beschleunigermassenspektro- MB Marinellibecher
metrie MWPC Multiwire Proportional Counter;

BC Before Christ Vieldrahtproportionalzdhlkammer

BP Before Present N Norden, nord-, nérdlich

CiCc Constant Initial Concentration NE Nulleffekt

CRS Constant Rate of Supply n. n. nicht nachweisbar

E Osten, ost-, Ostlich NSG Naturschutzgebiet

ET Endtiefe NWG Nachweisgrenze

FES Frayed Edge Sites RES Regular Exchange Sites

FM Feuchtmasse RN Radionuklid

FWHM Full Width at Half Maximum; S Siden, sud-, stdlich
(Peak)Halbwertbreite SAAS Staatliches Amt fur Atomsicher-

GOF Gelandeoberflache heit und Strahlenschutz

GSF Gesellschaft fur Strahlen- und TC Total Carbon; Gesamtkohlen-
Umweltforschung stoffgehalt

HPGe High Purity Germanium; hoch- ™ Trockenmasse
reines Ge TOC Total Organic Carbon; Gesamt-

IAEA International Atomic Energy gehalt an organischem Kohlen-
Agency stoff

ICP Inductively Coupled Plasma; In- TU BAF TU Bergakademie Freiberg
duktiv gekoppeltes Plasma W Westen, west-, westlich

k. A keine Angabe WD .Wurstdose* (Probenbehalter

k. D. keine Daten Aluminiumdose)
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Anhang A

A Anhang zu Kap. 2 — Radionuklidein der Umwelt
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Abb. A.1: Natirliche radioaktive Zerfallsreihen der primordialen RN 2*Th, **U und #**U (aus Pfennig et al. 1998)

Die Nukleonenzahl nimmt bei a-Prozessen um 4 ab (waagerechter Pfeil), bei § -Umwandlungen bleibt sie unver-
andert (diagonaler Pfeil). Die Kerne einiger Nuklide kénnen sich entweder durch Emission von o- oder § "-Teil-
chen umwandeln. Infolge solcher dualer Umwandlungen treten in den Reihen mehrmals Verzweigungen auf.



ii Anhang B

B Anhang zu Kap. 3—Methodik

B.1  Ergebnisseder Plutoniumanalysen (**Pu, **°pu)

Tabelle B.1: Ergebnisse der Pu-Analysen (radiochemische Aufbereitung u. a-Spektrometrie) am Probenmaterial
ausgewahlter Beprobungsschichten bzw. -horizonte der Profile Nassau 2 und Kleiner Kranichsee.

Profil Schicht/ | Tiefe Ausbeute V Aspez 2
Horizont cm % Bg/kg
238Pu 239,240Pu
Fichtenwald 5/0h(Of) |25-4 55.8 0.16 £ 0.04 3.97£0.05
Nassau 2 6/0h 4-5 50.9 0.34 +0.03 11.00 + 0.06
7/Ah(Oh) |5-6 34.8 0.27 £ 0.03 9.57 £ 0.07
8/ Ahl 6-7 1.6 <1.03 5.36 £0.24
9/Ah2 7-75 41.8 0.07 £0.02 3.39£0.03
Hochmoor 4 4-55 16.5 0.14+0.11 490+0.11
Kleiner Kranichsee 5 55-7 2.0 <1.89 1.43+0.46
6 7-85 48.9 0.07 £0.03 3.10 £ 0.04
7 8.5-10 40.9 0.19 £ 0.06 6.00 £ 0.06
8 10-11.5 47.8 0.29 +0.04 8.81 £ 0.09
9 11.5-13 51.4 0.08 £ 0.03 9.92 £ 0.06
10 13-15 0.5 <2.38 7.92 £0.99
11 15-17.5 7.6 <0.29 2.33+£0.08

Y Die chemischen Ausbeuten wurden anhand des zugegebenen Tracers **Pu bestimmt.
2 Fir statistisch nicht signifikante Werte ist die jeweilige spezifische Nachweisgrenze angegeben (< NWG).

B.2  Anden beprobten Standorten bestimmte Pflanzen

Tabelle B.2: An den beprobten Moor- und Waldstandorten bestimmte und in der vorliegenden Arbeit erwéhnte
Pflanzen (u. a. Rauh u. Senghas 1973; Walther 1983; Daniels u. Eddy 1985; Frahm u. Frey 1992; Fukarek et al.
1992; Schauer u. Caspari 1996)

deutsch lateinisch deutsch lateinisch
Becherflechte Cladonia sp. Preiselbeere Vaccinium vitis-idaea
Drahtschmiele Deschampsia flexuosa Rasige Haarsimse Trichophorum cespitosum
Eberesche Sorbus aucuparia Rauschbeere Vaccinium uliginosum
Gemeine Birke Betula pendula Rosmarinheide Andromeda polifolia
Gemeine Fichte Picea abies Rotbuche Fagus sylvatica
Gemeine Moosbeere Vaccinium oxycoccus Rundblattriger Sonnentau | Drosera rotundifolia
Gewdhnlicher Dornfarn Dryopteris carthusiana Scheidiges Wollgras Eriophorum vaginatum
Heidekraut Calluna vulgaris Schlafmoos ? Hypnum cupressiforme s.I.
Heidelbeere Vaccinium myrtillus Schwarze Krahenbeere Empetrum nigrum
Strohgelbes Schénmoos | Calliergon stramineum Sumpf-Streifensternmoos | Aulacomnium palustre
Labkraut V Galium sp. Torfmoose ¥ Sphagnum sp.
Latschenkiefer, Bergkiefer | Pinus mugo Waldsauerklee Oxalis acetosella
Moorbirke Betula pubescens Weidenréschen ¥ Epilobium sp.
Murray-Kiefer Pinus contorta Weildtanne Abies alba

Y Eine genauere Bestimmung war nicht moglich.

?) Die Moosart ist sehr formenreich und zur Bestimmung der Unterart ware mehr Pflanzenmaterial (v. a. mit Kap-
seln) erforderlich gewesen (S. Biedermann, AG Sé&chsischer Botaniker, pers. Mitt. 1994).

% Die angesprochenen Arten der Gattung Sphagnum (Torfmoose) sind jeweils im Text genauer spezifiziert.



Anhang C

Tabelle C.1: Witterungsdaten im Forstre-
vier Holzhau zum Zeitraum um den
Tschernobyl-Unfall entsprechend privater
Aufzeichnungen von V. Geyer, Forster
der Revierdienststelle Holzhau

Die Angaben beziehen sich auf den
Raum Holzhau, schlieRen somit die Be-
probungsorte Holzhau, Nassau 1 und
Nassau 2 mit ein. Die Temperaturanga-
ben beziehen sich jeweils auf den Mini-
mal- und Maximalwert am Minimal-
Maximal-Thermometer, wobei der Mini-
malwert i. d. R. morgens zwischen 6:00
und 7:00 gemessen wurde. Der Nieder-
schlag und die Bewdlkung wurden je-
weils okular eingeschétzt (V. Geyer,
Forstrevier Holzhau, pers. Mitt. 1994).

