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allgemein geltender wissenschaftlicher Standards unterzogen wird.

2



Kurzzusammenfassung

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurde der Einfluss der Pilzarten Leucoagaricus naucinus
und Schizophyllum commune auf den Transfer von Radionukliden in Pflanzen auf radioaktiv
kontaminierten Böden untersucht. Ziel der Untersuchungen war es, geeignete Kandidaten für
ein Strahlenschutzkonzept zu identifizieren, welches auf die Fixierung der potentiell gesund-
heitsschädigenden Radionuklide im Boden durch ein dort zu etablierendes Pilz-Myzel abzielt
(Myko-Fixierung). Hierzu wurden Pflanzenaufzucht-Experimente von Kartoffeln (Solanum tu-
berosum) und Winterroggen (Secale cereale) unter Laborbedingungen, sowie Feldexperimente
auf einem Testfeld 5 km südlich des ehemaligen Kernreaktors von Tschernobyl durchgeführt,
bei denen der Boden gezielt durch die Pilzkulturen beimpft wurde. Im Rahmen der, ausführlich
in der Arbeit diskutierten, Unsicherheiten, konnten hierbei Hinweise auf einen reduzierenden
Effekt von Leucoagaricus naucinus auf die Aufnahme von 137Cs in Pflanzen, auf bis zu 55 %
verglichen mit der Kontrollgruppe, identifiziert werden. Der Pilz Schizophyllum commune zeig-
te eher einen mobilisierenden Effekt des 137Cs, und erhöhte die Aufnahme in Pflanzen auf
bis zu 128 % weshalb dieser für ein Strahlenschutzkonzept zur Myko-Fixierung als ungeeignet
befunden wurde.

Im Rahmen der Bodenanalytik auf dem Testfeld nahe Tschernobyl wurden umfangreiche
Daten zur lokalen Aktivitätsverteilung und zur chemischen Speziation der Nuklidbelastung ge-
wonnen. Diese deuten im Fall des 90Sr darauf hin, dass noch bis zu 13 % des ursprünglich
deponierten Inventars refraktär im Boden gebunden vorliegt und damit noch nicht in die Bo-
denlösung freigesetzt wurde. Im Rahmen einer umfangreichen Durchsuchung der zur Transfer-
faktorbestimmung genommenen Bodenproben, konnten 12 Reaktorpartikel aus dem Boden des
Testfeldes isoliert und mittels Rasterelektronenmikroskopie und Gammaspektrometrie charak-
terisiert werden. Hierbei zeigte sich, dass der überwiegende Anteil (6 von 12) der gefundenen
Partikel der Klasse der nicht-oxidierten UO2-Partikel zuzuordnen war. Neben den aus der Li-
teratur bekannten Partikeln der Sperrzone wurden auch weitere, bisher nicht dokumentierte,
Partikeltypen gefunden. So konnte mittels energiedispersiver Röntgenanalyse in der Matrix
eines der gefundenen Uranpartikel eine phsophorhaltige, in einem anderen Partikel eine schwe-
felhaltige Uran-Mischphase nachgewiesen werden. Bei einem weiteren Partikel aus dem Boden
des Testfeldes handelt es sich vermutlich um ein Bruchstück der erkalteten Reaktor-

”
Lava“.

Dieser Partikeltyp wurde in dieser Arbeit erstmalig außerhalb des Reaktorgebäudes nachgewie-
sen, woraus sich neue Fragestellungen bezüglich Quellterm und Kontaminationssituation der
Sperrzone von Tschernobyl ergeben.

Schlagwörter

Myko-Remediation, Tschernobyl, Brennstoffpartikel
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Abstract

The impact of the fungal species Leucoagaricus naucinus and Schizophyllum commune on the
soil-to-plant radionuclide transfer was investigated. The study aims at the potential of soil-
dwelling fungal mycelia for the retention and fixation of radionuclides in soils (myco-fixation)
and the minimization of radionuclide uptake by crops cultivated on contaminated lands. For
this purpose, we grew potatoe (Solanum tuberosum) and winter rye (Secale cereale) plants
on soils incoluated with fungal biomass. Parallel to labwork which was carried out in growth
chambers at the institute of radioecology and radiation protection, Hannover, we also examined
the effect of fungal treatment on a testfield in the Chernobyl exclusion zone, located 5 km south
of the former nuclear power plant. Within the boundaries of the given uncertainties - which are
adressed in detail in the manuscript - we were able to show a reduction of 137Cs transfer to the
leaves of winter rye by Leucoagaricus naucinus down to 55 % as compared to the control group.
Treatment with Schizophyllum commune induced a slight increase in radionuclide uptake in the
majority of experiments, resulting in a transfer of up to 128 % of 137Cs in potatoe tubers as
compared to the control group.

Extensive analytical work was conducted aiming at the status of radionuclide contamination
of the testfield. Here, we found roughly 13 % of the 90Sr inventory to be associated with the
refractory fraction of soil. We performed a systematical screening of soil samples collected for
the determination of transfer factors to identify and isolate a total of 12 reactor particles from
the soil matrix. These were characterized using electron microscopy and single particle gamma
spectroscopy. Most frequently we identified the reactor particles as non-oxidized UO2-particles
(6 out of 12). We also identified a number of particles that we interpreted as secondary phases of
reactor-borne fuel. Using energy dispersive X-ray analysis we found that one of these particles
consisted of a matrix of uranium and phosphorous, while another particle showed a strong signal
of sulphur intermingled with the uranium-phase. Another particle found exhibited distinctive
features of so called

”
Lava“ -borne particles reported in the literature to be derived from the

cooling of nuclear core melt and to exist within the safe confinement of the reactor building. It
is for the first time, however, that the existence of these particles was demonstrated within the
environmental soils of the Chernobyl exclusion zone. This finding raises questions concerning
the source term and dispersion of the particulate inventory in the aftermath of the Chernobyl
nuclear accident.

Keywords

Myco remediation, Chernobyl, Hot particles
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1 Motivation - Das BioVeStRa-Projekt

Die radioaktive Kontamination von Böden hat - in Abhängigkeit ihrer Schwere - mitunter dras-
tische Auswirkungen auf eine betroffene Gesellschaft. Aus der primären Gefährdung, die sich
für den Menschen aus der gesundheitsschädlichen Wirkung ionisierender Strahlung ergibt, ent-
wickelt sich durch die flächendeckende, teilweise partikuläre, radioaktive Kontamination von
Böden ein großer Problemkomplex[1–3]. Dieser bringt, neben der direkten gesundheitlichen
Gefährdung, immer auch eine Reihe sehr tiefgreifender gesellschaftlicher und ökonomischer
Verwerfungen mit sich, die ihrerseits negative Auswirkungen auf die betroffene Bevölkerung
haben[4, 5].

Hierbei hat die Vergangenheit - insbesondere die beiden großen Reaktorunfälle von Fukus-
hima und Tschernobyl - gezeigt, dass die sozialen und ökonomischen Folgen der radioaktiven
Kontamination weiträumiger Landstriche auf der Zeitskala von Jahren und Jahrzehnten wie-
derum zu erheblichen gesundheitlichen Schäden führen, wodurch sie die Folgen eines, bereits
in seinem Ursprung katastrophalen Ereignisses, noch drastisch verstärken. So hat, neben den
enormen ökonomischen Folgen, die Umsiedlungen der Bevölkerung ganzer Landstriche - die in
Abwägung einer existierenden Gefährdung für Leib und Leben Unfallgeschehen im Einzelfall zu
rechtfertigen ist[6, 7] - für die betroffenen Menschen und letztlich auch für eine Gesellschaft als
Ganzes gravierende Folgen. Diese Auswirkungen werden durch ungünstige und teilweise schlicht-
weg nicht existierende Prognosen zur Wiederkehr der umgesiedelten Bevölkerung in Gegenden
mit radioaktiv kontaminierten Böden enorm verstärkt. So stellen beispielsweise die bis heute
andauernde Umsiedlung zehntausender japanischer Bürger aus der Sperrzone von Fukushima
und die permanente Auflösung ganzer Dorfgemeinschaften der Sperrzone von Tschernobyl eine
Kumulation persönlicher Katastrophen dar, deren Tragik sich auch durch die nicht-existente
Perspektive auf eine Rückkehr dieser Menschen in ihre ehemalige Heimat ergibt[8–11].

Von Kontaminationen diesen Ausmaßes blieb die Bundesrepublik Deutschland in der Ver-
gangenheit weitgehend verschont. So führten zwar die atmosphärischen Atombombentest in
den sechziger Jahren und der Reaktorunfall von Tschernobyl tatsächlich zur Kontamination
der Böden des gesamten Bundesgebietes mit bis heute messbaren Aktivitäten insbesondere von
137Cs [12, 13], diese Kontamination befindet sich allerdings auf einem Aktivitätslevel bei dem
mit sehr wenigen Ausnahmen1 von keiner Gefährdung der Gesundheit ausgegangen werden
kann [16, 17]. Das Beispiel zeigt jedoch, dass die Abwägung der gesundheitlichen Gefährdung
gegenüber der Nutzung von Böden durch die Gesellschaft ein auch für Deutschland relevantes
und aktuelles Thema ist.

Neben den großflächigen Kontaminationen aus den Nuklearwaffentests und dem Reaktor-
unfall von Tschernobyl gibt es auch in Deutschland kleinere Fälle von lokaler radioaktiver
Kontamination der Böden, die beispielsweise aus dem Rückbau kerntechnischer Anlagen[18],
dem Uranbergbau[19], oder der Industrie[20] herrühren und für die individuell Entscheidungen
zur zukünftigen Nutzung getroffen werden müssen. Abwägung und Rechtfertigung solcher -
ökonomisch wie sozial - weitreichender Entscheidungen kann nur die Politik treffen. Es ist in
Ihrem Sinne aber Auftrag an die Wissenschaft, Methoden zu entwickeln, welche es erlauben
bestehende Kontaminationen von Böden zu verringern bzw. einzugrenzen, um der Gesellschaft
eine Perspektive zur Wiedernutzung anzubieten.

Das naheliegenste und bis heute wohl auch praktikabelste Verfahren zur Kontaminations-
beseitigung in Böden ist das Auskoffern der kontaminierten Schichten und deren Entsorgung
als Sondermüll, wie es beispielsweise in der Präfektur Fukushima in bis dahin ungekanntem
Ausmaß geschieht. Der Vorteil dieses Verfahrens liegt vor allem in dem vergleichsweise hohen
Maß an Konfidenz, dass von einer nachfolgenden Nutzung des verbliebenen Bodens keinerlei
gesundheitliche Gefährdung mehr ausgeht, was ein sehr wichtiges Argument bezogen auf die
politische Entscheidungsfindung ist.

Allerdings sind solche radikalen Maßnahmen ebenfalls mit großen Nachteilen verbunden und
daher nicht in jedem Fall die bestmögliche - und in einigen Fällen überhaupt keine praktikable
- Alternative. Zum Einen wird durch das Auskoffern und die Entsorgung als Sondermüll die

1Von der nicht-Gefährdung des Menschen durch die Kontamination der heimischen Böden gibt es in den
Leitlinien zum Strahlenschutz der Bevölkerung nach wie vor auch Ausnahmen, wie etwa die Empfehlungen zum
begrenzten Verzehr von Pilzen und Wild aus Wäldern der südlichen Bundesrepublik[14, 15].
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Ressource Boden nachhaltig geschädigt, was insbesondere im Fall potentiell landwirtschaftlich
genutzter Böden wiederum mit langfristigen ökonomischen und sozialen Schäden einhergeht
[21, 22]. Zum Anderen bedarf es für den ausgekofferten und als radioaktiv zu behandelnden
Sondermüll großer Volumina an Lagerkapazitäten, welche - in Abhängigkeit von der konkre-
ten Kontamination - über lange Zeiträume auszulegen sind und ihrerseits der Rechtfertigung
bedürfen[23]. Diese vorzuhalten ist, wie die Vergangenheit gezeigt hat, ein großes gesellschaft-
liches Problem, nicht nur, aber auch und besonders in der Bundesrepublik Deutschland. Aus
diesem Grund besteht seit längerem das Interesse an der Erforschung von alternativen Methoden
zur Dekontamination radioaktiv belasteter Böden, welche die wertvolle Ressource Boden scho-
nen und der Gesellschaft perspektivisch eine Wiedernutzung der betroffenen Gebiete eröffnen
sollen.

Vor diesem Hintergrund versucht das vom Bundesministerium für Bildung und Forschung
geförderte Verbundprojekt BioVeStRa2, neue Wege zu beschreiten. So ist für einige Schwerme-
talle wie etwa Cäsium, seit längerem eine Hyperakkumulation durch diverse Pilzarten bekannt.
Unter diesen finden sich aufgrund ihrer Wachstumseigenschaften einige bodenbesiedelnde Pilz-
kulturen, die - wie in vorangehenden Forschungsvorhaben gezeigt werden konnte[24] - für eine
Fixierung des Radionuklidinventars im Boden interessant sein könnten. Durch eine solche Fixie-
rung ließe sich sowohl der Austrag von Radionukliden ins Grundwasser, als auch die Aufnahme
in Pflanzen begrenzen, was zu einer wesentlich günstigeren Prognose für einen leicht- bis mit-
telschwer kontaminierten Boden führen würde.

Abbildung 1 – Projektpartner im BioVeStRa Projekt.

Das BioVestRa Projekt (siehe Abb. 1) vereint hierzu unter der Leitung des breit aufgestellten
Institutes für Ressourcenökologie des Helmholtz-Zentrums Dresden-Rossendorf HZDR die mi-
krobiologische Kompetenz und Erfahrung des Institutes für Mikrobiologie der Friedrich-Schiller
Universität Jena, FSU mit der radioökologischen Expertise des Institutes für Radioökologie
und Strahlenschutz IRS der Leibniz Universität Hannover und der Erfahrung in Rückbau und
Sanierung des VKTA – Strahlenschutz, Analytik & Entsorgung Rossendorf e. V, um geeignete
Pilze für ein solches Vorhaben zu identifizieren und ihren Einfluss auf die Radionuklidmobilität
zu untersuchen.