Tabelle C.2: Witterungs-

daten des Ortes Klingen-
berg im Zeitraum um den
Tschernobyl-Unfall nach
privaten Aufzeichnungen
von H. Fischer (Klingen-
berg, pers. Mitt. 2005)

Die Tagessummen der
Niederschlage (in mm)
stehen in Klammern. Der
hier nicht aufgefuhrte Zeit-
raum 27.—-31.5. war von
stark regnerischer Witte-
rung gekennzeichnet. Ein
Vergleich mit den Anga-
ben der Monatlichen Nie-
derschlagsberichte des
Meteorologischen Dien-
stes der DDR fiir die Be-
zirke Dresden und Karl-
Marx-Stadt (inkl. z. B.
Freiberg, Zinnwald und
Carlsfeld; entsprechend
Kopien von H. Fischer,
Klingenberg, pers. Mitt.
2005) zeigt eine vergleich-
bare zeitliche Abfolge der
Niederschlage im gesam-
ten Melnetz beider Bezir-
ke.

C Anhang zu Kap. 4 — Die Unter suchungsgebiete
C.1  Witterungsdaten zum Zeitraum des Tscher nobyl-Unfalls (April/Mai 1986)
Datum | Ortliche Witterungsdaten im Revier Holzhau
26.4.86 |10 ... 20 °C, heiter, niederschlagsfrei
27.4. 10 ... 20 °C, heiter, niederschlagsfrei
28.4. 10 ... 20 °C, heiter, niederschlagsfrei
29.4. nach Frihnebelauflésung sonnig-warm, trocken
30.4. um 10 °C, starker Landnebel
1.5. 10 ... 20 °C, heiter, sonnig-warm, trocken
2.5. 10 ... 25 °C, wolkenlos, klar
3.5. 10 ... 25 °C, wolkenlos, klar
4.5, 10 ... 25 °C, wolkenlos, klar
5.5. klar, sommerlich heif3
6.5. klar, sommerlich heil3, starker S-Wind
7.5. vormittags bis 24 °C, danach Eintribung, gewittrig
abgekuhlt nach erstem Regen seit 25.4.1986
8.5. 10 °C, Sprihregen
9.5. 10 °C, Spruhregen
10.5. 10 °C, Sprihregen
Datum | Ortliche Witterungsdaten in Klingenberg
26.4.86 |5 ... 17 °C, Morgennebel, Spritzer, ab Mittag bewdlkt (1.0 mm)
27.4. 7 ... 18 °C, Morgennebel, ab Mittag bewdlkt
28.4. 7 ... 18 °C, bewolkt
29.4. 6 ... 18 °C, neblig, bewdlkt
30.4. 5 ... 17 °C, neblig
1.5. 5 ... 18 °C, Frihdunst, bewdlkt, heiter
2.5. 4 ... 22 °C, heiter
3.5. 8 ... 25 °C, heiter
4.5, 9 ... 26 °C, heiter
5.5. 11 ... 25 °C, leicht bewdlkt, Wind
6.5. 11 ... 25 °C, leicht bewdlkt, Wind, Gewitter, Wetterleuchten 20 h
7.5. 12 ... 24 °C, bewdlkt (0.5 mm)
8.5. 11 ... 12 °C, bewdlkt, 16—-18 h Gewitter, Spritzer (3.7 mm)
9.5. 4 ... 15 °C, bedeckt, z. T. Regen (4.0 mm)
10.5. 4 ... 14 °C, leicht bewdlkt, Schauer (2.1 mm)
11.5. 11 ... 19 °C, vormittags Schauer, bedeckt, kurze Aufheiterung
gegen Abend, Gewitter (2.1 mm)
12.5. 3 ... 21 °C, heiter, Windboen
13.5. 7 ... 26 °C, 17:30 h Gewitter, heiter, bewdlkt (9.4 mm)
14.5. 12 ... 21 °C, bedeckt, 13:15 h Gewitter, Schauer, Graupel (21.7 mm)
15.5. 9 ... 21 °C, leicht bewolkt, 14:30 h Gewitter, Schauer (5.3 mm)
16.5. 4 ... 19 °C, leicht bewolkt
17.5. 8 ... 22 °C, bewdlkt, heiter
18.5. 11 ... 26 °C, bewdlkt, 20 h und nachts Gewitter, Schauer (17.5 mm)
19.5. 13 ... 19 °C, neblig, Niesel, ab Mittag bewdolkt
20.5. 11 ... 24 °C, leicht bewdlkt
21.5. 11 ... 25 °C, bewdlkt, Wind, Spritzer (1.5 mm)
22.5. 11 ... 20 °C, stark bewdlkt
23.5. 8 ... 24 °C, heiter
24.5. 14 ... 21 °C, bewdlkt, heiter, 11:30 h Gewitter, Schauer (2.5 mm)
25.5. 7 ... 21 °C, bewdlkt, Wind, ab Mittag heiter

26.5.

7 ... 25 °C, leicht bewdlkt
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C.2 Klimadaten zu den Beprobungsgebieten im Erzgebirge

Tabelle C.3: Klimadaten zu den Beprobungsgebieten im Osterzgebirge — Monats- und Jahresmittelwerte der Luft-
temperatur, monatliche Niederschlagshéhe und Jahressummen der Niederschlage sowie Anzahl der Tage mit
Nebel und Schneedecke an der Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld (877 m (. NN) (DWD 1996, 1997, 1998,

1999; L. Wagner, Wetterstation Zinnwald-Georgenfeld, pers. Mitt. 1995)

Zinnwald-Georgenfeld
Lufttemperatur (°C) Niederschlag (mm)
Monat 1961-90 1994 1995 1996/ 1961-90 1994 1995 1996
Januar -4.6 -1.1 -4.7 -6.9 76 92 101 1
Februar -3.9 -4.6 0.0 -7.1 64 24 47 29
Marz -1.0 1.8 -1.2 -3.8 66 145 69 41
April 3.2 4.1 4.2 4.9 73 64 124 32
Mai 8.5 8.7 8.6 7.6 89 83 133 129
Juni 11.6 12.2 10.3 11.7 95 63 172 112
Juli 13.2 18.4 16.8 11.7 97 59 63 156
August 13.1 14.2 14.9 13.5 103 166 176 136
September 9.7 10.1 9.1 6.3 74 77 106 92
Oktober 5.5 3.9 8.0 5.9 67 48 16 69
November 0.0 2.6 -2.4 0.7 82 75 150 46
Dezember -3.2 -0.8 -5.9 -6.9 93 78 49 33
Jahr 4.3 5.8 4.8 3.1 979 974 1206 876
Anzahl der Tage mit Nebel Anzahl der Tage mit Schneedecke
Jahr - 188 228 262 - 111 146 153