Als assoziierter Kooperationspartner konnte die State Ecological Academy of Postgraduate
Education and Management (SEAPGEM) in Kiev gewonnen werden, über welche die Errich-

2Förderkennzeichen 15S9276D
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tung und Pflege eines Testfeldes innerhalb der Sperrzone von Tschernobyl ermöglicht wird.
Mitarbeiter des IRS führten im Rahmen des Projektes in den Jahren 2016-2019 umfangrei-

che Anbauexperimente von Nutzpflanzen unter Laborbedingungen sowie unter Feldbedingun-
gen in der Sperrzone von Tschernobyl durch. In diesen wurde der Einfluss der - durch unsere
Projektpartner bereitgestellten - Pilz-Biomasse auf die Mobilität von Radionukliden im Bo-
den getestet, sowie umfangreiche radioanalytische Untersuchungen zur Charakterisierung der
Kontaminationssituation in der Sperrzone durchgeführt.

2 Theoretischer Hintergrund

Im Zusammenhang mit der in Kapitel 1 erwähnten notwendigen Handhabung von kontaminier-
ten Böden sind in der Radioökologie in den vergangenen Jahrzehnten biologische und sogenannte
biologisch-verstärkte Remediationskonzepte (engl. bioremediation und bio-enhanced remedia-
tion) in den Forschungsfokus gelangt[25–27]. Solche Verfahren wurden in der Vergangenheit
bereits im Falle von nicht-radioaktiven Schwermetallen wie Arsen, Quecksilber oder Blei erfolg-
reich eingesetzt [28, 29]. Die zur Zeit am stärksten beforschte Methode der Phytoextraktion
versucht über die Wahl und den Anbau geeigneter hyper-akkumulierender Pflanzen die Schwer-
metalle aus dem Boden zu extrahieren. Bei entsprechend hoher Aufnahme durch die Pflanze
(siehe hierzu Kapitel 2.2) ließe sich diese anschließend veraschen und es fällt nur ein Bruchteil
des ursprünglich für den Boden benötigten Entsorgungsvolumens an, während der Boden im
Anschluss an die Remediationsphase wieder genutzt werden kann.

Zum Einen ist das Verfahren der Phytoextraktion jedoch auf oberflächennahe Kontamina-
tionen beschränkt, zum Anderen ist die Übertragung dieses Konzeptes auf typische radioaktive
Schwermetallspezies, wie 137Cs und 90Sr kaum möglich, da sich für diese - maßgeblich auf Grund
ihrer Homologie zu den ubiquitär vorhandenen Ionen Kalium und Calcium - keine geeigneten
Hyperakkumulatoren finden lassen.

In Voruntersuchungen zu dem Projekt konnten durch die Projektpartner des Institutes für
Ressourcenökologie des Helmholtz-Zentrums Dresden-Rossendorf (HZDR) und des Institutes
für Mikrobiologie der Friedrich-Schiller-Universität Jena insbesondere zwei vielversprechende
Kandidaten aus dem Reich der Pilze identifiziert werden.

2.1 Einführung - Bedeutung des Ingestionspfades zur Folgenabschätzung
kontaminierter Böden

Aufgabe der Radioökologie ist der Kenntnisgewinn über Quellen und Migration von Radio-
nukliden in der Umwelt, mit dem Ziel einer soliden Folgenabschätzung für Mensch und Natur.
Nur auf einer solchen Abschätzung können wiederum angemessene strahlenschutztechnische
Empfehlungen und Maßnahmen im Sinne des ALARA3-Prinzips begründet werden[30].

Wenn es um die Bewertung einer Gesundheitsgefährdung des Menschen durch radioaktiv
kontaminierte Böden geht, sind grundsätzlich drei Expositionspfade zu betrachten: Die externe
Exposition, der eine Person ausgesetzt ist, die sich im unmittelbaren (Gamma-)Strahlenfeld
der Kontamination aufhält. Die Inhalation von Radioaktivität, die in unmittelbarer Umgebung
der Kontamination sowohl in chemisch flüchtiger Form, als auch in Form von Stäuben und
Aerosolen auftreten kann, sowie die Ingestion, welche durch die Aufnahme von kontaminierten
Nahrungsmitteln und Trinkwasser geschieht[31].

Wesentliche Maßeinheit für die Bewertung einer Gefährdung des Menschen durch ionisieren-
de Strahlung ist die effektive Dosis E, für deren Abschätzung grundsätzlich alle drei Pfade
der Exposition in Betracht gezogen werden müssen. Die Relevanz der unterschiedlichen Expo-
sitionspfade hängt jedoch maßgeblich von der konkreten Kontaminationssituation ab.

Im Fall kontaminierter Böden resultiert aus den beiden Expositionspfaden der Inkorporation
(Inhalation und Ingestion) gegenüber der externen Exposition in den allermeisten Szenarien der
größere Anteil an effektiver Dosis[32]. Dies liegt in erster Linie daran, dass durch die Aufnah-
me radioaktiver Stoffe in den Körper Abstand und Abschirmung gegenüber der ionisierenden

3As Low As Reasonably Achievable - Prinzip der Dosisminimierung unter Berücksichtigung vernünftigerweise
zu beachtender Einschränkungen
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Strahlung minimiert und zugleich die Einwirkdauer derselben über den konkreten Aufenthalt
auf dem kontaminierten Boden hinaus verlängert wird. Die Verlängerung dieser Einwirkdauer
kann aufgrund des menschlichen Metabolismus (biologische Halbwertszeit) je nach Element und
chemischer Speziation zwischen wenigen Stunden und vielen Jahren betragen (siehe z.B [31])

Während externe Exposition und Exposition durch Inhalation auf die unmittelbare Nähe
zum kontaminierten Boden beschränkt sind und folglich durch Verminderung der Aufenthalts-
zeit reguliert und minimiert werden können, ist die Exposition durch Ingestion bedingt durch
Lagerung und Transport von kontaminierter Nahrung und Wasser von der lokalen Dimensi-
on der Bodenkontamination gewissermaßen entkoppelt. Sie entzieht sich außerdem aufgrund
der individuellen und im Privaten stattfindenen Ernährungsgewohnheiten der Menschen rela-
tiv stark der behördlichen Regulation und eine konservative Abschätzung resultierender Dosen
fällt hier besonders schwer und es bedarf großer Antrengungen, um eine nicht-Gefährdung der
Menschen durch radioaktiv kontaminierte Nahrung sicherzustellen[33].

Zudem ist es in erster Linie die Gefährdung durch Ingestion, die einer landwirtschaftlichen
Nutzung - und damit der primären wirtschaftlichen Nutzung - radioaktiv kontaminierter Böden
entgegensteht. Ein wesentlicher Fokus der radioökologischen Forschung im Allgemeinen, sowie
dieser Arbeit im Speziellen, liegt daher auf der Betrachtung der Transportkette, welche von der
radioaktiven Belastung eines Bodens über die Aufnahme dieser Aktivität in essbare Pflanzen
zu einer effektiven Dosis durch Ingestion führt.

Zur (konservativen) Abschätzung der effektiven Ingestionsdosis Eg (in Sv) stehen im prak-
tischen Strahlenschutz umfangreiche Datensätze von Ingestions-Dosiskoeffizienten gg,E(Xi) (in
Sv/Bq) für alle relevanten Radionuklide zur Verfügung, welche es erlauben, aus der ingestierten
Aktivität Ag(Xi) (in Bq) eines oder mehrerer (n) Radionuklide Xi eine effektive Folgedosis für
eine exponierte Person abzuschätzen [31].

Eg =

n∑
i=1

gg,E(Xi) ·Ag(Xi) (1)

Neben den tabellierten Dosiskoeffizienten benötigt man zur Dosisberechnung zusätzlich eine
Abschätzung der ingestierten Aktivität, welche sich beispielsweise aus der Multiplikation der
(geschätzten) Aufnahmemenge eines Lebensmittels mingest (in g) mit der (gemessenen oder
abgeschätzten) Aktivitätskonzentration des betreffenden Radionuklides Am(X) (in Bq/g) in
der Pflanze ergibt:

Ag(Xi) = Am(Xi) ·mingest (2)

Das Bindeglied zwischen der Abschätzung der Aktivitätskonzentration einer Pflanze und der
radioaktiven Kontamination eines Bodens, auf dem diese gewachsen ist, stellen die sogenannten
Transferfaktoren dar[34], die daher im folgenden Kapitel näher erläutert werden.

2.2 Aufnahme von Radionukliden in Pflanzen

2.2.1 Transferfaktoren zur empirischen Quantifizierung des Radionuklidtransfers
Boden - Pflanze

Der Transfer von Radionukliden aus dem Boden in Pflanzen kann empirisch über den so ge-
nannten Transferfaktor Tf quantifiziert werden4. Der Transferfaktor beschreibt das Verhältnis
von Aktivitätskonzentration im Boden, zur Aktivitätskonzentration in der Pflanze gemäß Gl.
3.

Tf =
Aktivitätskonzentration in der Pflanze in Bq kg−1(Trockenmasse)

Aktivitätskonzentration im Boden in Bq kg−1(Trockenmasse)
(3)

Transferfaktoren werden aus messtechnischen Gründen üblicherweise für die (zumeist ofen-
getrocknete) Trockenmasse von Boden und Pflanze ermittelt und in der Literatur angegeben.

4In der internationalen Literatur tauchen diverse weitere Abkürzungen für den Transferfaktor auf, so etwa cr
für concentration ratio oder Fv in Publikationen der IAEA. In dieser Arbeit wird durchgehend die im deutschen
Sprachraum und Teilen der internationalen Literatur übliche Abkürzung Tf verwendet.
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Für die Verwendung im Strahlenschutz ist es hingegen üblich, auf Aktivitätskonzentrationen
des meist als Frischmasse abgeschätzten Verzehrs umzurechnen, weshalb hierfür umfangreiche
Tabellen zur Umrechnung in der Literatur zur Verfügung stehen (Siehe z.B. [35]).

Transferfaktoren werden üblicherewise nicht für eine Pflanze als Gesamtheit, sondern spe-
zifisch für bestimmte Pflanzenkompartimente (Wurzeln, Spross, Frucht etc.) angegeben, da
sich diese mitunter deutlich unterscheiden und je nach Verwendungszweck zum Beispiel nur
der Transfer in die essbaren Teile einer Pflanze von Interesse ist. Zur Abschätzung der Ak-
tivitätskonzentration der radioökologisch bedeutsamsten Nuklide in Pflanzen, die auf konta-
minierten Böden wachsen, finden sich in der Literatur umfangreiche Tabellenwerke. Die für
diese Arbeit wichtigsten Vergleichswerte aus Literatur-Kompendien der IAEA sind in Tabelle
1 zusammengefasst.

Die IAEA versucht hierbei - sofern die Datenlage in der Literatur dies zulässt - die Band-
breite an Transferfaktoren bereits durch die grobe Einteilung der zu Grunde liegenden Böden in
vier Klassen einzugrenzen. Die vorgeschlagenen Kategorien der Bodenklassifizierung orientieren
sich am Gehalt organischer Substanz im Boden (

”
Organische Böden“), sowie an bodenkund-

lichen Parametern und sind wie folgt definiert: Organische Böden (Organische Substanz
≥ 20%), ansonsten mineralisch: Sandboden (Sandgehalt ≥ 65%, Tonfraktion < 18%), Ton-
boden (Tongehalt ≥ 35%) und Lehmboden (alle anderen).

Tabelle 1 – Literaturübersicht von im Rahmen dieser Arbeit relevanten Transferfaktoren. Quelle
[35]. Im Rahmen dieser Dissertationsschrift werden nur Arbeiten an Sand- und Lehmböden (nach
IAEA-Definition) behandelt, weshalb auch nur diese hier dargestellt sind. Für die Zuordnung der
in dieser Arbeit untersuchten Böden in die beiden Kategorien, siehe Material und Methoden.
Kompart. = Kompartiment. N = Stichprobenmenge. MW = Mittelwert. Stabw = (geometrische)
Standardabweichung.

Element Planze Kompart. Boden N MW Stabw Min Max
Cs Getreide Körner Alle 470 2, 9 · 10−2 4,1 2, 0 · 10−4 9, 0 · 10−1

Sand 156 3, 9 · 10−2 3,3 2, 0 · 10−3 6, 6 · 10−1

Lehm 158 2, 0 · 10−2 4,1 8, 0 · 10−4 2, 0 · 10−1

Stängel & Alle 130 1, 5 · 10−1 5,0 4, 3 · 10−3 3, 7
Blätter Sand 35 2, 1 · 10−1 3,3 4, 1 · 10−2 1, 9

Lehm 36 1, 1 · 10−1 4,5 6, 5 · 10−3 1, 5

Knollen- Knollen Alle 138 5, 6 · 10−2 3,0 4, 0 · 10−3 6, 0 · 10−1

Pflanzen Sand 69 9, 3 · 10−2 3,0 4, 0 · 10−3 6, 0 · 10−1

Lehm 40 3, 5 · 10−2 2,3 4, 8 · 10−3 1, 4 · 10−1

Sr Getreide Körner Alle 282 1, 1 · 10−1 2,7 3, 6 · 10−3 1, 0
Sand 123 1, 4 · 10−1 3,0 3, 6 · 10−3 1, 0
Lehm 71 1, 1 · 10−2 2,4 1, 6 · 10−2 7, 2 · 10−1

Stängel & Alle 37 1, 1 2,5 1, 5 · 10−1 9, 8
Blätter Sand 11 2, 1 2,3 9, 3 · 10−1 9, 8

Lehm 3 1, 8 2,3 7, 2 · 10−1 3, 6

Knollen- Knollen Alle 106 1, 6 · 10−1 3,0 7, 4 · 10−3 1, 6
Pflanzen Sand 39 2, 2 · 10−1 2,6 2, 6 · 10−2 1, 6

Lehm 41 1, 3 · 10−1 3,0 7, 4 · 10−3 4, 5 · 10−1

Bei Betrachtung der enormen - sich teilweise über drei Größenordnungen erstreckenden -
Bandbreite an Transferfaktoren für Cs und Sr wird deutlich, wo die Grenzen der Verwendung
von Transferfaktoren im Speziellen, sowie vom Modell, das hinter der Angabe von Transferfak-
toren im Allgemeinen steckt, liegen. So muss die Gefährdungsabschätzung einer Bevölkerung
eher konservativ ausgerichtet sein, was durch die Verwendung hoher, aus der Literatur ent-
nommener, Transferfaktoren dazu führen kann, dass die Abschätzung der Dosis unrealistisch

12



ausfällt und diese im schlimmsten Fall um Größenordnungen zu hoch ist.
Grund für die enorme Bandbreite an Transferfaktoren ist zum Einen die komplexe Natur

der Radionuklidaufnahme. So geht die Berechnung des Transferfaktors, gemäß Gl. 3 implizit für
sämtliche Radionuklide von einem statischen und proportionalen Zusammenhang zwischen Ak-
tivitätskonzentration im Boden und Aktivitätskonzentration in den korrespondierenden Pflan-
zenkompartimenten aus. Dass es sich hierbei um eine drastische Vereinfachung des - in hohem
Maße dynamischen - Zusammenspiels biologischer, klimatischer und geowissenschaftlicher Zu-
sammenhänge handeln muss ist einleuchtend und wird durch die gefundene Bandbreite an
Transferfaktoren evident.