Y ca. 500 m dstlich des Georgenfelder Hochmoors bzw. ca. 11 km dstlich von Holzhau (Entfernung Luftlinie)

Tabelle C.4: Klimadaten zu den Beprobungsgebieten im Osterzgebirge — Monats- und Jahresmittelwerte der Luft-
temperatur, monatliche Niederschlagshéhe und Jahressummen der Niederschldge sowie Anzahl der Tage mit
Nebel und Schneedecke an der Klimastation Cammerswalde (Rauschenbach) (615 m . NN); Monats- und Jah-
reswerte der Niederschlagshdhen und Anzahl der Tage mit Schneedecke an der Niederschlagsstation Holzhau
(761 m 4. NN) (DWD 1997, 1998, 1999)

Cammerswalde (Rauschenbach) b Holzhau
Lufttemperatur (°C) Niederschlag (mm) Niederschlag (mm)
Monat 1994 1995 1996 1994 1995 1996 1994 1995 1996
Januar 0.9 -3.0 -5.1 101 115 3 81 84 5
Februar -2.8 2.0 -5.2 31 56 44 36 53 65
Marz 3.9 0.8 -2.2 135 62 47 107 56 66
April 5.3 6.1 51 53 123 24 68 118 46
Mai 10.1 9.9 9.3 62 86 129 65 109 112
Juni 13.7 11.8 13.2 48 163 72 52 151 92
Juli 18.5 18.1 13.1 45 46 156 46 45 207
August 154 15.8 14.9 211 104 115 166 143 127
September 11.6 10.5 8.3 87 123 86 67 134 103
Oktober 5.3 9.5 7.8 40 15 67 50 20 86
November 4.4 -0.8 2.8 72 137 46 69 123 55
Dezember 0.9 -4.1 -5.6 74 52 46 72 74 55
Jahr 7.3 6.4 4.7 959 1082 835 879 1110 1019
Anzahl der Tage mit Nebel Anzahl der Tage mit Schneedecke
Jahr 35 31 58 71 115 139| 81 116 143

Y ca. 8 km suidwestlich von Nassau bzw. 8 km west-siidwestlich von Holzhau (Entfernung Luftlinie)
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Tabelle C.5: Klimadaten zu den Beprobungsgebieten im Mittleren Erzgebirge und Westerzgebirge — Monats- und

Jahreswerte der

Niederschlagshohen an den Niederschlagsstationen Reitzenhain (755 m 0. NN bzw.

777 m 0. NN ab 07/95, nach Verlegung im Ort) und Kiihnhaide (715 m i. NN) sowie Carlsfeld Talsperre (Wei-
terswiese; 914 m 0. NN) (DWD 1997, 1998, 1999)

Niederschlag (mm)

Reitzenhain ¥ Kithnhaide ? Carlsfeld Talsperre
Monat 1994 1995 1996 1994 1995 1996 1994 1995 1996
Januar 58 106 7 84 80 4 103 185 2
Februar 34 47 49 38 47 39 50 80 60
Marz 80 82 61 124 57 50 163 133 63
April 57 162 39 64 134 30 101 188 38
Mai 72 137 111 73 99 100 95 116 105
Juni 70 171 94 82 150 89 75 168 122
Juli 90 87 129 50 77 126 114 134 203
August 161 134 98 157 104 98 198 188 82
September 48 149 130 46 135 122 87 177 146
Oktober 35 23 67 46 22 68 89 31 128
November 83 184 46 86 121 54 104 185 84
Dezember 87 60 48 80 53 57 144 84 48
Jahr 875 1342 879 930 1079 837 1323 1669 1081
Anzahl der Tage mit Schneedecke
Jahr 920 131 141 88 123 144| 121 172 152

Y ca. 8 km suidwestlich des Hochmoors Schwarze Heide (Mittleres Erzgebirge)
2 ca. 4 km sudwestlich des Hochmoors Schwarze Heide (Mittleres Erzgebirge)
% ca. 5 km westlich des Hochmoors Kleiner Kranichsee (Westerzgebirge)

Alle Angaben ,Entfernung Luftlinie”

Tabelle C.6: Klimadaten zu den Beprobungsgebieten im Mittleren Erzgebirge — Mittlere jahrliche Niederschlags-
summen, Jahresmittelwerte der Lufttemperatur sowie Anzahl der Tage mit Nachtfrost und Nebel an den Stationen
Reitzenhain (R) und Kriegwald (K) (J. Heisig, Forstamt Olbernhau, pers. Mitt. 1998, 2005)

Niederschlag (mm) Lufttemperatur (°C) Nachtfrosttage Nebeltage
Zeitspanne RY K? R K K R K
1864-1920 - - 4.5 4.5 - — -
1886-1905 1064 1057 - - 173 151 128
1901-50 961 - 4.7 - - - -
1961-90 910 - 5.4 - - - -

Y ca. 8 km stidwestlich des Hochmoors Schwarze Heide; seit Beginn der 90er Jahre nur noch Erfassung des Nie-

derschlags

2 ca. 2 km sudlich des Hochmoors Schwarze Heide; ab 1951 keine regelmaRige Erfassung aller Klimadaten mehr
Alle Angaben ,Entfernung Luftlinie*
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D Anhang zu Kap. 6 — Untersuchung der Fichtenwaldbdden
D.1  Bodenkundliche Ansprache der Waldbodenpr ofile

D.1.1 Waldbodenprofil Holzhau

Grundgestein:  Flgje Granit

Bodentyp: Podsol-Braunerde im weichsel zeitigen Solifluktionsschutt
(Gelandeansprache und pers. Mitteilung von L. Zdller, Universitét Bonn, 1998)

Humusform:  Feinhumusreicher typischer Moder

Vegetation: Bei der Bestockung des Wal dgebiets handelt es sich um einen gleichatrigen Fichten-
reinbestand (Picea abies) mit vereinzelten Ebereschen (Sorbus aucuparia) (V. Gey-
er, Forstrevier Holzhau, pers. Mitt. 1998). Der Beprobungspunkt war von acht Fich-
ten in einem Radius von etwa 2 m umgeben. Die von dichter Nadelstreu bedeckte
Profiloberflache war nicht sichtbar bewachsen.

Tabelle D.1: Bodenkundliche Ansprache des Bodenprofils Holzhau mit Tiefenangaben unter Gelandeoberflache
sowie gemessene pH(CaCly)-Werte

Hori- Tiefe (Machtigkeit) | Beschreibung pH b

zont cm

L 0-0.5(0.5) Nadeln, vereinzelt kleine Aststiicke und Rindenreste, unzersetzt, sehr 3.3
vereinzelt griin, locker gelagert

Of 0.5-1(0.5) wenig zersetzte Nadeln, mittel- bis dunkelbraun, schwach durchwurzelt | 2.9

Oh 1-3(2) strukturlose organische Substanz, vereinzelt Nadeln, zersetzt, dunkel- 2.7
braun bis schwarz, mittel durchwurzelt

Ah 3 -4.5max (1) Humushorizont, Schluff, dunkelbraun, humos, mittel durchwurzelt 2.7

AeAh ? Schluff, dunkelbraun-grau bis schwarz mit vereinzelten gebleichten -
Quarzkdrnern

Bv ¥ - 12 ET Schluff, feinsandig, lagenweise stark mittel- bis grobgrusig, braun 2.8

cv® |339 Schluff, feinsandig, helloraun bis gelb-braun -

Y Die pH(CacCly)-Werte wurden nach Kap. 3.3.6 an den einzelnen Beprobungsschichten des Profilblocks be-
stimmt (Mef3temperatur 20 °C) und den hier gelisteten Horizonten entsprechend zugeordnet.

2 Der AeAh-Horizont konnte bei der Beprobung nicht angesprochen werden und wurde bei einer spateren Bege-
hung des Waldstandorts identifiziert (L. Zoller, Universitat Bonn, pers. Mitt. 1998).

% Die Gesamtmachtigkeit des Bv-Horizonts — d. h. seine Ausdehnung Uber die Endtiefe der Profilbeprobung von
12 cm hinaus — und die genaue Tiefe des Ubergangs Bv-Cv sind nicht bekannt.

*) Die mittlere Entnahmetiefe des Bodenmaterials, welches mit dem Spaten unterhalb des Profils beprobt wurde,
betrug ca. 33 cm (Ansprache und Entnahme innerhalb des Tiefenbereichs 30 ... 36 cm).
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Vii

D.1.2 Waldbodenprofil Nassau 1

Grundgestein:
Bodentyp:

Humusfor m:
Vegetation:

Granitporphyr von Frauenstein
Podsolierte Braunerde im weichsel zeitigen Solifluktionsschutt

(Gelandeansprache und pers. Mitteilung von L. Feldmann, TU Clausthal, 1996)

Feinhumusarmer typischer Moder
Bei der Bestockung des Wal dgebiets handelt es sich um einen gleichatrigen Fichten-

reinbestand (Picea abies) (V. Geyer, Forstrevier Holzhau, pers. Mitt. 1998). Die von
dichter Nadel streu bedeckte Profiloberflache war nicht sichtbar bewachsen.

Tabelle D.2: Bodenkundliche Ansprache des Bodenprofils Nassau 1 mit Tiefenangaben unter Gelédndeoberflache
sowie gemessene pH(CaCly)-Werte

Hori- | Tiefe (Machtigkeit) | Beschreibung pH b

zont cm

L 0-1() Nadeln, kleine Aste, unzersetzt, vereinzelt griin, locker gelagert; Harz- 4.0
geruch

Of 1-25(1.5) wenig zersetzte Nadeln, dunkelbraun; Modergeruch -

Oh 2.5 -3.5 max. (1) strukturlose organische Substanz, vereinzelt Nadeln, zersetzt, braun- 3.3
schwarz

Ah 35-6.5(@3) Humushorizont, Schluff, schwach feinsandig, dunkelgrau-schwarz, 3.1
humos, mittel durchwurzelt

AeAh |6.5-9(25) Schluff, feinsandig, dunkelgrau mit vereinzelten gebleichten Quarzkér- 3.1
nern (Kornpodsolierung), schwach durchwurzelt

BvBs |9-16/17 (7...8) Schluff, feinsandig, mittelgrusig, dunkelbraun, leichter rétlicher Stich, 3.2
schwach durchwurzelt

Bv 16/17 — 54/57 Schluff, feinsandig, lagenweise stark mittel- bis grobgrusig, braun 34 ..

(38...40) 4.2
Cv 54/57 — 59/62 (5) ET | Schluff, feinsandig, sehr stark block- bis steinfihrend, braun-gelb -

Y Die pH(CacCly)-Werte wurden nach Kap. 3.3.6 an den einzelnen Beprobungsschichten des Profilblocks be-
stimmt (Mef3temperatur 22 °C) und den hier gelisteten Horizonten entsprechend zugeordnet.
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D.1.3 Waldbodenprofil Nassau 2

Grundgestein:
Bodentyp:

Humusfor m:
Vegetation:

Freiberger Grauer Gneis
Braunerde-Podsol im weichsel zeitigen Solifluktionsschutt

(Gelandeansprache sowie pers. Mitteilungen von L. Feldmann, TU Clausthal, 1996
und L. Zdller, Universitét Bayreuth, 2005)

Feinhumusarmer rohhumusartiger Moder
Bei der Bestockung des Waldgebiets handelt es sich um einen gleichaltrigen Fichten-

reinbestand (Picea abies) (V. Geyer, Forstrevier Holzhau, pers. Mitt. 1998). Die von

dichter Nadel streu bedeckte Profil oberflache war nicht sichtbar bewachsen.

Tabelle D.3: Bodenkundliche Ansprache des Bodenprofils Nassau 2 mit Tiefenangaben unter Gelédndeoberflache
sowie gemessene pH(CaCly)-Werte

Hori- | Tiefe (Machtigkeit) | Beschreibung pH b

zont cm

L 0 -3 max. (3) Nadeln, kleine Zweigstlicke, Samenteile, unzersetzt, vereinzelt griin, 35
locker gelagert

Of 3-5(2) wenig zersetzte Nadeln, kleine Zweigstucke, mittel- bis dunkelbraun, 3.0
stellenweise schichtig bzw. verfilzt

Oh 5-7(2) strukturlose organische Substanz, vereinzelt Nadeln, zersetzt, braun- 2.7
schwarz, stark durchwurzelt

Ah 7 — 11 max. (4) Humushorizont, Schluff, schwach feinsandig, schwarz mit gebleichten 2.7
Quarzkdrnern, humos, mittel bis stark durchwurzelt

AeAh |11-12(1) Schluff, feinsandig, dunkelgrau-braun mit gebleichten Quarzkérnern, 2.7
mittel durchwurzelt

BvBs |12 - 16 max. (4) Schluff, feinsandig, mittelgrusig, dunkelbraun mit rétlichem Stich bis 2.8
rot-braun, schwach durchwurzelt

Bv 16 - 32 ET Schluff, feinsandig, mittel- bis grobgrusig, braun bis gelb-braun -

Y Die pH(CaCl,)-Werte wurden nach Kap. 3.3.6 an den einzelnen Beprobungsschichten des Profilblocks be-
stimmt (Mef3temperatur 22 °C) und den hier gelisteten Horizonten entsprechend zugeordnet.
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D.1.4 Waldbodenprofil Eggwald