Zum Anderen sind die Unterschiede in der Verfügbarkeit der Radionuklide aufgrund der Bo-
deneigenschaften wesentlich größer, als durch die Einteilung in vier Kategorien abbildbar wäre.
Abb. 2 zeigt die große Bandbreite an Transferfaktoren die unter identischen Untersuchungsbe-
dingungen, bei sehr ähnlichen Vegetationsbedingungen und auf - nach Gruppierung der IAEA
- teilweise ähnlichen Böden gefunden werden.

Abbildung 2 – Transferfaktoren (Concentration Ratio) für 137Cs und 90Sr in Weidelgras (Loli-
um) auf verschiedenen Böden der Reaktorumgebung im Jahr 1992. Umrandet Ergebnisse aus der
unmittelbaren Umgebung des BioVeStRa Testfeldes. Quelle: [36].

Das Verfahren, welches im Rahmen des BioVeStRa Projektes untersucht wird, setzt ge-
nau an der Schnittstelle des Radionuklidtransports zwischen Pflanze und Boden an, indem es
diesen durch das zusätzliche Einbringen nuklid-affiner Pilze zu unterbinden versucht. Die (em-
pirischen) Transferfaktoren, die insbesondere im zweiten experimentellen Teil dieser Arbeit ge-
wonnen werden, dienen als Maß für die Bewertung des qualitativen und quantitativen Einflusses
der eingebrachten Pilzkulturen weshalb die Vergleichbarkeit der ermittelten Transferfaktoren
innerhalb der durchgeführten Messkampagnen fundamental für die Qualität der Ergebnisse ist.
Die folgenden Kapitel geben daher eine sehr knappe Übersicht über die wichtigsten Faktoren,
die den Radionuklidtransfer Boden-Pflanze beeinflussen.

2.2.2 Pflanzenphysiologie und Aufnahmemechanismen

Im Fall der Radionuklidaufnahme von höheren Pflanzen existieren zwei grundsätzlich vonein-
ander zu unterscheidende Kontaminationspfade. Dies ist zum Einen die Resorption über Cu-
ticula und Epidermis und zum Anderen die Aufnahme über die Wurzel. Während der erste
Aufnahmepfad nur im Fall einer akuten wettergetragenen Kontamination, sowie in Fällen von
luftgetragener Resuspension eine Rolle spielt, ist die Aufnahme über die Wurzel während der
gesamten Vegetationsphase einer Pflanze und auch außerhalb von akutem Kontaminationsge-
schehen von Bedeutung.
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Die Aufnahme von Radionukliden in Pflanzen geschieht innerhalb der Rhizosphäre - einem
Bodenvolumen, das von den feingliedrigen Endständen der Pflanzenwurzeln durchdrungen und
dessen Chemie maßgeblich von den Exsudaten der Pflanze beeinflusst wird. Die Pflanze nutzt
hierbei sowohl mobilisierende Werkzeuge, wie die gezielte Senkung des pH-Werts durch Exsuda-
tion von Protonen, als auch immobilisierende Werkzeuge, wie die gezielte Förderung der lokalen
Präzipitation von Biomineralien, um Verfügbarkeit und Aufnahme von Nährstoffen gezielt zu
regulieren [37]. Im räumlichen Nahfeld der Rhizosphäre ist die Pflanze daher grundsätzlich in
der Lage, Mobilität und Verfügbarkeit von Radionukliden direkt zu beeinflussen.

Aufgrund der fehlenden chemischen Unterschiede hat die Pflanze keine effektive Möglichkeit
zwischen radioaktiven und nicht-radioaktiven Isotopen zu differenzieren und die Aufnahme von
Radionukliden durch Pflanzenwurzeln erfolgt grundsätzlich ungezielt. Es sind für die Pflanze im
Hinblick auf ihre Regulationsmöglichkeiten dennoch zwei Fälle zu unterscheiden: Die Aufnahme
radioaktiver Isotope von Elementen die für die Pflanze essentiell sind (Beispielsweise 40K ge-
meinsam mit stabilem Kalium), welche grundsätzlich in bestimmtem Rahmen durch die Pflanze
toleriert werden müssen, sowie die Aufnahme von Radionukliden eines nicht für die Pflanze es-
sentiellen Elementes, welche prinzipiell durch die Pflanze verringert werden kann, sofern sich
für diese daraus ein ausreichender Vorteil ergibt.

Zu letzterem Fall zählt - mit einigen Ausnahmen insbesondere aus den Übergangsmetallen
der vierten Periode des PSE - die Aufnahme fast aller Schwermetalle und damit auch die
Aufnahme der radioökologisch äußerst relevanten Elemente Cs, Sr, Uran (+ radioaktive Zer-
fallsprodukte), sowie sämtliche F-Gruppen-Elemente. Die Aufnahme dieser Elemente erfolgt
entweder über unspezifische Aufnahmemechanismen, oder aber aufgrund einer chemischen Ho-
mologie zu einem essentiellen Element. In letzterem Fall geschieht die Aufnahme gemeinsam
über die spezifischen Aufnahmemechanismen für das essentielle Element (Ko-Aufnahme) [37].

Im Anschluss an die Aufnahme der Radionuklide in die Wurzeln werden diese in den höheren
Pflanzen zunächst radial ins Xylem transportiert und steigen mit diesem transpirationsinduziert
in die höher liegenden Pflanzenkompartimente auf, wo sie letztlich im Gewebe immobilisiert
werden (siehe Abb. 3). In dieser Arbeit liegt der Fokus auf der Aufnahme von Radiocäsium
und Radiostrontium, weshalb die zugrundeliegenden Mechanismen für diese beiden Elemente
im folgenden genauer beschrieben sind.

Abbildung 3 – Schema des Radionuklidtransportes über die Wurzeln in die höher liegenden
Pflanzenkompartimente. Die oberirdischen Pflanzenteile von Stengel und Blatt sind pflanzenphy-
siologisch eng verwandt und werden in dieser Arbeit unter dem Begriff

”
Grün“ zusammengefasst,

auch wenn sich die Stengel und Blätter mancher Pflanzen bei der Probenahme bereits verfärbt
hatten.
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Die Ko-Aufnahme von Cs (und mit ihm 137Cs ) findet - in abnehmendem Ausmaß -
gemeinsam mit Kalium, Ammonium und Natrium statt[38, 39], wobei insbesondere die ersten
beiden Homologe des Cs wichtige Wachstumsfaktoren für Pflanzen sind, deren aktive Aufnah-
me hochreguliert stattfindet. Während insbesondere Natrium (Massenanteil an der Erdkruste =
2,64 %) und Kalium (2,4 %)[40] ubiquitär in vergleichsweise hohen Konzentrationen im Boden
vorliegen, ist das Inventar an stabilem Cs im Boden verglichen damit verschwindend gering. Die-
ses kommt mit einem Anteil von 6 ·10−4%[40] in der Erdkruste in einem natürlichen Verhältnis
von größenordnungsmäßig 1/10000 verglichen mit Kalium vor.

Die Ko-Aufnahme von Sr (und mit ihm 90Sr ) geschieht vornehmlich gemeinsam mit
Calcium und zu einem geringeren Anteil gemeinsam mit Magnesium [41]. Alle drei Homologe
kommen übiquitär in Böden vor, wobei das Inventar an natürlichem Sr (0,01 Massenprozent der
Erdkruste) jedoch größenordnungsmäßig nur etwa ein Hundertstel der Gehalte an Mg (1,94 %)
und Calicum (3,39 %) [40] ausmacht. Grundsätzlich stehen einer Pflanze im Fall der Ko-
Aufnahme chemische Unterschiede zur Verfügung, anhand derer sie in der Lage ist, zwischen
der Aufnahme des essentiellen und des nicht-essentiellen Elementes zu diskriminieren.

Im Fall von chemischen Homologen sind die Unterschiede zwischen den Spezies jedoch gering
und es stellt für die Pflanze im Normalfall (in dem keine radioaktive Kontamination vorliegt)
evolutionär offensichtlich keinen ausreichenden Vorteil dar, ihre Regulationsmechanismen im
Sinne einer Minimierung der Ko-Aufnahme von Cs und Sr zu optimieren.

Dies hat weitreichende Folgen für Ansätze im Bereich der Bioremediation. So ist es - anders
als im Fall einiger Schwermetalle, wie Arsen oder Blei, die nicht über große Mengen essentieller
Homologe im Boden verfügen - schwer, Pflanzen zu finden, die zu ausreichend hohen Akkumu-
lationen von Sr und Cs führen. Aufgrund der natürlichen Häufigkeit der essentiellen Homologe
bräuchte man extrem hohe Selektivitäten, oder aber einen sehr langfristigen Extraktionsplan,
der die schrittweise Reduzierung des Nuklidgehaltes über viele Wachstumsperioden verfolgt, wo-
bei zur Aufrechterhaltung des Pflanzenwachstums wiederum Düngungen mit den essentiellen
Homologen notwendig würden, die Ihrerseits die Aufnahme der Radionuklide verringern. Für Cs
und Sr sind bisher weder Pflanzen mit extrem hohen Selektivitäten (sogenannte Hyperakkumu-
latoren) gegenüber ihren essentiellen Homologen bekannt, noch scheint es besonders effizient in
Bezug auf Material- und Zeiteinsatz, ein solches Vorhaben über sehr viele Wachstumsperioden
auszudehnen.

Neben der pflanzenphysiologischen Aufnahmeselektivität, welche im Fall der Aufnahme von
Radiocäsium und Radiostrontium nur begrenztes Potential zu einer entscheidenden biologischen
Diskriminierung bietet, spielen auch Bodenprozesse, welche zur Fixierung und Freisetzung von
Radionukliden führen können, eine wichtige Rolle. Dieses Prozesse - an denen auch die Mi-
krobiologie des Bodens beteiligt ist - lassen sich unter dem Themenkomplex Bioverfügbarkeit
zusammenfassen, welcher im folgenden Kapitel diskutiert wird.

2.2.3 Bioverfügbarkeit

Das Konzept der Bioverfügbarkeit geht davon aus, dass ein Teil des im Boden befindlichen Ge-
samtinventars aufgrund der Bodenchemie zeitweise oder dauerhaft für die Pflanze unzugänglich
ist. Bioverfügbar, also für die Pflanze zugänglich, ist hingegen jenes Inventar, das entweder
mobil vorliegt oder aber durch die Pflanze für eine Aufnahme mobilisiert werden kann[42–45].

In Folge der primären Kontamination eines Bodens mit Radionukliden wird deren Ver-
bleib und Transport durch die sehr komplexe Chemie (und Biologie) des Bodens bestimmt.
Im Boden treten eingebrachte Radionuklide zunächst in Wechselwirkung mit dem dynamischen
Zusammenspiel von Wasser, Luft, unterschiedlichen Mineralen, sowie makroskopischem und mi-
kroskopischem Leben, welche das Kompartiment Boden ausmachen. Um die Bioverfügbarkeit
von Radionukliden zu verstehen ist es unumgänglich, die wichtigsten regulierenden Prozesse im
Boden zu identifizieren und die Komplexität des Systems Boden modellhaft auf diese Prozesse
herunterzubrechen, was im Folgenden versucht wird.

Für den atmosphärischen Eintrag von Radionukliden in Böden sind grundsätzlich drei Kon-
taminationspfade zu unterscheiden, deren Bedeutung vom jeweiligen Freisetzungsszenario5 der

5Der für diese Arbeit wesentliche Quellterm der Reaktorhavarie von Tschernobyl und die folgende Verbreitung
ist in den Abschnitten 2.4.2 und folgende näher beschrieben
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ursprünglichen Emission abhängen. Dies sind die Nasse Deposition, in Form von in Regen-
tropfen gelösten Radionukliden, die Trockene Deposition von an Staubpartikel adsorbierten
Radionukliden, sowie die Deposition von Kernbrennstoffpartikeln, welche Radionuklide in ihrem
Inneren mit sich führen (Partikuläre Deposition).

Während nass deponiertes Inventar sofort und trocken deponiertes Inventar nach kurzem
Kontakt mit der Bodenlösung den Gleichgewichtsprozessen des Bodens unterliegen, wird das
partikulär eingetragene Inventar erst durch Auflösung oder Auslaugung mit einem zeitlichem
Verzug in den Boden abgegeben (Siehe hierzu Kapitel 2.4.3).

Abbildung 4 – Modellhafte Zusammenfassung der wichtigsten Bodenkompartimente (Ellipsen)
welche an den Gleichgewichtsprozessen von Immobilisierung und Mobilisierung von Radionukliden
mitwirken. Einige der ablaufenden Transportprozesse (Pfeile) sind vollständig reversibel (schwarz),
während andere zu einer verstärkten und unter bestimmten Bedingungen unumkehrbaren Mobili-
sierung (blau) oder Immobilisierung (rot) führen. . *FES = Frayed edge sites, siehe Text.

Im Zentrum aller (Gleichgewichts-) Reaktionen im Boden steht die Bodenlösung, welche
als mobiles Kompartiment die Transportreaktionen zwischen allen weiteren Kompartimenten
vermittelt. In Bodenlösung gelöste Substanzen werden auch als

”
mobiles Inventar“ Av(Bql−1)

bezeichnet. Das mobile Inventar bewegt sich über Diffusion und Konvenktion durch die Bo-
denmatrix und steht dabei grundsätzlich Pflanzen, Mikroben und mineralischen Phasen zur
Verfügung. Durch die Aufnahme von mobilem Inventar in eine dieser Phasen (also beispiels-
weise die Nährstoffaufnahme durch eine Pflanze) entsteht ein lokaler Konzentrationsgradient,
welcher diffusionsbedingt zum weiteren Transport des aufgenommenen Stoffes hin zu dem auf-
nehmenden Kompartiment führt. Während einige dieser Aufnahmereaktionen - insbesondere die
Sorption an mineralischen Phasen - vollständig und im Sinne eines thermodynamischen Gleich-
gewichtes reversibel sind, ist für andere Aufnahmeprozesse die Reversibilität eingeschränkt.