Grundgestein:
Bodentyp:

Humusfor m:
Vegetation:

Jungmorane
Podsolige Parabraunerde

(Gelandeansprache; Forstbodenkundliche Standortkartierung des Distrikts Eggwald,
entsprechend pers. Mittellung von R. Schlude, Forstrevier Waldburg, 1994, 2005)

Feinhumusrei cher typischer Moder
Der Beprobungspunkt war von einer Rotbuche (Fagus sylvatica), sechs Fichten (Pi-

cea abies) und einer Weliltanne (Abies alba) in einem Radius von etwa 4 m umge-
ben. Die Profiloberflache war geringflachig von Schlafmoos (Hypnum cupressiforme
sl.; S. Biedermann, AG S&chsischer Botaniker, pers. Mitt. 1994; vgl. Anhang B.2),
Gewohnlichem Dornfarn (Dryopteris carthusiana; <1 jahrig), Wald-Sauerklee
(Oxalis acetosella) sowie wenigen maximal einjdhrigen Fichten und Weil¥annen
bewachsen. Aufliegende Weildtannen- bzw. Fichtenzapfen und die genannten Pflan-
zen inklusive ihrer Wurzeln wurden vom Profil entfernt und getrennt gemessen.

Tabelle D.4: Bodenkundliche Ansprache des Bodenprofils Eggwald mit Tiefenangaben unter Gelandeoberflache
sowie gemessene pH(CaCly)-Werte

Hori- | Tiefe (Machtigkeit) | Beschreibung pH b

zont cm

L 0-0.5(0.5) Nadeln, Zweigstlicke, Zapfenteile, unzersetzt, vereinzelt grin, locker 3.8
gelagert

of 05-15(@1) wenig zersetzte Nadeln, mittel- bis dunkelbraun 3.3

Oh 1.5-45(3) strukturlose organische Substanz, vereinzelt Nadeln, zersetzt, dunkel- 2.9
braun

Ah 45-6(1.5) Humushorizont, Moranenlehm, schwach sandig, dunkelbraun bis 2.9
schwarz mit vereinzelten gebleichten Quarzkérnern, humos, mittel
durchwurzelt

BsBt 6—-18ET Moranenlehm, schwach sandig, hellbraun bis gelb-braun 3.0...

4.4

Y Die pH(CaCl,)-Werte wurden nach Kap. 3.3.6 an den einzelnen Beprobungsschichten des Profilblocks be-
stimmt (Mef3temperatur 20 °C) und den hier gelisteten Horizonten entsprechend zugeordnet.
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D.2  Literaturangaben zu den Inventaren kunstlicher Radionuklide
Tabelle D.5: Vergleich von Literaturangaben zu Bodeninventaren Ar (in Bg/m?) der kiinstlichen RN #*'Am,
239.240p (bzw. ?*Pu) sowie **'Cswaien und ' Csrecn
Zitat | Standort- und Profilangaben; Zeitpunkt B'Csrsch 137Cswaften “1Am 239,240py,
Bg/m? Bg/m? Bg/m? Bg/m?
[1] |Suidbayern, 25 Standorte, 1984 ¥
Grasland (0 ... 20 cm) 2820+840 | 15%Y t 497 ¢t
Ackerland (gepflugte Tiefe bis max. 30 cm) 2680 + 910
Fichtenwald (> 40 a; 0 ... 20 cm) 3580+790 | 20% % 64 t
[2] |40 km nordwestlich von Miinchen; 3290 £ 390
Fichtenwald (85 a); je 30 Profile in 0.5 m (Stammnéhe)
bzw. 3 m Entfernung zu Baumstammen, 2030 + 240
1986/87; zerf.korr. 30.4.1986 (3 m Entf.)
[3] |40 km nordwestlich von Miinchen; Fichten- | 28200 + 4000 3800 + 700 23+37 76+11"Y
wald (85 a); 5 Profile (0 ... 20 cm); 1990 ¥ -2 09+0.7?
[4] |40 km nordwestlich von Manchen; 28000+ 4000 | 1850+520 | 18+2Y 55+ 6"
Grasland; 5 Profile (0 ... 40 cm); 1990 ¥ -2 <012
#%py:| 22+04Y
<0.05?
[5] |200 km nordéstlich von Miinchen; 6450+ 1880 | 1830+700 | 21+4Y 55+9 %
Kiefernwald; 5 Profile (O ... 30 cm); 1991 ) <042
[6] [Sudbayern (nahe Hochstadt); Fichtenwald 13900 £ 1900 1660 + 840
(100 a); bis zu 16 Profile jahrlich (& max.
12 cm); 1987-94; zerf.korr. 1.5.1986
[7] |Bodensee; Sedimentkerne; 7 Kerne; 1990; 2280 + 420
zerf.korr. 1.5.1986
[8] | Oberschwaben (Altdorfer Wald); Fichten- 14360 +£ 3590 | 3210 +1190
monokultur; 4 Profile (O ... 12 cm; inkl.
Grobboden); 1992; zerf.korr. 1.5.1986
[9] [Oberschwaben (Eggwald); Wald
(80 % Fichte); 1 Profil (0 ... 20 cm; inkl. 137 Csges: 12890 + 320
Grobboden); 7.6.1994
[10] | Oberschwaben (Mochenwanger Wald); 31390 + 290 2900 + 150
Laubwald; 1 Profil (0 ... 20 cm, nur Fein-
boden); 1993; zerf.korr. 1.5.1986
[10] | Oberschwaben (Ochsenhausen); Wald 52100 + 480 2400 £ 90
(95 % Fichte, 90 a); 1 Profil (0 ... 20 cm,
nur Feinboden); 1993; zerf.korr. 1.5.1986
[11] | Westeuropa; 49 Waldstandorte; je 1 Profil
(0 ... 12 cm bzw. 20 cm); nach 1986
44 Standorte (5 Standorte ohne Angabe) 1830 £ 920
Heidelberg (20 km Umkreis); 15 Standorte 2180 £+ 820
[12] | damal. Tschechoslovakei; Grasland; 49 + 24
50 Profile (0 ... 20 cm); 1990 28py- | 17+03%
[13] | Zentralbéhmen (Raum Prag); Grasland; 1620 ... 26280 1990 + 110 52+3Y
3 Profile (0 ... 35 cm); 1994/95 ¥ 15+0.7?
#%py: | 1.96+0.46
1.43+0.06
0.75+0.35%

[1] Bunzl u. Kracke 1988
[2] Bunzl et al. 1989b

[3] Bunzl et al. 1992

[4] Bunzl et al. 1994a

[5] Bunzl et al. 1995b

[6] Rihm et al. 1996
[7] Seewald 1991
[8] Birmann 1993
[9] Enslin 1994

[10] Heider 1994

[11] D6rr u. Miinnich 1991
[12] Holgye u. Filgas 1995
[13] Hélgye u. Maly 2000



Anhang E Xi

E Anhang zu Kap. 7 — Unter suchung der Hochmoor béden
E.1  Bodenkundliche Ansprache der Moorbodenprofile
E.1.1 Georgenfelder Hochmaoor

Tabelle E.1: Bodenkundliche Ansprachel) des Hochmoorprofils Georgenfelder Hochmoor mit Tiefenangaben un-
ter Gelandeoberflache sowie gemessene pH(CaCl,)-Werte

Tiefe (Machtigkeit) | Beschreibung pH 2)
cm
0 - 20 (20) Sphagnum-/Reisertorf; oberer Teil nicht bis sehr schwach zersetzt, braun; 2.2 ...
unterer Teil stark zersetzt, braun-schwarz 2.3
20 -130 (110) Sphagnum-/Eriophorumtorf, schwach zersetzt, hellbraun, faserig 23 ...
2.4
130 — 155 (25) Eriophorumtorf mit Sphagnumtorf, mittel zersetzt, hellbraun -
155 — 200 (45) Sphagnum-/Eriophorumtorf, stark zersetzt, dunkelbraun -
200 -215 (15) Riedtorf, stark zersetzt -
215-220 (5) ET 3 Ton, Verwitterungsprodukt des geologischen Untergrunds -

Y Eine vereinfachte Ansprache an dem Profilblock und den Bohrkernen erfolgte sowohl im Gelande als auch nach
der Probennahme im Labor; die vorliegende Tabelle basiert deshalb sowohl auf entsprechenden Notizen als auch
auf Angaben von Heilmann et al. (1993) und Stebich (1995) sowie pers. Mitteilung von M. Seifert-Eulen, LFUG
Freiberg, 2005. Eine vergleichbare Darstellung des Profils ist in Schleich et al. (1995) publiziert.

% Die pH(CaCl,)-Werte wurden nach Kap. 3.3.6 an den einzelnen Beprobungsschichten des Profilblocks, d. h. bis
ca. 50 cm Tiefe, bestimmt (Mef3temperatur 20 °C) und den hier gelisteten Tiefenbereichen zugeordnet.

% Die Bohrung wurde bis zum Liegenden des Moores, d. h. dem Verwitterungsmaterial des geologischen Unter-
grunds, durchgefiihrt; die Endtiefe der Beprobung entspricht somit in etwa der Moorméachtigkeit am Standort.

Anmerkungen zu Tabelle D.5 (vorhergehende Seite)

Die Literaturangaben zu ***Am und den Pu-Isotopen beziehen sich auf » nur globalen Fallout und ? Tschernobyl-

Fallout, sofern eine entsprechende Trennung in den Publikationen Gberhaupt vorliegt.

% Die Inventare des **'Cs sind — soweit keine Angabe zum Datum der Zerfallskorrektur explizit hinzugefiigt — als
unkorrigiert anzunehmen; zumeist liegen in diesen Fallen keine eindeutigen Angaben in der Literatur vor, das Be-
zugsdatum (d. h. MeRdatum) ist somit zwischen Probennahme und Publikationsveréffentlichung anzusiedeln.

t Die Werte basieren auf den gemessenen **Cswafren-Inventaren (Medianwerte) und wurden von den Autoren
anhand ebenfalls bestimmter 22Am/*¥" Cswatten- bzw. 23%2*°Pu/*¥" Cswaten-Verhéltnissen errechnet; bei den hier ta-
bellierten *’Cswasren-Inventaren handelt es sich um die arithmetischen Mittelwerte aus der Publikation.

T Von den Autoren errechneter arithmetischer Mittelwert + Standardabweichung des Mittelwerts; anhand der vor-
liegenden Daten war es nicht méglich, die Standardabweichung der Einzelmessung zu errechnen.
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E.1.2 Hochmoor Schwarze Heide

Tabelle E.2: Bodenkundliche Ansprachel) des Hochmoorprofils Schwarze Heide mit Tiefenangaben unter Gelén-
deoberflache

Tiefe (Machtigkeit) | Beschreibung

cm

0-5(5) Rasennarbe, erdig, torfig, trocken

5-15(10) Torf, erdig, mulmig, braun, trocken, durchwurzelt

15-20 (5) Torf, erdig, stark zersetzt, schwarz, erdfeucht, durchwurzelt

20 -30 (10) Sphagnumtorf mit Reiser, mittel zersetzt, schwarzbraun, feucht, Pflanzenstruktur erkenn-
bar

30 — 45 (15) Scheuchzeriatorf, schwach zersetzt, schwarzbraun, feucht, Pflanzenstruktur erkennbar

45 —70 (25) Scheuchzeriatorf mit Sphagnumtorf und Reiser, schwach zersetzt, braun, feucht, Pflan-
zenstruktur erkennbar, Wollgras

70 — 120 (50) Sphagnumtorf mit Reiser, sehr schwach zersetzt, hellbraun, feucht, Pflanzenstruktur er-
kennbar; in 70 ... 75 cm Scheuchzeria

120 — 155 (35) Sphagnumtorf, schwach zersetzt, hellbraun, feucht, Pflanzenstruktur gut erkennbar

155 - 158 (3) Holzhorizont mit Sphagnumtorf, schwach zersetzt, braun, feucht, Holzreste rotlich

158 — 162 (4) Sphagnumtorf, schwach zersetzt, hellbraun, feucht, Pflanzenstruktur gut erkennbar

162 — 165 (3) Schluff, schwach tonig, sehr vereinzelt feinsandig, braungrau, Pflanzenreste, Haar-
wurzeln (Seggen)

165 —170 (5) ET? | Schluff, stark sandig, fein- bis grobsandig, vereinzelt Feinkies bestehend aus Bruch-
stiicken des Anstehenden, blaugrau

D verandert nach Gelandeansprache und Seifert 1997 sowie pers. Mitteilung von M. Seifert-Eulen, LfUG Freiberg,

pers. Mitt. 2005; die Ansprache wurde vorwiegend an dem fir die palynologischen Untersuchungen bestimmten
Bohrkern vorgenommen.