Das mobile Inventar eines Bodens lässt sich experimentell durch Extraktion der Bodenlösung
bestimmen. Das Verhältnis von extrahiertem (mobilem) und nicht extrahiertem (immobilem)
Inventar Am(Bqkg−1) wird als Kd-Wert bezeichnet und ist eine wichtige Kenngröße für Mobi-
lität und Verfügbarkeit im Boden befindlicher Stoffe.

Kd =
Am

Av
(l kg−1) (4)
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Der Kd-Wert fasst somit die Verteilung eines Analyten zwischen den verschiedenen Phasen
zusammen. Streng genommen gilt dieser hierbei für einen stabilen thermodynamischen Gleich-
gewichtsfall [46]. In der bodenkundlichen Praxis im Allgemeinen und in der Radioökologie im
Speziellen ist das Vorhandensein eines thermodynamisch equilibrierten Systems jedoch eher die
Ausnahme als die Regel und auch als

”
Endpunkte“ einer Equilibrierung angegebene Kd-Werte

sollten eher als eine Momentaufnahme der Verteilung zu einem spezifischen Beobachtungszeit-
punkt aufgefasst werden.

Die Einstellung eines radionuklidspezifischen Kd-Wertes hängt - neben den chemischen Ei-
genschaften des Nuklids - maßgeblich von den bodenkundlichen Parametern des kontaminierten
Bodens ab. Die wichtigste bodenkundliche Kenngröße zur Sorption von kationischen Spezies
stellt die Kationenaustauschkapazität KAKeff dar, welche über standardisierte Verfahren ex-
perimentell zugänglich ist. Die Kationenaustauschkapazität stellt einen Summenparameter der
Austauschplätze aller im Boden vorliegender Kompartimente dar. Stehen KAK-Werte zu ei-
nem Boden nicht zur Verfügung, so ist es möglich, über die Körnung des Bodens zumindest
eine Eingrenzung des resultierenden Kd-Wertes gemäß Literaturdaten zu erhalten (siehe Tabelle
2).

Tabelle 2 – Literaturübersicht von im Rahmen dieser Arbeit relevanten Kd-Werten. Quelle [46].
Für die Zuordnung der in dieser Arbeit untersuchten Böden in die IAEA-Kategorien Sand- und
Lehmböden, siehe Material und Methoden. N = Stichprobenmenge. MW = Mittelwert. Stabw =
Standardabweichung.

Element Boden N MW Stabw Min Max
Sr Alle 255 2, 0 · 102 5, 4 · 102 4, 0 · 10−1 6, 5 · 103

Sand 65 1, 1 · 102 3, 2 · 102 4, 0 · 10−1 2, 4 · 103

Lehm 120 1, 6 · 102 2, 9 · 102 2, 0 2, 5 · 103

Cs Alle 469 6, 1 · 103 2, 1 · 104 4, 3 3, 8 · 105

Sand 114 2, 2 · 103 5, 0 · 103 1, 0 · 101 3, 5 · 104

Lehm 191 7, 2 · 103 9, 9 · 103 3, 9 · 101 5, 5 · 104

Die Schwankungsbreite der gefundenen KD-Werte ist auch nach Klassifizierung in die von
der IAEA vorgeschlagenen Bodengruppen, ähnlich wie bei den Transferfaktoren, enorm. Auch
hier zeigt sich, dass die einfache Gruppierung anhand der vorgeschlagenen Bodengruppe die
zugrunde liegenden Prozesse nur sehr unzureichend abbildet. Für eine genauere Vorhersage ist
es notwendig, die dominierenden Bodenprozesse elementspezifisch zu identifizieren, um daraus
ein letztlich nuklidspezifisches Modell der jeweiligen Mobilitätsvorhersage zu entwickeln.

Im Fall des Radiostrontiums ist der dominierende Sorptionsmechanismus auf mineralischen
Böden eine Sorption des vollständig von einer Hydrathülle umgebenen Sr2+(aq)-Ions an Austau-
scherplätze der Mineraloberflächen (so genannte

”
outer shell sorption“) [47, 48]. Für die meisten

mineralischen Böden dominiert hierbei die Sorption an Tonminerale [49], während Sorptions-
prozesse an organische Materie und Sesquioxide nur in Ausnahmefällen und für Böden mit
hohem Anteil dieser Phasen bedeutend sind [50–53].

Die Dauer bis zur Einstellung eines Sorptionsgleichgewichtes liegt unter Laborbedingungen
üblicherweise im Bereich von Stunden [54, 55], kann aber, abhängig von der Bodenart, auch
bis zu einige Tage betragen [56]. Ein relativ uneinheitliches Bild ergibt sich in der Literatur zu
der Frage, ob und in welchem Maß die Reversibilität der Sorption im Laufe der Zeit abnimmt
(sogenannte Alterung). Während einige Studien einen signifikanten Alterungseffekt im Laufe
einiger Jahre angeben [57–59], wird die Sorption in anderen Literaturquellen, insbesondere auf
Zeitskalen von nur wenigen Jahren, als vollständig reversibel angegeben [60–63].

Strontiumionen stehen im Boden mit anderen Kationen in Konkurrenz um die Besetzung
der vorhandenen Kationenaustauscherplätze. Die wichtigsten Konkurrenten des Strontiums sind
dabei in erster Linie Calcium[64, 65], sowie mit etwas geringerer Bedeutung Magnesium [41].
Beide Konkurrenten des Strontiums liegen im Boden selbst im Vergleich zu stabilem Strontium
im großen Überschuss vor (≈ 100/1). Gil-Garcia et. al. [66] konnten zeigen, dass aufgrund der
Sorptionseigenschaften des Strontiums und seiner Konkurrenz Calicum und Magnesium in der
Bodenlösung ([Mg]SS + [Ca]SS) eine Vorhersage des Strontium-Kd anhand des so genannten
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Ko-Kriterium Konzeptes gemäß folgender, sehr reduzierter, Formel möglich ist:

Kd(Sr) =
KAKeff

[Mg]SS + [Ca]SS
(5)

Aus der Literatur sind neben den drei in Gl. 5 verwendeten Parametern noch eine ganze
Reihe weiterer Kd(Sr) beeinflussender Parameter bekannt, so zum Beispiel Strontiumgehalt,
Tongehalt [56], pH [67], Konzentration organischer Materie [51] und Ionenstärke [68]. Das Ko-
Kriterium Konzept berücksichtigt diese jedoch indirekt, durch Verwendung des Summenpara-
meters KAK für die potentielle Aufnahme und die Reduzierung der Betrachtung auf die beiden
dominierenden Konkurrenten um die Besetzung dieser Plätze ([Mg]SS + [Ca]SS).

Die Bodenchemie des Cs ist im Vergleich zur Chemie des Sr insofern komplexer, als dass für
das Cäsium, nebem dem (reversiblen) Kationenaustausch auch die sehr starke Fixierung an teil-
verwitterte quellfähige Tonmineralien von Bedeutung ist. Vor allem 2:1 Schichtsilikate, wie Illite
oder Glimmer verfügen an den Schichträndern über nicht abgesättigte Valenzen, die von kristall-
fremden Ionen besetzt werden können. Beim Quellen und bei der Verwitterung dieser Minerale
weiten sich die Schichten an den Rändern auf und es entstehen die charakteristischen

”
Frayed

edge sites“ (FES. Etwa: ausgefranste Randpositionen). Aufgrund ihrer passenden Ioneneigen-
schaften (Radius und Ionenhärte) binden Cs+-Ionen sehr stark an den FES. Hierbei kommt
es im Anschluss an die primäre Fixierung des Cs häufig zur Kollabierung der randständigen
Schichtstruktur um das Cäsium-Atom herum, womit dieses einem Sorptionsgleichgewicht effek-
tiv entzogen wird.

Das vergleichsweise geringe Vorkommen von natürlichem Cs in der Erdkruste, zusammen
mit der großen spezifischen Oberfläche von Tonmineralen, bedingt, dass diese extrem starken
spezifischen Sorptionspositionen in tonreichen Böden nicht vollständig durch stabiles Cs ab-
gesättigt sind. So konnten Rigol et. al [69] zwar zeigen, dass auf sehr tonarmen Böden auch
andere, nicht-spezifische Sorptionsplätze durch Cs besetzt werden, dass in der Mehrzahl der
mineralischen Böden die (kaum reversible) Sorption von Cs an FES jedoch der dominierende
Aufnahmeprozess ist [70] [71] [72].

Wauters et al. [73] konnten zeigen, dass sich der Kd Wert von Cäsium unter Zuhilfenahme
des sogenannten

”
Radiocesium Interception Potential“ RIP und der Kaliumkonzentration in

der Bodenlösung [K]SS abschätzen lässt. Das RIP stellt ein Maß dafür dar, wie hoch das
Potential eines Bodens zur starken Fixierung von Cs ist. Es wird experimentell bestimmt,
indem ein Boden zunächst mit einer Ca und K-haltigen Lösung equilibriert wird. Anschließend
wird Radiocäsium als Tracer zugegeben und die Suspension weiter equilibriert. Das RIP ist
dann definiert als Produkt aus verwendeter Kaliumkonzentration (in mmol/l) und Kd(Cs) (in
l/kg) [38], welcher sich aus der in Lösung verbleibenden Aktivität berechnen lässt.

Unter Kenntnis des RIP und der Kaliumkonzentration in der Bodenlösung [K]SS , lässt sich
der Kd(Cs) gemäß Gl. 6 abschätzen, wobei das Konzept eher zur Über- als zur Unterschätzung
des tatsächlichen Kd-Wertes neigt [73].

Kd(Cs) =
RIP

[K]SS
(6)

Zwar ist die Kenntnis des mobilen Inventars und die Ermittlung von Kd-Werten ein wichtiges
Kriterium für die Bewertung der Bioverfügbarkeit von Radionukliden und korreliert mit dem
Transfer in Pflanzen [74], allerdings lässt sich das Konzept der Bioverfügbarkeit nur dynamisch,
und nicht im Sinne eines statischen Verhältnisses von mobiler und immobiler Phase verstehen.
So gibt es zum Einen mobile Spezies welche beispielsweise durch Komplexierung oder Sorption
an gelöste organische Materie für die Pflanzenaufnahme (zeitweise) weiterhin maskiert vorliegen,
da diese zur Aufnahme in der Regel die freie ionische Spezies benötigen [75]. Zum Anderen
stellen insbesondere die reversibel sorbierten Inventare der verschiedenen Bodenkompartimente
eine Art Reservoir dar. Diese Reservoire reagieren auf die Entnahme von Nukliden aus der
Bodenlösung und geben entsprechend des Satzes von Le Chatelier in der Folge, zuvor immobiles,
Inventar wieder in die mobile Bodenlösung ab.

Um dem dynamischen Aspekt der Bioverfügbarkeit Rechnung zu tragen, wurden verschie-
dene Verfahren der sequentiellen Extraktion entwickelt[76]. Ziel dieser Extraktionsschemata ist
es, neben dem sofort verfügbaren Inventar auch jenes Inventar zu erfassen, welches Pflanzen
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aufgrund Ihres Wachstums aktiv oder passiv in der Bodenmatrix mobilisieren können, sowie im
Fall partikulär kontaminierter Böden die Freigabe weiterer Radionuklide aus sich auflösendem
Brennstoffmaterial berücksichtigen zu können[77]. Hierfür kommen diverse Salzlösungen, wie
etwa 1M NH4OAc, 0,1M NaNO3 oder 0,01M CaCl2 zum Einsatz [78] [79] [80].

Durch die sequentielle Extraktion mit Salzlösungen werden an reguläre Austauschplätze ge-
bundene Ionen im Boden schrittweise ausgetauscht und mobilisiert. Dieser Prozess bildet die
Fähigkeit von Pflanzen, über die Ausschüttung von Protonen Kationen von den Austauscher-
plätzen des Bodens zu verdrängen, nach, wobei die Extraktionskraft der gewählten Extrak-
tionssequenzen in etwa der Extraktionskraft typischer Pflanzen entsprechen sollte. Basierend
auf dem bioverfügbaren Gehalt lassen sich Transferfaktoren ermitteln, welche die (zeitweise)
Maskierung von Radionukliden im Boden berücksichtigen und folglich besser das Potential der
Pflanze zur Radionuklidaufnahme abbilden. Diese ATf (von englisch

”
Available“) bezeichneten

Transferfaktoren berechnen sich gemäß Gl. 7:

ATf =
Aktivitätskonzentration in der Pflanze in Bq kg−1(Trockenmasse)

Bioverfügbare Aktivitätskonzentration im Boden in Bq kg−1(Trockenmasse)
(7)

Die sequentielle Extraktion der
”
bioverfügbaren Fraktion“ mittels Salzlösungen berücksichtigt

nur unspezifische Mobilisierungs- und Immobilisierungsprozesse, wodurch sich beispielsweise die
Bioverfügbarkeit des - größtenteils unspezifisch sorbierten - Sr relativ gut abschätzen lässt. Im
Fall der Bioverfügbarkeit des Cäsiums stellt sich hingegen eher die Frage, ob und in wieweit
Pflanzen (oder andere Lebewesen im Boden) durch die lokale Beeinflussung der Bodenchemie
in der Lage sind, Tonminerale und insbesondere FES chemisch anzugreifen und dadurch zuvor
fixierte Radionuklide wieder bioverfügbar zu machen.

Der folgende Abschnitt beschäftigt sich im Hinblick dieser Frage mit dem Einfluss bodenle-
bender Pilze auf Bioverfügbarkeit und Radionuklidtransfer.

2.3 Der Einfluss bodenlebender Pilze auf den Radionuklidtransfer

Aus der Literatur sind für diverse Pilzarten, zum Teil sehr hohe Transferfaktoren Boden-Pilz
bekannt. Vergleichsweise gut erforscht ist die Aufnahme von Schwermetallkationen, wie Cad-
mium, Kupfer, Zink, Eisen, Blei und Nickel durch diverse Pilzarten wie beispielsweise Agaricus
bisporus, Flammulina velutipes oder verschiedene Arten der Gattung Pleurotus [28], um nur
einige zu nennen.

Ergebnisse zur Hyperakkumulation von Radiocäsium in Pilzen gibt es in der Literatur in
großer Zahl [81, 82] und es werden beispielsweise Transferfaktoren bis zu Tf (137Cs ) = 24 in
Lactarius viestus beschrieben, wobei sich überraschenderweise kaum Quellen auffinden lassen,
welche die Bioverfügbarkeit des Cs berücksichtigen. Bei anderen relevanten Radionukliden ist die
Datenlage wesentlich schlechter als beim Radiocäsium. Baeza et al. [83] geben als beispielhafte
Transferfaktoren relativ stark akkumulierender Spezies einen ATf (90Sr ) = 4, 8 ± 0, 6 durch
Clitocybe sp., sowie ATf (239+240Pu) = 2, 3±0, 4 und ATf (241Am ) = 1, 6±0, 4 durch Hebeloma
cylindrosporum an.

Für eine Anwendung zur Bodensanierung sind insbesondere langlebige mycel-bildene Pilzar-
ten interessant, die in Böden ein weitverzweigtes Myzelgeflecht mit einer großen Kontaktfläche
ausbilden können[84]. Durch das Pilzmyzel aufgenommene Schwermetalle werden von diesem in
der Folge zurückgehalten sowie in einigen Fällen auch verstärkt zum sich bildenden Fruchtkörper
des Pilzes weiter transportiert.

Durch die Exsudation von organischen Säuren, Siderophoren und Enzymen sind Pilze in der
Lage, Nährstoffe im Boden wesentlich effizienter aufzuschließen als Pflanzen dies können [85].
Dabei ermöglicht die Extraktionskraft einiger Pilze beispielsweise die Zersetzung und Mobili-
sierung organischer Materie[86], sowie den Aufschluss thermodynamisch sehr stabiler Schwer-
metallspezies [87]. Ihre effizienten Aufschlussmechanismen führen des Weiteren dazu, dass Pilze
in der Lage sind, ansonsten sehr stabile Boden- und Gesteinsphasen an- und aufzulösen, was
als bio-weathering (

”
biologische Verwitterung“) bezeichnet wird[88].

Kirtzel et al. [85] konnten 2020 zeigen, dass der Weißfäulepilz Schizophyllum commune in
der Lage ist, selbst Quartz-Strukturen im Boden anzugreifen und umzuformen. Dieser, im Fall
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Abbildung 5 – Schematische Darstellung des Interface Boden - Pilz - Pflanze. Für das Konzept
der Myko-Stabilisierung von Böden sind insbesondere solche Spezies ineressant, die in der Lage
sind, wesentliche Teile des Radionuklidinventars dauerhaft in ihrem Myzelium zu fixieren und
damit der Verfügbarkeit von Bodenlösung und Pflanze zu entziehen.

von Schizophyllum commune vergleichsweise gut erforschte Effekt (siehe z.B. [89]), der teilweise
durch die Lokale Senkung des pH-Wertes, teilweise durch Exsudation von Enzymen hervorge-
rufen wird[90], ist insbesondere in Bezug auf die Bioverfügbarkeit des Cs von großem Interesse,
da hierdurch eine Freisetzung von FES-gebundenem Inventar zumindest möglich scheint. Bis
heute liegen zur Effektivität eines solchen Mechanismus im Fall von Radiocäsium jedoch keine
detaillierten Kenntnisse vor.

Einige Pilzarten eignen sich aufgrund ihrer Anforderungen an ihre Umweltbedingungen für
den Einsatz in kontaminierten Böden. So berichten Schindler et al. [29] von der grundsätzlichen
Eignung der Modellspezies Leucoagaricus leucothites für den Einsatz in Feldversuchen, da dieser
Pilz aufgrund seines schnellen Wachstums und der saprobiontischen Lebensweise in der Lage
ist, sich in einem bestehenden mikrobiologischen Ökosystem zu etablieren und zugleich hohe
Aufnahmekapazitäten für Schwermetalle zeigt.

Auch für Weißfäulepilze wie den bereits genannten Schizophyllum commune konnte gezeigt
werden, dass er zum expansiven Wachstum in Böden fähig ist, solange dieser über ausreichend
Nahrung in Form von organischem Kohlenstoff verfügt [85]. Zugleich zeigten Günther et al.
2014 [91], dass der Pilz ein hohes Aufnahmevermögen für Uran aufweist.

Aus den Eigenschaften der Pilze ergeben sich verschiedene Anwendungsmöglichkeiten in der
Bodensanierung. So werden Pilze zum Einen eingesetzt um aktiv Schwermetalle aus Böden zu
extrahieren (fungal-extraction) [92, 93]. Hierbei wird der verstärkte Transfer der Radionuklide
in die Fruchtkörper ausgenutzt, um die schwermetall-angereicherten Fruchtkörper im Anschluss
zu ernten. Ein anderer Ansatz versucht die mobilisierenden Eigenschaften der Pilze auszunutzen,
um die Bioverfügbarkeit von Schwermetallen gezielt zu erhöhen, damit diese im Anschluss bei-
spielsweise durch hyper-akkumulierende Pflanzen aufgenommen und extrahiert werden können
(myco-assisted phytoremediation) [94].

Im Rahmen dieser Arbeit soll primär ein weiterer Ansatz untersucht werden der darin be-
steht, Pilzkulturen auszubringen, welche die Bioverfügbarkeit der untersuchten Radionuklide
senken, indem sie diese gegenüber den Pflanzen bevorzugt akkumulieren. Hierdurch wird so-
wohl die Migration von Radionukliden im Boden verringert - ein Aspekt der insbesondere bei
relativ mobilen Radionukliden wie 90Sr von Interesse ist - als auch die Aufnahme durch Pflanzen
gesenkt.

Als vielversprechende Kandidaten wurden durch unsere Partner von FSU und HZDR hierfür
im BioVeStRa-Projekt die beiden Pilze Leucoagaricus naucinus und Schizophyllum commune
ausgewählt, die in Vorversuchen vielversprechende Wachstums- und Sorptionseigenschaften ge-
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zeigt haben.

2.4 Kontaminationssituation in der Sperrzone von Tschernobyl

2.4.1 Der Unfall

Der folgende Abschnitt gibt eine sehr knappe Zusammenfassung des Unfallherganges wieder.
Für eine ausführlichere Beschreibung sei auf die Literatur, insbesondere von IAEA[95], MIT[96],
und Kurchatov Institut[97], sowie die Zusammenfassungen von UNSCEAR[4] und Adamov et
al.[98] verwiesen, denen die folgende Kurzfassung weitgehend folgt.

Am 26. April 1986 um 01:23 Uhr Ortszeit ereignete sich eine Explosion6 in Reaktorblock
4 des Kernkraftwerkes von Tschernobyl. Grund für die Explosion war eine Leistungsexkursi-
on des graphitmoderierten leichtwassergekühlten Siedewasser-Druckröhrenreaktors der zweiten
Generation vom Typ RBMK7. Die Explosion wurde durch Designfehler des Reaktors und eine
Verkettung von Operationsfehlern bei der Durchführung eines Sicherheitests verursacht.

Im Zuge dieses Sicherheitstest sollte demonstriert werden, dass die Kühlpumpen des Re-
aktors im Fall eines Stromausfalls und gleichzeitigem Reaktorausfall kurzzeitig durch die noch
laufenden Turbinen des Reaktors betrieben werden konnten. Dieser Test war ursprünglich im
Rahmen der Testphase vor Inbetriebnahme des Reaktors vorgesehen, sollte aber nun im Rahmen
einer revisionsbedingten geplanten Abschaltung des Reaktors nachgeholt werden.

Im Vorfeld der Komplettabschaltung sollte der Reaktor hierzu zunächst auf eine Leistung
von 700-1000 MWth gedrosselt werden, was dem minimal zulässigen Leistungsbereich bei stati-
onärem Betrieb entspricht. Am 25. April ab 01:06 Uhr, also einen Tag vor der Explosion, wurde
damit begonnen, die Leistung des Reaktors von seiner Nennleistung von 3100 MWth zunächst
auf 1600 MWth zu drosseln. Als Folge der verringerten Leistung und dem damit einhergehen-
den verringerten Neutronenfluss stieg die Konzentration von Neutronenabsorbern, insbesondere
135Xe in den kommenden Stunden stetig an (Xenonvergiftung), was einen Reaktivitätsverlust
zur Folge hatte, der kontinuierlich durch die Verringerung der im Reaktor verbliebenen Steu-
erstäbe (operative Reaktivitätsreserve) ausgeglichen werden musste.

Dieser Zustand war im Rahmen der Testvorbereitungen zwar grundsätzlich vorgesehen,
führte aber bereits gegen 07:00 Uhr zu einer Situation, in der zur Aufrechterhaltung des thermi-
schen Leistungsniveaus mehr Steuerstäbe aus dem Reaktorkern herausgefahren werden mussten,
als betrieblich zugelassen waren. Um die Durchführung des Tests nicht zu gefährden, wurde auf
eine betrieblich vorgeschriebene Abschaltung des Reaktors verzichtet.

Die Reaktivität konnte in der Folge wieder auf ein Niveau oberhalb der kritischen opera-
tiven Reaktivitätsreserve angehoben werden, gegen 14:00 Uhr forderte die Lastverteilerstation
in Kiev jedoch unplanmäßig die Aufrechterhaltung des Leistungsniveaus von 1600 MWth an,
um den hohen Strombedarf der Stadt zu decken. Dies führte zu einer Verschiebung des Ver-
suchsbeginns um 9 Stunden, in denen der Reaktor unterhalb der vorgesehenen Leistungsstufe
betrieben wurde, was zum weiteren Aufbau von Reaktorgiften im Reaktor führte.

Gegen 23:00 Uhr erhielt das Kraftwerk die Genehmigung zur geplanten Leistungssenkung
und der Reaktor wurde auf das geplante Leistungsniveau von 700 MWth gedrosselt. Hierbei
sank die Leistung jedoch gegen 0:30 Uhr (26. April 1986) in Folge eines technischen Defektes
oder eines Bedienfehlers innerhalb kürzester Zeit drastisch ab.

Ein Wiederanfahren von diesem Leistungsniveau war wiederum nicht zulässig. Um den
Test dennoch durchführen zu können, wurde ein Reaktorabschaltsignal des Systems unwirk-
sam gemacht. Um 01:23 wurde der geplante Versuch eingeleitet, wobei die Kühlung der Haupt-
Umwälzpumpen (die zuvor oberhalb der betrieblich zulässigen Höchstleistung betrieben werden
mussten) auslief. Dies erhöhte wiederum die Zutrittstemperatur des Kühlwassers im Reaktor
und damit den Dampfanteil im Reaktor. Aufgrund des hohen positiven Dampfblasenkoeffizien-
ten erhöhte sich hierdurch die Reaktivität wiederum stark.

Innerhalb einer halben Minute stieg die Reaktorleistung wieder auf etwa 10 % der Nennleis-
tung an, weshalb die Notabschaltung des Systems betätigt wurde. Die Schnelleinfahrung aller

6Augenzeugenberichten zu Folge waren es möglicherweise auch zwei Explosionen, im Abstand von etwa 2-3
Sekunden.

7Reaktor Bolschoi Moschtschnosti Kanalny, etwa: Reaktor mit großer Leistung vom Kanaltyp.
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Abbildung 6 – Entwicklung von thermischer Leistung (untere schwarze Linie) und operativer
Reaktivitätsreserve (obere schwarze Kurve). Die beiden aus dem russischen Original mit

”
ope-

ration forbidden“ und
”
operation absolutely forbidden“ übersetzten Pfeile beziehen sich auf das

Absenken der operativen Leistungsreserve unter die Werte von 26 (untere Grenze der betrieblichen
Vorschriften für den Leistungsbetrieb) und 15 (minimal zugelassene Reaktivitätsreserve). Quelle:
[98].

Steuerstäbe bewirkte aufgrund des Einbaus von Graphitkappen an den Enden der Stäbe für
einen kurzen Moment den gegenteiligen vorgesehenen Effekt und erhöhte die Reaktivität durch
zusätzliche Moderation lokal drastisch.

Hierbei kam es zu einer Leistungsexkursion in dessen Folge die Abdeckung des Reaktors
weggeschleudert und das Reaktorgebäude praktisch vollständig zerstört wurde (siehe Abb. 7).

Abbildung 7 – Zustand des Reaktors nach der Explosion. Quelle: [98](Beschriftung hinzugefügt).

Im Anschluss an die primäre Explosion geriet die Anlage in Brand, wobei ca 250 t Graphit
aus dem Reaktorkern verbrannt wurden. Die Löscharbeiten zogen sich bis in die Morgenstunden
des 26. April.

2.4.2 Der Quellterm

Zum Zeitpunkt des Unfalls befanden sich insgesamt etwa 190 t Urandioxid mit einem ur-
sprünglichen Anreicherungsgrad von 2 % und einem mittleren Abbrand von etwa 10 MWd/kg[99]
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im Reaktorblock 4. Victorova et al. [100] schätzten 1990, dass etwa 6 bis 8 Tonnen Urandioxid,
also etwa 3-4 % des Gesamtinventars, aus dem Reaktor in die Umwelt freigesetzt wurden,
wobei der Brennstoff-Staub innerhalb des Sarkophages nicht mit eingerechnet wurde. Spätere
Schätzungen auf Basis des Umweltmonitoring gingen von einem etwas kleineren Anteil aus,
welcher tatsächlich in die Umwelt gelangt ist8. Kashparov et al. [101] schätzten den in die
Umwelt entlassenen Kernbrennstoffanteil 2003 mit 1,5% ± 0,5 % des Gesamtinventars ab, wo-
bei insgesamt etwa 0,4 - 0,5 % auf den umgebenden Böden abgelagert wurden, während sich
der restliche Anteil in ausgehobenen Lager-Gruben, sowie Sedimenten des Kühlteiches verteilt.
Der Wert von 1,5 % entspricht dem heute durch die vereinten Nationen allgemein anerkannten
Schätzwert [102].

Während der Leistungsexkursion, oder einer möglichen direkt nachfolgenden Wasserstof-
fexplosion, wurde ein Teil des Brennstoffmaterials pulverisiert[103]. Dieser partikuläre Staub
wurde durch die große Wärmeentwicklung der Leistungsexkursion und nachfolgenden Graphit-
brand in Höhen von bis zu 1200 m oberhalb des Reaktors getragen, wobei eine Fraktionierung
entsprechend der Partikelgröße stattfand. Gemeinsam mit diesen Partikeln des Kernbrennstoffs
wurden die im Inneren der Urandioxid-Matrix eingeschlossen Spalt- und Aktivierungsprodukte
ebenfalls in die Umwelt freigesetzt.

Die direkt bei der Explosion entstandenen Uranpartikel können in zwei unterschiedliche
Gruppen eingeteilt werden. Während ein Großteil der emittierten Partikel chemisch unverändert
als Uran-Dioxid Partikel (UO2) den Reaktor verließen, verschmolz in einem Teil des Reak-
tors (schätzungsweise nicht mehr als 30 % [104]) Reaktorbrennstoff bei Temperaturen über
2600◦C mit dem Zirkon der Hüllstäbe und bildete die Klasse der Uran-Zirkon-Mischoxid-
Partikel (ZrUyOx).