% Die Bohrungen wurden bis zum Liegenden des Moores, d. h. dem Verwitterungsmaterial des geologischen Un-
tergrunds, durchgefiuhrt; die Endtiefe der jeweiligen Beprobung entspricht somit in etwa der Moorméchtigkeit am
Standort. Aufgrund der Reliefform unter dem Moorkérper weichen die Profiliméchtigkeiten der einzelnen Bohrun-
gen geringfugig voneinander ab: ca. 180 cm fir die y-spektrometrisch analysierten Bohrungen und ca. 170 cm fir
den palynologisch untersuchten Bohrkern.
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E.1.3 Hochmoor Kleiner Kranichsee

Tabelle E.3: Bodenkundliche Ansprachel) des Hochmoorprofils Kleiner Kranichsee mit Tiefenangaben unter Ge-
landeoberflache sowie gemessene pH(CaCl,)-Werte

120 — 145 (25)
145 — 170 (25)

170 — 195 (25)
195 — 220 (25)
220 — 245 (25)

245 — 270 (25)

270 — 295 (25)
295 — 320 (25)

320 — 347 (27)

347 — 370 (23)
370 — 420 (50)

420 — 465 (45)
465 — 470 (5) ET ¥

Sténgelreste von Sphagnum, Wollgrasblattscheiden, Holzstliickchen, Fein-
wurzeln

Sphagnumtorf wie vorher, an Basis mehr Feinwurzelreste

Sphagnumtorf, sehr schwach bis unzersetzt, hellbraun, sehr feucht,

bei 165 cm starkere Wurzelanreicherung, haufig Wollgrasblattscheiden
Sphagnumtorf, hellbraun bis gelbbraun, sehr feucht, Wollgrasblattscheiden,
im oberen Bereich Feinwurzeln

Sphagnumtorf, sehr schwach bis unzersetzt, hellbraun, sehr feucht,

im unteren Bereich haufiger Feinwurzeln, Wollgrasblattscheiden

Reisertorf, schwach zersetzt, hellbraun, sehr feucht, Wollgrasblattscheiden,
vereinzelt Holzreste und (gréRere) Wurzelreste

Reisertorf mit Sphagnum, schwach zersetzt, hellbraun, sehr feucht, Wollgras-
blattscheiden, vereinzelt Holzreste und (gréRere) Wurzelreste;

255 — 260 cm verstarkte Wollgrasanreicherung, Torf hell-gelbbraun
Sphagnumtorf mit Reiser, schwach zersetzt, hellbraun, sehr feucht, an Basis
Wollgrasanreicherung

Sphagnumtorf mit Reisertorf, schwach zersetzt, hellbraun, sehr feucht,
Anreicherung von Wollgrasblattscheiden, gréRere Wurzelreste
Sphagnumtorf mit Reiser, 320 — 332 cm mittel zersetzt, braun, weniger feucht,
Pflanzenstruktur kaum erkennbar;

332 - 340 cm Torf wie zuvor, Anreicherung von Wollgras;

340 — 347 cm Torf wie zuvor, Holzstiickchen, kleine Wurzelreste

Reisertorf mit Sphagnum, schwach zersetzt, hellbraun, feucht, Anreicherung
von Wollgras und (Ericaceen-)Haarwurzeln

Reisertorf mit wenig Sphagnum, schwach zersetzt, braun, feucht, stark mit
Wollgras durchsetzt, Pflanzenstruktur erkennbar, (Ericaceen-)Haarwurzeln
Reisertorf, wenig zersetzt, braun, feucht, Holzreste, Wollgrasblattscheiden
Torf, stark muddehaltig, stark zersetzt, dunkelbraun, feucht, Pflanzenstruktur
nicht erkennbar

Tiefe (Machtigkeit) | Beschreibung pH 2

cm

0-1() Rasennarbe 3.0

1-4(3) Sphagnum, unzersetzt, oxidiert, hellbraun, sehr feucht, Pflanzenstruktur er- 29
kennbar, rezent durchwurzelt

4-8(4) Sphagnumtorf, unzersetzt, gelbbraun, sehr feucht, Pflanzenstruktur erkennbar, 2.9
rezent durchwurzelt

8-10(2) Sphagnumtorf, unzersetzt, dunkelbraun, sehr feucht, Pflanzenstruktur erkenn- 2.9
bar, rezent durchwurzelt

10-15 (5) zersetzter Torf, dunkelbraun, Pflanzenstruktur nicht erkennbar, durchwurzelt 29
(Haarwurzeln), Holzstuckchen (Astreste), muddeartig?

15 - 25 (10) Torf, stark zersetzt, dunkelbraun, Wollgrasblattscheiden 2289 5

25 - 45 (20) Sphagnumtorf, sehr schwach zersetzt, hellbraun bis gelbbraun, sehr feucht, -
Pflanzenstruktur (Sphagnumreste) gut erkennbar, Holzreste, evtl. von Ober-
flache durchwurzelt

45 — 70 (25) Sphagnumtorf, hellbraun bis gelbbraun, wéaRrig, Feinwurzeln -

70 — 120 (50) Sphagnumtorf, sehr schwach zersetzt, hellbraun bis gelbbraun, sehr feucht, -

Y Die Ansprache erfolgte unter Anleitung von M. Seifert (LfUG Freiberg) hauptséchlich im Gelande bei der Ent-
nahme des Profilblocks und den Bohrungen; vorliegende Tabelle basiert auf den Gelénde- und Labornotizen

sowie pers. Mitteilung von M. Seifert-Eulen, LfUG Freiberg, 2005.
% Die pH(CacCly)-Werte wurden nach Kap. 3.3.6 an den einzelnen Schichten des Profilblocks bestimmt (Me3tem-
peratur 22 °C) und entsprechend den Schichttiefen den hier gelisteten Tiefenbereichen zugeordnet.
? Profilschicht 11 (ca. 15 ... 17.5 cm) weist einen pH von 2.8 auf, im darunterliegenden Tiefenbereich (Schichten
12-15, ca. 17.5 ... 26 cm) betragt der Wert wieder pH 2.9.
* Eine Weiterfuhrung der Bohrungen bis zum Liegenden war u. a. aufgrund techn. Schwierigkeiten nicht méglich.
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E.1.4 Hochmoor Radauer Born

Tabelle E.4: Bodenkundliche Ansprachel) des Hochmoorprofils Radauer Born mit Tiefenangaben unter Gelande-
oberflache

Hori-

Tiefe (Machtigkeit)

Beschreibung

600 — 614 (14)
614 — 616 (2) ET ¥

zont |cm
Profilblock
hH 0-25(25) Sphagnum, grun; rezente Pflanzen (z. B. Gemeine Moosbeere, Rosmarinheide
und Scheidiges Wollgras), vereinzelt Fichtennadeln
2.5-10.5(8) Sphagnum, ZS ca. 1, braun, durchwurzelt
10.5-16 (5.5) Sphagnum, stérker zersetzt als zuvor, dunkler braun, durchwurzelt
16 — 22 (6) ~Moorkdrper” (detaillierte Ansprache s. u.)
Bohrungen
hH 0-4(4) Spagnum-WT, grau, durchwurzelt
4-6(2) Spagnum-WT, braungrau, durchwurzelt
6-12 (6) Spagnum-WT, dunkelgrau, Wurzelreste, nicht rezent
12 -16 (4) Spagnum-WT, braunlichgrau
16 - 21 (5) Spagnum-WT, Torfmoos, Erikawurzel, dunkelgrau
21 - 65 (44) Spagnum-WT, hellbraun, Sphagnum
65 — 83 (18) Spagnum-WT, braun, stérker zersetzt
83-90 (7) Spagnhum-WT, mit Wollgras, braun
90 — 137 (47) Sphagnum-WT, ZS 3-4, braun
137 — 216 (79) Wollgras-WT, hellbraun
216 — 230 (14) Sphagnum-WT, ZS 3-4, braun
230 - 243 (13) Wollgras-WT, hellbraun
243 — 340 (97) Sphagnum-WT, ZS 3, braun
340 — 400 (60) 2
400 — 475 (75) Sphagnum-WT, ZS 4, braun, vereinzelt Wollgras
475 — 500 (25) Sphagnum-WT, hellbraun, Wollgras
500 - 515 (15) Sphagnum-WT, braun
515 — 556 (41) Sphagnum-WT, beige, vereinzelt Wollgras-WT
556 — 567 (11) Sphagnum-WT, braun, Wollgras
______ 567 -583 (16) ____|Sphagnum-WT, helloraun, Wollgras |
fah  |-5912 Schluff, grau, stark torfig
Gr 591 - 600 (9) Schluff, graugriin

Schluff, mittelkiesig, gelb
Grobkies

WT Weildtorf; ZS Zersetzungsstufe

Y Unter Anleitung von L. Feldmann (TU Clausthal) wurden die Bohrproben in-situ, der entnommene Profilblock im
Labor angesprochen; vorliegende Tabelle basiert auf den Gelénde- und Labornotizen sowie pers. Mitteilung von
L. Feldmann, TU Clausthal, 1995, 2005. Aufgrund der geringen Probenmengen war eine Bestimmung der
pH(CaCly)-Werte entsprechend Kap. 3.3.6 nicht moglich.

2 Kernverlust
% Die Bohrungen wurden bis zum Liegenden des Moores, d. h. dem Verwitterungsmaterial des geologischen Un-
tergrunds, durchgefiihrt; die Endtiefe der Beprobung entspricht somit in etwa der Moorméachtigkeit am Standort.

Tabelle oben: Ansprache des Profilblocks; unten: Ansprache der Bohrkdrper. Gestrichelte Linie: Bereich unter-
halb wurde unter dem EinfluR von Zersetzung gebildet, darliberliegender Bereich bildete sich zersetzungsfrei.
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E.2 Erganzende Untersuchungen am Torfprofil des Georgenfelder Hochmoors
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Tabelle E.5: Glihverluste (bei 600 °C und 1000 °C), Gehalte organischen Kohlenstoffs (TOC) (M. Hahnewald, TU
BAF, pers. Mitt. 1999) und Elementgehalte (hach B. Kunz, TU BAF, pers. Mitt. 1995; Analyseprotokoll Nr. 169a
des Geochemisch-Analytischen Labors, Institut fir Mineralogie, 1995) in den Bodenproben des Georgenfelder
Hochmoors (Werte bezogen auf die absoluttrockene Masse (105 °C) der Proben)

Schicht | Tiefe Gluhverlust ToC? Elementgehalt

2 cm % % ma/kg
600 °C | 1000 °C Al As Cr Ni Pb Zn

1 0-25 89.3 - 48.5 3290 18.2 30.0 22.8 185 97.4
2 25-45 - - 47.8 3660 23.4 355 23.4 285 56.9
3 45-7 - - 49.2 3250 17.0 17.5 12.3 390 59.0
4 7-95 - - 50.1 2930 20.5 15.4 11.5 488 59.3
5 95-115 92.8 - 50.0 2610 12.6 9.6 9.1 495 53.3
6 11.5-145 89.4 - 48.4 2670 11.2 23.9 15.4 460 48.2
7 145-215 - - - 2550 10.5 29.9 18.9 314 33.9
8 21.5-26.5 98.7 98.8 51.3 766 3.7 2.0 2.1 84.2 44.6
9 26.5-31 99.0 99.2 53.1 578 3.5 1.3 2.0 58.6 32.7
10 31-36 98.9 99.3 52.4 572 2.4 1.6 2.5 41.4 36.4
11 36 -41.5 99.1 99.2 51.8 481 1.9 1.3 2.6 26.1 18.4

12 |ms-si | e88 | so1 | ss2 | ase | 03 | 27 | 29 | 171 | 178
13 (51) - 100 - - - 455 0.3 5.7 4.3 55 16.0
14 100 — 150 - - - 302 0.2 25 1.9 <50% 9.5
15 [170-220 - - - 393 0.2 14.8 n.n |<50%]| 135

— nicht untersucht; n. n. nicht nachweisbar

Y Schichten 1-12: Proben des Profilblocks; Schichten 13-15: Proben der Bohrkerne

% Da die Proben carbonatfrei sind, entspricht der TOC-Wert dem Gesamtkohlenstoffgehalt (TC).
¥ Probenaufschlu: Kénigswasserauszug; Analyse: ICP-AES/-AAS (Hydridtechnik)
*) Die Pb-Werte liegen aufgrund des Blindwerts unterhalb der Nachweisgrenze von 5 mg/kg.

E.3 Palynologische Untersuchungen in der Schwar zen Heide
Baumpollen Nichtbaumpollen

lateinisch  deutsch lateinisch deutsch

Abies Tanne Artemisia Beifull

Acer Ahorn Calluna Heidekraut

Alnus Erle Cerealia Getreide

Betula Birke Cyperaceae Sauergraser

Corylus Hasel Ericaceae p.p. Heidekrautgewachse
Fagus Buche Plantago cf. Wegerich

Picea Fichte Plantago lanceolata Spitzwegerich

Pinus Kiefer Rumex acetosella-Typ  Kleiner Sauerampfer
Quercus Eiche Scheuchzeria Blasenbinse

Tilia Linde Secale Roggen

Ulmus Ulme Sphagnum Torfmoos

Tabelle E.6: Im Pollendia-
gramm der Schwarzen Heide
(Anhang E.3, Abb. E.3) auf-
gefiihrte Taxa (u. a. Rauh u.
Senghas 1973; Schauer u.
Caspari 1996)

Abb. E.3: s. folgende Seite.

Pollendiagramm des Bohrkerns, der im Hochmoor Schwarze Heide parallel zu dem y-spektrometrisch untersuch-
ten Moorprofil gezogen wurde (verandert nach Seifert 1997 und M. Seifert-Eulen LfUG Freiberg, pers. Mitt. 2005)

Die Pollengehalte des Torfprofils sind in % angegeben, Bezugsgrundlage ist die Anzahl der Baumpollen ohne
Hasel. Sumpf- und Wasserpflanzen sind schraffiert dargestellt.
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