Im Nachgang der primären Explosion lag der Reaktorkern für weitere zehn Tage weitgehend
frei. Aufgrund der hohen Temperaturen durch Graphtibrand und Nachzerfallswärme wurde in
dieser Phase zum Einen offenliegendes Reaktormaterial teilweise oxidiert, wobei die sehr he-
terogene Partikelgruppe von Uranmischoxid-Partikeln (UO2+x) entstand. Desweiteren begann
das verbliebene Volumen des Reaktormaterials in den sechs auf die Explosion folgenden Tagen
mit den Strukturmaterialien des Reaktors - insbesondere Beton und Stahl - der unmittelbaren
Umgebung zu verschmelzen[96]. Nach etwa sechs Tagen führte die weitere Aufheizung zur weit-
gehenden Verflüssigung des Strukturmaterials. Dieses teilverflüssigte Gemisch aus (vermutlich
größtenteils festem, teilwese partikulärem) Kernbrennstoff und (verflüssigtem) Strukturmaterial
wird in der Literatur häufig als Tschernobyl-

”
Lava“ bezeichnet.

Die thermischen Belastungen, denen das Material aufgrund der Temperaturgradienten zwi-
schen innerem und äußeren Lava-Volumen ausgesetzt war, waren enorm und es kann davon
ausgegangen werden, dass es kontinuierlich zu Auflösungs-und Rekristallisationsprozessen in-
nerhalb des Gemisches kam. Die gebildete

”
Lava“, deren Matrix zum Großteil silikatischen

Ursprungs (Beton) ist, begann sich im Anschluss zu bewegen und brach 11 Tage nach der
Explosion durch den Boden des Reaktorstockwerks [104].

Die anschließende Wanderung des Gemisches führte zu einer weiträumigen Verteilung des
Kernbrennstoffs über das Reaktorgebäude und damit zu einer langsamen Abkühlung. Abbil-
dung 8 gibt einen Überblick über die Verteilung der Reaktorschmelze im Reaktorgebäude im
Anschluss an die weitgehende Erstarrung der Gesteinsmatrix.

Von der Oberfläche dieser erstarrten Matrix lösen sich aufgrund thermischer und radiologi-
scher Belastung der Materialien bis heute kleine Bruchstücke ab, welche in Aerosolen innerhalb
des Reaktorverschlusses in großer Zahl gefunden werden können [106]. Auch die Bildung se-
kundärer Uranphasen wie beispielsweise Na4(UO2)(CO3)3 und Na3H(CO3)2 · 2 H2O [107] oder
auch nicht näher spezifizierte Na-S-U-O-Phasen an den Rändern der erkalteten Lava [106] sind
in der Literatur beschrieben. Abb. 9 zeigt zwei Vertreter dieser sehr heterogenen Gruppe von
sekundären Partikeln.

Trotz zahlreicher Beschreibungen sekundärer Verbindungen innerhalb des Reaktorverschlus-
ses in der (teilweise russischen) Literatur insbesondere der frühen Neunziger Jahre (siehe z.B:

8Es wird vermutet, dass in den Tagen im unmittelbaren Anschluss an den Unfall in eilig ausgehobenen
”
La-

gern“ rund um den Reaktorblock 4 auch hochradioaktiver Brennstoffabfall aus der Reaktornähe direkt vergraben
wurde [99]. Dieser Anteil lässt sich nicht mehr genau quantifizieren, könnte aber für einen Teil der Diskrepanz
in den Schätzungen verantwortlich sein.
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Abbildung 8 – Verteilung der Reaktorkernschmelze im Reaktorgebäude (links, Quelle: [99]),
sowie Blick auf

”
brennstoffhaltige Flüssigkeit“ unterhalb des Reaktors, ( rechts, Quelle: [105])

.

[108–110]) stellten Pöml et al. 2013 fest:
”
it is surprising that so little is known about the condi-

tion of the Chernobyl fuel at the time of the accident and the physical properties of the lava. For
example, isotopic data on the fuel are non-existent or unavailable in the open literature “ [111].
Über die Dynamik der Entstehung dieser sekundären Partikel ist aus der Literatur so gut wie
nichts bekannt. Als gesichert kann aber gelten, dass sie nicht vor dem 02.05.1986, also sechs
Tage nach der Explosion entstanden sein dürften, da sich erst zu diesem Zeitpunkt die Lava zu
bilden begann.

Eine bessere Datenlage wäre hier insofern interessant, da diese Rückschlüsse auf die Genese
der Partikel und damit wiederum auf die Bedingungen und Abläufe (Temperaturen, Drücke,
Zeitskalen) im Rahmen des Unfallgeschehens erlauben würde [112]. Ein Grund für die schlechte
Datenlage ist sicherlich die auch weiterhin große Schwierigkeit bei der Probenahme in der
Nähe der erkalteten Reaktorschmelze und der Strahlenschutz-bedingt eingeschränkte Zugang
für Wissenschaftler.

Die hohen Temperaturen, denen der Brennstoff zum Zeitpunkt der Explosion und in den fol-
genden Wochen und Monaten ausgesetzt war, führten auch dazu, dass neben dem partikulären
Austrag erhebliche Teile des Gesamtinventars flüchtiger Radionuklide aus dem verbliebenen
Kernbrennstoff

”
herausdestilliert“ und in die Umwelt entlassen wurden. Schätzungsweise bis zu

100 % der Edelgase, 20-50 % des Iodinventars und 12-33 % des Radiocäsium wurden auf die-
se Weise in die Umwelt emittiert [101]. Die Verflüchtigung aufgrund der hohen Temperaturen
stellt folglich den Hauptaustragspfad der Nuklide 137Cs (HWZ = 30,1 a), 134Cs (HWZ = 2,1
Jahre) und 131I (HWZ = 8,0 d) dar, welche für einen wesentlichen Anteil der Dosisbelastung
der europäischen Bevölkerung verantwortlich sind. Abb. 10 zeigt das Ausmaß an fortgesetzter
Aktivitätsfreisetzung aus dem Reaktor, bis zu seinem weitgehenden Verschluss am 06. Mai.

Radiostrontium (hier von primärer Bedeutung 90Sr ; HWZ = 28,8 a und 89Sr; HWZ = 59,5 d,
Siedepunkt 1380◦C) gilt im Rahmen des Unfallgeschehen von Tschernobyl als Element mittlerer
Volatilität, da seine Siedetemperatur über weite Teile des Unfallgeschehens nicht überschritten
wurde. Zumindest ein kleiner Teil von schätzungsweise 3-4 % [101] ist aufgrund der vorherr-
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Abbildung 9 – Beispiele für sekundäre Brennstoffpartikel. Quelle: [106]. Links: Aerosolparti-
kel aus der unmittelbaren Nähe (0,5m) eines erkalteten

”
Lava“-Haufens mit kleinen UO2+x-

Einschlüssen. Rechts: Nicht näher spezifizierte Na-S-U-O Strukturen von der Oberfläche eines
Lava-Fragmentes.

Abbildung 10 – Entwicklung der Radioaktivitätsfreisetzung im Verlauf von 11 Tagen nach der
Explosion. Quellen: [113] (links) und [4] (rechts).

schenden Temperaturen während des Emissionsgeschehen jedoch in nicht-partikulärer Form
freigesetzt worden. Tabelle 3 gibt eine Übersicht über das emittierte Radionuklidinventar, wel-
ches aufgrund von Halbwertszeit und freigesetzter Aktivität für die heutige und die zukünftige
Kontaminationssituation noch immer relevant ist.

Im Anschluss an die Emission in größere Höhen kühlten die volatilen Radionuklide wieder
ab und kondensierten an feinen Staubpartikeln der Luft. In Abhängigkeit von Flüchtigkeit der
Nuklide und Temperatur während der Emission erreichten sie hierbei unterschiedliche Höhen,
wobei (neben den Edelsgasen) insbesondere das Radioiod und das Radiocäsium in über einen
Kilometer Höhe transportiert werden konnten.
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Tabelle 3 – Radionuklidvektor der für die heutige und zukünftige Kontaminationssituation der
Sperrzone maßgeblichen Freisetzungen des Unfalls (T1/2 >3 Jahre, Ainitial > 0, 1PBq). Quelle:
[114].

Radionuklid T1/2 Emittierte Aktivität
[Jahre] [PBq]

Flüchtige Elemente 3H 12,3 1,4
137Cs 30,1 85

Mäßig flüchtige 90Sr 28,9 ≈10
Elemente

Schwer flüchtige 154Eu 8,6 0,13
Elemente 241Pu 14,3 2,6

−−→ 241Am 433 (241Pu)

2.4.3 Lokale Verteilung der Kontamination

Die Ausbreitung der Radionuklide im Laufe des Emissionsgeschehens hing neben dem Quell-
term von den meteorologischen Bedingungen zum Zeitpunkt der jeweiligen Emission ab. Zum
Zeitpunkt der Explosion wehte der Wind in Richtung Westen. In der westlichen Ausbreitungs-
richtung findet sich folglich ein Großteil des emittierten Nuklidinventars im Allgemeinen und
ein Großteil der nicht-oxidierten Reaktorpartikel im Speziellen [101, 115].

Der nicht-partikuläre Anteil der emittierten Radioaktivität ging entweder in kondensierter
Form sorbiert an Staubpartikeln zu Boden (trockene Deposition) oder wurde durch Regenwasser
ausgewaschen und erreichte mit diesem den Boden (nasse Deposition). Flüchtige Radionukli-
de, insbesondere das Radioiod sowie teilweise das Radiocäsium, sowie ein kleiner Teil sehr
feiner Partikel wurde in der Folge über weite Teile Europas bis nach Finnland und Schweden
transportiert [116]. Allerdings nahm die Reichweite flüchtiger Radionuklide mit abnehmendem
Siedepunkt drastisch ab und auch vom vergleichsweise flüchtigen Radiocäsium gingen große
Teile des Inventars innerhalb der Sperrzone, sowie den angrenzenden Ländern Weißrussland
und Russland nieder (siehe Abb. 11).

Abbildung 11 – Karte des 137Cs - Depositionsniveaus in Weißrussland, Russland und der Ukraine
im Dezember 1989. (Quelle: [102]).
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Abbildung 12 – Vorherrschende Windrichtungen in den Tagen unmittelbar nach der Explosion.
(Quelle: [102]).

In den Tagen unmittelbar nach der Reaktorhavarie, in denen weiterhin sowohl partikuläres
(nun kontinuierlich stärker oxidiert), als auch flüchtiges Inventar aus der Reaktorruine austrat,
änderte sich die Windrichtung mehrfach. Zunächst ab dem 27. April mittags in Richtung Nor-
den, dann ab dem 29. April in Richtung Westen und ab dem 02. Mai bis zum Ende des akuten
Emissionsgeschehens in Richtung Süden.

Die wechselnden vorherrschenden Windrichtungen, gemeinsam mit dem dynamischen Emis-
sionsgeschenen (Quellterm) führten zu großen richtungsabhängigen Unterschieden in der Kon-
taminationssituation in den verschiedenen Regionen um den Reaktor. Im Rahmen dieser Arbeit
ist insbesondere die Emissionsphase ab dem 02. Mai 1986 mit vorwiegend in südlicher Richtung
wehendem Wind von Bedeutung, da sich das Testfeld des BioVeStRa-Projektes in dieser Rich-
tung befindet. Abb. 13 zeigt die Lage des Testfeldes, sowie das Depositionsniveau von 90Sr und
239+240Pu in der Umgebung des Reaktors.

Plutonium, als schwer-flüchtiges Element wurde praktisch ausschließlich partikulär emit-
tiert. Die Umrisse der Plutoniumkontamination können insofern mit der Kontamination durch
Reaktorpartikel weitgehend gleichgesetzt werden. Diese gingen fast ausschließlich innerhalb der
30 km Sperrzone zu Boden. Auch die Kontamination mit Radiostrontium ist ein primär loka-
les Problem der 30 km Zone um den Reaktor, sowie der nördlich angrenzenden weißrussischen
Gebiete. Allerdings kam es hier auch zu Kontaminationen nordöstlich der weißrussischen Stadt
Gomel, welche primär mit dem Emissionsgeschehen um den 27.04.1986 in Verbindung steht
(siehe Abb. 12). Die Unterschiede der Verteilung von Strontium zu denen des Cäsiums und
Plutoniums zeigen seinen Status als Element mittlerer Flüchtigkeit im Rahmen des Unfallge-
schehens.

Da das weitere Migrationsgeschehen der Radionuklide in Folge der Deposition extrem stark
von den lokalen Bedingungen - insbesondere von Nuklidvektor und Boden - abhängen, liegt
der Fokus des folgenden Kapitels gezeilt auf der Situation in unmittelbarer Umgebung des
Testfeldes.
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Abbildung 13 – Lokale Verteilung von 90Sr (links) und 239+240Pu (rechts) um das Kernkraftwerk
im Dezember 1989 (Quelle: [99]), sowie Lage des BioVeStRa-Testfeldes.

2.4.4 Kontaminationssituation nahe des Testfeldes - 32 Jahre nach dem Unfall

Das BioVeStRa-Testfeld befindet sich auf dem Gebiet der ehemaligen Kommune Kopachi 5 km
süd-süd-westlich des havarierten Reaktors und liegt damit eindeutig in einem Bereich der Sperr-
zone, der auch partikulär kontaminiert wurde. Für das Radiostrontium und das Radiocäsium
ist hier folglich sowohl ein partikulärer, als auch ein nicht-partikulärer Eintrag zu erwarten.
Speziell für diese Gegend stehen in der Literatur umfangreiche Untersuchungen zur Kontami-
nationssituation sowie zur Bodenbeschaffenheit aus mehreren Messkampagnen in den 1990er
Jahren zur Verfügung, so etwa aus dem Jahr 1992 (Askbrant et al.[117]) und aus den Jahren
1995-1996 (Kashparov et al. 1999[118]). Die für diese Arbeit interessantesten Ergebnisse dieser
Messkampagnen sind in Tabelle 4 zusammengefasst.

Tabelle 4 – Ausgewählte Messdaten der Untersuchungen der Kontaminationssituation nahe Ko-
pachi. Quellen: [117] [118] [119]. Die Untersuchung von Askbrant (1986) bezieht sich auf

”
undistur-

bed soils“, die Untersuchung (1992) hingegen auf
”
tilled soils“. Die Untersuchung von Kashparov

(1995) bezieht sich auf Bohrkernproben von 30cm Tiefe, der pH-Wert jedoch abweichend auf die
obersten 5cm des Bodens.

Untersuchung Askbrant (1986) Askbrant (1992) Kashparov (1995)
Bodentyp Rasenpodsol (sandig) Rasenpodsol (sandig) Rasenpodsol (lehmig)

137Cs 1100-2500 kBq m−2 3,9-8,7 kBq kg−1 830 ± 70 kBq m−2

90Sr 850-1600 kBq m−2 3,0-5,7 kBq kg−1 830 ± 70 kBq m−2

pH 5,3-6,5 (KCl) 4,5-5,0 (KCl) 5,55 (H2O), 4,2 (KCl)

Askbrant et al. [117] geben zudem für die Gegend von Kopachi eine Jahresdurchschnitt-
stemperatur von 6,5 ◦C und eine Niederschlagsmenge von 589 mm/a an. Als Historie der Bo-
dennutzung werden genannt: Wechselnde Feldfrüchte (vor 1986) sowie Gräser (nach dem Unfall
bis zum Beginn der Messkampagne).

Bemerkenswert an den Ergebnissen von Askbrant et al. ist insbesondere die große Unsicher-
heit mit der die Aktivitäten angegeben werden. Im Fall der untersuchten Proben von Kashparov
fallen diese deutlich niedriger aus, hier wurden jedoch im Rahmen einer Messkampagne über die
gesamte Sperrzone nur insgesamt zwei Bohrkernproben aus der Gegend von Kopachi genommen
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und analysiert. Ebenfalls interessant ist die Beobachtung, dass es eine Versäuerung der Böden
im Nachgang des Reaktorunfalls gegeben haben könnte, wobei die Studien von Askbrant und
Kashparov aufgrund der unterschiedlichen Probenahmestellen nur bedingt vergleichbar sind.
Eine Versauerung des Bodens scheint zumindest denkbar, da der vorherrschende Bodentyp vor
der Evakuierung zur Aufrechterhaltung der Fruchtbarkeit regelmäßig gekalkt werden musste.
Ein solcher Prozess hätte in Bezug auf das Auflösungsverhalten von Partikeln weitreichende
Folgen.

Der partikuläre Eintrag der Gegend um Kopachi rührt wetterbedingt überwiegend aus
Emissionen im Zeitraum zwischen dem 02.05. und dem 06.05. Während fein verteiltes im Re-
aktorgebäude verbliebenes Brennstoffmaterial zu diesem Zeitpunkt bereits relativ stark oxi-
diert vorlag begann das im Reaktorkern verbliebene Material in diesem Zeitraum die um-
gebenden Gebäudematerialien zu verflüssigen. Eine Kontamination des Testfeldes sollte folg-
lich größtenteils der heterogenen Partikelklasse der oxidierten Uranpartikel UO2+x zuzuordnen
sein. Während sowohl für die Partikelklasse der Uran-Zirkon-Partikel als auch für die Klasse
der Uranoxid-Partikel langsame Auflösungs-Geschwindigkeiten erwartet werden, gelten UO2+x-
Partikel als chemisch relativ instabil (siehe Tab. 5)[120].

Tabelle 5 – Unterteilung der primären partikulären Fraktion in drei Klassen nach Kashparov [121],
sowie dominante Ausbreitungsrichtung und Umweltstabilität. Die Elektronenmikroskopiebilder
entstammen der öffentlich zugänglichen

”
Hot Particles Database“ [122]. chem. Stab. = chemische

Stabilität unter Umwelteinflüssen. Aufl. Rate = Halbwertszeit der chemischen Auflösung in Böden,
pH 4-7, Quellen: [123] [118].

UZrO UO2 UO2+x

Ursprung: initiale Freisetzung Folgefreisetzung
Verschmelzen von U-Oxid 26.04.1986-

mit Zirkalloy der Hüll- 05.05.1986
rohre (initale Freisetzung)

Richtung: West West Nord +
ca 10 % N+S Süd

chem. Stab.+++ + -

Aufl.-Rate - 7-70 Jahre 1-14 Jahre

Die elektronenmikroskopischen Aufnahmen aus Tabelle 5 zeigen den typischen Zustand von
Partikeln, nachdem sie einige Jahre in den Böden der Umgebung den dortigen Verwitterungspro-
zessen ausgesetzt waren. Das Ausmaß an Verwitterung wird neben der Partikelklasse maßgeblich
vom pH-Wert des Bodens beeinflusst[120].

Basierend auf der Einteilung der Partikel in die Emissionsrichtungen Norden + Süden
(UO2+x) und Westen (ZrUyOxund UO2) konnten Kashparov et al. 2019 [124] zeigen, dass
sich der Anteil der verbliebenen Partikel (∆FP ) in Abhängigkeit der Zeit t (in Jahren) in der
südlichen (sowie nördlichen) Richtung vom Reaktor gemäß folgender Reaktionsgleichung erster
Ordnung beschreiben lässt:

∆FP = exp(−kt) (8)
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mit k = 40 · 10−0,45pH und pH < 6, 5.

Legt man dieser Berechnung einen Boden-pH von 5,55 zu Grunde, 9 bedeutet dies eine
Halbierung des partikulären Inventars auf dem Testfeld nach etwa fünfeinhalb Jahren, sowie
ein partikuläres Restinventar nach 32 Jahren, von 1,7 %.

9Entspricht dem in dieser Arbeit für das Testfeld bestimmten pH, siehe Material und Methoden.
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3 Material und Methoden

3.1 Verwendete Chemikalien und Reinheiten

Die verwendeten Chemikalien stammten, wenn nicht anders angegeben, von den Herstellern
Merck Millipore und VWR, wobei die Reinheiten der Chemikalien grundsätzlich mindestens
Analysegrad besaßen. Im Fall von VWR entspricht dies der hauseigenen Definitionen AnalaR R©

und Normapur R©, sowie im Fall der Chemikalien von Merck der Reinheit EMSURE R©.
Das verwendete Laborwasser hatte Analysequalität (Merck-Milli-Q), einen elektrischen Wi-

derstand von 18,3 MΩ einen organischen Kohlenstoffanteil (TOC) < 3µg/kg sowie einen pH
von 5,5.

Die Hoagland Lösung mit reduziertem Phosphorgehalt für die Versorgung der Pflanzen in
den Klimakammer-Experimenten wurde mit vollentsalztem Wasser (Elix) und folgenden Che-
mikalien (in Analysenqualität) angesetzt:

Tabelle 6 – Zusammensetzung Hoagland-Lösung (phosphatreduziert)

Substanz KNO3 Ca(NO3)2 MgSO4 NH4NO3 KCl KH2PO4 Fe−EDTA
c (µmol/l) 2000 500 200 100 50 25 20
Substanz H3BO3 MnSO4 ZnSO4 CuSO4 Na2MoO4 NiSO4

c (µmol/l) 12 2 0,5 0,2 0,1 0,1

Die verwendeten Pilzkulturen stammten aus einer Reinzucht im Bioreaktor des HZDR. Diese
wurden unter sterilen Bedingungen

”
geerntet“ und in verschlossenen Kautex-Flaschen gekühlt

ans IRS verschickt, wo sie bis zu ihrer Verwendung maximal eine Woche im Kühlschrank lager-
ten. Die Flaschen wurden am Tag des Experimentbeginns geöffnet und alle weiteren Arbeiten
fanden unter nicht-sterilen Bedingungen statt. Das heißt, sämtliche verwendeten Geräte hatten
analytische, aber nicht sterile Sauberkeit und die Arbeiten fanden in unsteriler Laborluft statt.

Die Arbeiten innerhalb der Sperrzone von Tschernobyl fanden unter besonderen Bedingun-
gen statt, was die Reinheit von verwendeten Geräten und Wasser anbelangt. Die auf dem Feld
benötigten Materialien und Geräte wurden nach Möglichkeit aus Deutschland mitgebracht und
vor Ort beim Wechsel der Tätigkeit (z.B. nach Einbringen einer Pilzkultur) mit Leitungswasser
der Sperrzone gereinigt und anschließend mit ethanolischer Lösung (Ethanol > 85 %) desinfi-
ziert. Das benutzte Leitungswasser stammte dabei aus Tiefenbrunnen der Umgebung und war
nicht durch die Kontamination der Reaktorhavarie belastet.

Die Reinheit der verwendeten Geräte (Schneidebretter, Wägeschalen, Trockenschalen etc.)
im Labor des Ecocenters in Tschernobyl (Stadt) hatten am ehesten eine als

”
haushaltsrein“ zu

bezeichnende Qualität, welche durch händisches Spülen mit Leitungswasser der Sperrzone und
Haushaltsreiniger erreicht wurde.

3.2 Unsicherheiten der Meßgrößen

Den dargestellten Unsicherheiten der einzelnen Meßgrößen X liegt, wenn nicht anders ange-
geben, die einfache (k = 1) Standardabweichung σ der Stichprobenmenge N , gemäß Gl. 9 zu
Grunde.

u(X) = kσ = k

√∑
(xi − µ)2

N − 1
(9)

Für den Vergleich der Effekte der unterschiedlichen Behandlung mit Pilzen wird als Krite-
rium der Standardfehler des Mittelwertes SEM gemäß Gl. 10 herangezogen.

SEM = σ(X) =
σ√
N

(10)

Die Unsicherheit der Zählereignisse (i) im Fall radiometrischer Einzelmessungen ergibt sich
aus der Poisson-Verteilung des statistischen Zerfallsprozesses gemäß:

u(i) =
√
i (11)
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Die Unsicherheiten der Zählraten ips wurden aus diesen unter Vernachlässigung der Unsi-
cherheit der Messzeit tMess gemäß Gleichung 12 berechnet:

u(ips) = u(i)/tMess (12)

Die Messzeit der Gamma-Messungen wurde dabei nach Möglichkeit so gewählt, dass ein
relativer statistischer Fehler von 1 % (10000 Zählereignisse) zumindest für das 137Cs , 85Sr und
241Am unterschritten wurde. Bei einigen der Messproben und Nukliden musste jedoch auf Grund
der niedrigen Aktivitäten ein höherer statistischer Fehler akzeptiert werden.

Die Berechnung der Unsicherheiten der massenspektrometrischen Analysen geschahen gemäß
DIN 32645 und sind in dieser Arbeit mit einem Konfidenzniveau von k = 1(68%) angegeben.

3.3 Gammaspektroskopie

3.3.1 Zusammenfassung

Eine Zusammenfassung aller Experimente, die gamma-spektrometrisch ausgewertet wurden,
findet sich in Tabelle 7. Die nachfolgenden Abschnitte schlüsseln die verwendeten Detektoren,
Standards und Kalibrationsmethoden auf.

Tabelle 7 – Zusammenfassung verwendeter Detektoren, Nuklidstandards und Kalibrationsme-
thoden in den verschiedenen Experimenten. Details zu den jeweiligen Geräten, Standards und
Methoden, siehe folgende Abschnitte.

Experiment Abschnitt Detektoren Kalibration Standard
Bohrkernanalyse 4.1.2 5 Top-Bot xQCY-11
Sr-Sorption 5.1 2,4 Bot xSr-85-02
Zeien u. Brümmer 4.1.4,4.1.5 4,5,6 Geometrie-Std. xQCY-11
Partikelanalyse 4.2.2 5 Punktquellen Punktquellen
Partikelextrakte 4.3 5 Geometrie-Std xQCY-13
Laboraufzucht Kartoffel 5.2 1,2 Top-Bot xSr85-03, xQCY-12
Laboraufzucht Roggen 5.2 3,4,5 Top-Bot xSr85-03, xQCY-12
Feldaufzucht Roggen 2017 5.3 6 Top-Bot xQCY-12
Feldaufzucht Roggen 2018 5.3 2,4,5 Top-Bot xQCY-12
Feldaufzucht Kartoffel 2017 5.3 2,6 Top-Bot xQCY-12
Feldaufzucht Kartoffel 2018 5.3 2,4,6 Top-Bot xQCY-12
Bioverfügbarkeit Feld 2018 5.3 4,6 Geometrie-Std xQCY-13

3.3.2 Detektoren

Die gammaspektrometrischen Ergebnisse wurden mit Hilfe von hochreinen Germanium-Halbleiterdetektoren
ermittelt. Die wichtigsten Kenndaten der sechs verwendeten Detekoren sind in Tabelle 8 zu-
sammengefasst. Datenblätter zu den Detektoren finden sich im Anhang.

Tabelle 8 – Technische Daten der verwendeten Germanium-Halbleiterdetektoren

Detektor Hersteller Typ Volumen Fenster rel. Effizienz FWHM
[Nr.] [cm3] [Material] [%](1333) [keV] (1333)

1 Intertechnique p-koaxial 65,5 Al 12,6 1,81
2 Ortec n-koaxial 150,8 Be 33,1 1,84
3 Ortec p-koaxial 226,4 Al 42,1 1.83
4 Canberra n-koaxial 131 C-Epoxy 28,3 1,76
5 Canberra n-planar 56,5 C-Epoxy 23,1 1,90
6 Canberra p-koaxial 151,2 C-Epoxy 35,0 1,78
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3.3.3 Ausgewertete Linien

Die in der Arbeit verwendeten Daten zum radioaktiven Zerfall, Halbwertszeiten, Emissions-
wahrscheinlichkeiten etc. stammen, wenn nicht anders angegeben, alle aus der ENDF/B-VIII.0
-Datenbank [125], welche über den Direktzugang zur Karlsruhe Nuclide Chart online [126] ab-
gerufen wurden.

Die Auswertung der Gammaspektren geschah wenn möglich relativ zu einem Standard, der
ebenfalls das zu analysierende Nuklid enthielt, so dass die Effizienzen einzeln und linienspezifisch
bestimmt werden konnten. Eine Ausnahme bildet hier die Auswertung der Eu-154-Aktivität, für
die kein Nuklidstandard vorlag. Hier wurde abweichend die Gammalinie bei 123 keV ausgewer-
tet, wobei deren Effizienz aus der Gammalinie von Co-57 (122 keV) abgeschätzt wurde. Typische
Unterschiede in der Effizienz lagen hier (am Beispiel eines dualen Fits für eine Punktquellengeo-
metrie gerechnet) bei ca. 0, 5%( 0,1634

0,1643
cps
Bq ) was in Anbetracht der typischen Unsicherheiten aus

Zählstatistik und Probenheterogenität als vernachlässigbar angesehen wurde. Die wesentlichen
für die Arbeit zur Auswertung herangezogenen Linien und Emissionswahrscheinlichkeiten sind
in Tabelle 9 dargestellt.

Tabelle 9 – Zusammenfassung der ausgewerteten Gammalinien.
ε = Emissionswahrscheinlichkeit. HWZ = Halbwertszeit.

Gemessen HWZ Linie ε Kalibriert mit Linie ε
Nuklid [Jahre] [keV] [%] Nuklid [keV] [%]
137Cs 30,08 661,7 85,1 137Cs 661,7 85,1
241Am 232,6 59,5 35,9 241Am 59,5 35,9
85Sr 0.178 514,0 95,7 85Sr 514,0 95,7
154Eu 8,6 123,1 40,4 57Co 122,1 85,6

3.3.4 Verwendete Radionuklidstandards

Daten der verwendeten Radionuklidlösungen sind in Tabelle 10, Daten der verwendeten Punkt-
quellen zur Partikelanalyse sind in Tabelle 11 zusammengefasst.

Tabelle 10 – Verwendete Flüssig-Standards. PTB = Physikalisch-technische Bundesanstalt,
Braunschweig. ARC = American radiolabeled chemicals, Inc. E & Z = Eckert und Ziegler, Braun-
schweig. * = siehe Zertifikat im Anhang

Nuklid Aktivität Unsicherheit Referenzzeitpunkt Hersteller Matrix
id [kBq/g] [%] (k=2) Datum chemisch

xSr85-01 9,62 1,04 01.07.2016 PTB 0,1M HCl
xSr85-02 12,64 0,97 01.02.2017 PTB 0,1M HCl
xSr85-03 615,64 n.a. 07.07.2017 ARC 0,5M HCl
xSr90-09 30,59 1,5 01.07.2015 PTB 3M HNO3

xQCY-11 -* 2,3-3,1* 01.10.2014 E & Z 2M HCl
xQCY-12 -* 2,3-3,1* 01.05.2016 E & Z 2M HCl
xQCY-13 -* 2.3-3,1* 01.02.2019 E & Z 2M HCl

Tabelle 11 – Verwendete Punktquellen zur Kalibration der Partikelgeometrie. PTB = Physika-
lisch technische Bundesanstalt, Braunschweig.

Nuklid Aktivität Unsicherheit Referenzzeitpunkt Hersteller
(interne id) [kBq] [kBq] (k=3) Datum

Eu-152 (228-94) 42,8 0,86 14.02.1995 PTB
Am-241 (569-81) 29,2 0,44 01.01.1985 PTB
Cs-137 (246-83) 29,9 0,45 01.01.1985 PTB
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3.3.5 Verwendete Kalibrationsmethoden

Zur Effizienzbestimmung der Gammamessungen der Proben kamen, je nach Probenart, drei
verschiedene Kalibrationsverfahren zum Einsatz. Allen gemeinsam ist der Versuch, die Vertei-
lung der Radionuklide im Messpräparat auf dem Detektor so genau wie möglich abzubilden.
Die Zählraten sämtlicher Messungen wurden für die nachfolgenden Berechnungen jeweils auf
ein gemeinsames Referenzdatum zerfallskorrigiert.

Abschätzung der mittleren Effizienz einer Zylindergeometrie aus oberer und un-
terer Flächeneffizienz- Top-Bottom Methode Zur Kalibration mittels Top-Bottom Me-
thode wurden die Proben möglichst volumenfüllend in Petrischalen aus Polyethylen von 1 cm
Höhe eingewogen, und diese im Anschluss mit Parafilm fest verschlossen. War die Probenmenge
zu gering um volumenfüllend in Standardgefäße verpackt zu werden, wurde durch die hausei-
gene Werkstatt zusätzliches Wandmaterial abgetragen und die Höhe der Petrischalen so weit
verringert, dass diese durch die Probe ausgefüllt werden konnten.

Die mittlere Effizienz der untersuchten Energielinie (effmittel in Bq/cps) wurde für jede
individuelle Probe mit zwei Kalibrationsmessungen durch einen als volumenlos betrachteten
Filterstandard bekannter Aktivität AStd (in Bq) eines Multinuklid- (xQCY) oder Nuklidstan-
dards (xSr85) nach folgendem Schema ermittelt (siehe Abbildung 14).

Abbildung 14 – Messung der Probe, sowie Kalibrationsmessungen mittels eines Filterstandards
jeweils über (top) und unterhalb (bottom) der Probe

Die Netto-Zählrate von oberer (cpsTop,net) und unterer (cpsBot,net)- Messung ergaben sich
hieraus mit Hilfe der (Brutto-)Zählrate der Probe cpsProbe,brut und die jeweilige Effizienz von
unterer (effBot) und oberer (effTop) Kalibrationsmessung dann gemäß:

cpsTop,net = cpsTop,brut − cpsProbe,brut (13)

effTop =
cpsTop,net

AStd
(14)

cpsBot,net = cpsBot,brut − cpsProbe,brut (15)

effBot =
cpsBot,net

AStd
(16)

Die zur Probenauswertung herangezogene mittlere (logarithmische) Effizienz eff wurde aus
oberer und unterer Effizienz mittels folgender Gleichung bestimmt:

eff =
effBot − effTop

ln(effBot)− ln(effTop)
(17)

Bei den Messproben des Versuches zur Strontiumdetektion (Abschnitt 5.1) handelte es sich
um - ebenfalls als volumenlos betrachtete - Filterproben, weshalb hier abweichend nur eine
einzige Kalibrationsmessung (Bot) durchgeführt wurde und die hieraus bestimmte Effizienz für
die Auswertung aller Filter-Messproben herangezogen wurde.
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Herstellung eines Geometriestandards Für sämtliche flüssigen Proben wurde auf die
Herstellung von Vergleichsstandards zurückgegriffen. Hierfür wurde zu den Messgefäßen ei-
ner Messreihe jeweils ein weiteres Gefäß mit dem selben Flüssigkeitsvolumen und der gleichen
Matrixzusammensetzung wie die Messproben befüllt. Hierein wurde eine volumentechnisch ver-
nachlässigbare Menge eines Multielementstandards (QCY-48) bekannter Aktivität (AStd) ein-
gewogen und das Gemisch zur Homogenisierung für mindestens 24h auf dem Überkopfschüttler
belassen. Die zur Auswertung herangezogenen nuklidspezifischen Effizienzen eff für alle Mess-
proben einer Messreihe ergaben sich mit Hilfe der Zählrate der Kalibrationsmessung cpsStd

dann gemäß:

eff =
cpsStd

AStd
(18)

Punktquellenkalibration für einzelne Reaktorpartikel Für die Partikelmessungen wur-
de ausschließlich mit Detektor 5 gearbeitet, da dieser den geringsten verfügbaren Untergrund
aufweist und zudem vergleichsweise hohe Nachweiswahrscheinlichkeiten im nieder- wie hoch-
energetischen Messbereich liefert. Die Aktivitätsbestimmung von einzelnen, isolierten Partikeln
geschah über eine Punktquellenkalibration. Die zu messenden Partikel wurden hierzu fest an
die Spitze einer Wolframnadel geklebt und in einem Nadelhalter aus Aluminium fixiert.

Dieser Nadelhalter wurde für die Gamma-Messungen auf einer Rundscheibe aus Aluminium
fixiert, in deren Mitte sich als Messfenster ein Loch befand und die exakt und reproduzierbar
auf dem verwendeten Detektorkopf platziert werden konnte. Das Loch der Aluminiumplatte
war dabei so ausgelegt, dass es ebenfalls geeignet war, eine Punktquelle zu umfassen und zwar
so, dass sich der Mittelpunkt der Punktquelle an der selben Stelle über dem Detektor befand,
wie die Nadelspitze im Fall der Partikelmessung. 10

Abbildung 15 – Effizienzkurve für die Auswertung der Reaktorpartikel (Punktquellenkalibrati-
on). Die Parameter des verwendeten Fits lauten: log(Effizienz) = −0, 0005935 ∗ E − 1, 107 +
60, 04/E − 13653/(E2). E = Energie.

Typische Durchmesser der gemessenen Partikel lagen im Bereich von einigen zehn Mikro-
metern. Die zur Kalibration verwendeten Punktquellen waren hingegen sichtbar und makro-
skopisch, was ihre optische Detektion ermöglichte. Der Durchmesser betrug etwa 1 mm. Dieser
Unterschied in der Geometrie musste in Kauf genommen werden, da kleinere Punktquellen nicht
zur Verfügung standen. Auf die Verbesserung der Vergleichbarkeit der Geometrien durch die
Erhöhung des Abstandes zum Detektor wurde verzichtet, da sich diese zu negativ auf die Nach-
weisbarkeit der Radionuklide ausgewirkt hätte. Tabelle 11 listet die verwendeten Punktquellen
auf.

10Für eine detailliertere Beschreibung des Aufklebens der Partikel auf die Wolframnadeln, sei auf die Dok-
torarbeit von Martin Weiß verwiesen[127], der dieses Verfahren im Haus etabliert hat. Technische Zeichnungen
und weitere Details zu dem entwickelten Probenhalter, der neben dem Einsatz in der Gammaspektrometrie
auch für die Sekundärionen-Massenspektrometrie verwendet wurde, finden sich in der Doktorarbeit von Hauke
Bosco[128].
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Aus der Messung dieser drei Partikel wurde eine Effizienzkurve für den verwendeten Detektor
5 erstellt, (siehe Abb. 15) und die untersuchten Partikel anhand dieser Effizienzkurve und den
in Tabelle 9 hinterlegten Nukliddaten quantifiziert.

3.4 Flüssigszintillationsspektrometrie

Die Flüssigszintillationsmessungen der Partikelauflösungen wurden an einem 1220 Quantulus
der Firma PerkinElmer durchgeführt. Als Szintillationscocktail wurde Ultima Gold AB im
Verhältnis von 17:3 mit den Eluaten (0,025M HNO3 eingeengt auf ca 1ml und mit H2O auf
3ml aufgefüllt) verwendet. Die Auswertung geschah über das Signal des 90Y (Summeninhalt
der Kanäle 720-940) Abb. 16 zeigt ein beispielhaftes Spektrum eines Reaktorpartikelextraktes
(Herakles, aufgelöst in HNO3 + HClO4).

Die Messzeit betrug bei allen Proben und Kalibrationsmessungen 6h und die zur Auswertung
herangezogenen Ergebnisse entsprechen dem Mittelwert von jeweils 3 Wiederholmessungen.

Die externe Kalibration wurde anhand einer Aktivitäsreihe von 90Sr im säkularen Gleich-
gewicht mit seiner Tochter 90Y durchgeführt. Dazu wurde eine volumetrisch vernachlässigbare
Menge eines 90Sr Aktivitätsstandards (xSr90-09, Zertifikat siehe Anhang) in 3 ml HNO3 (0,025M)
eingewogen und ebenfalls mit Ultima AB Gold (17:3) vermischt. Die zur Quantifizierung her-
angezogene Regressionsgerade der Kalibrationsmessungen ist in Abb. 16 dargestellt.

Abbildung 16 – Links: Beispielhaftes Spektrum einer LSC-Messung (Herakles, Fraktion 3). Zur
Auswertung wurde der Inhalt der Kanäle 720-940 herangezogen, welcher fast ausschließlich durch
das 90Y entsteht. Rechts: Kalibrationsgerade für die Auswertung der LSC-Messungen

.

Zur Bestimmung der Wiederfindung der chemischen Abtrennung wurden die Extrakte vor
der Abtrennung mit einem internen 85Sr Standard getracert, dessen Verbleib im Anschluss an
die Trennung in den LSC-Röhrchen vergleichend zu einem füllhöhenäquivalenten 85Sr Standard
über die Auswertung des 514 keV Signals quantifiziert wurde (Geometriestandard-Methode).

3.5 Elektronenmikroskopie

Zu den Grundlagen der Funktionsweise eines Elektronenmikroskops sei an dieser Stelle auf die
Literatur verwiesen, siehe z.B. [129–131].

Für die elektronenmikroskopischen Aufnahmen wurde ein Philips XL 30 ESEM mit einge-
bautem remX SDD-Detektor zur EDX Analyse verwendet. Die dargestellten Aufnahmen wurden
im Hochvakuummodus bei Drücken von etwa 10−5 mbar aufgenommen. Typische Beschleuni-
gungsspannungen lagen bei 30 keV und sind im Einzelnen bei den jeweiligen Aufnahmen ange-
geben. In das Mikroskop war ein MM3A-Mikromanipulator der Firma Kleindiek Nanotechnik
eingebaut. Zur Fixierung der Partikel auf im Haus hergestellte Wolframnadeln wurde ein unter
dem Elektronenstrahl aushärtender Hochvakuumkleber der Firma Kleindiek Nanotechnik mit
dem Handelsnamen SEMgluTM verwendet.
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3.6 Bodenkundliche Charakterisierung der verwendeten Böden

Im Rahmen dieser Dissertation wurde mit insgesamt vier verschiedenen Böden gearbeitet, die
im Folgenden kurz beschrieben werden. Für alle vier Böden wurden im Haus bodenkundliche
Charakterisierungen erstellt, deren Ergebnisse in Tabelle 12 zusammengefasst sind. Der pH Wert
wurde in 0,01 M CaCl2-Lösung gemäß DIN EN 15933 (2012) [132] bestimmt. Die Bestimmung
der Körnung geschah durch Siebung und Sedimentation gemäß DIN ISO 11277 (2002) [133]. Die
Verfahren zur Bestimmung der dithionit- und oxalatlöslichen Gehalte basierten auf DIN EN ISO
12782-2 (2012) [134] und DIN EN ISO 12782-3 (2012) [135]. Die Kationenaustauschkapazität
wurde mittels der Thio-Urea Methode bestimmt [136].

Tabelle 12 – Bodenkundliche Kenngrößen. KAKeff = effektive Kationaustauschkapazität.
KAKpot = potentielle Kationenaustauschkapazität. Xxo = Gehalt an oxalatlöslichem Element
Xx. Xxd = Gehalt an dithionitlöslichem Element Xx. Cges = Kohlenstoffgehalt, gesamt. Ccarb =
Kohlenstoffgehalt, anorganisch. Corg = Kohlenstoffgehalt, organisch. OS = Organische Substanz.

Boden CEZ VKTA Refesol 4 Refesol 1
Beprobungstiefe 0-10cm 10-20cm 20-30cm 1-2m 80 cm

Körnung (Ton %) 6,1 6,0 4,9 3,3 3,0 1,23
(Schluff %) 40,6 39,1 39,1 6,3 8,5 3,6
(Sand %) 53,3 54,9 56,0 90,4 88,6 95,18

pH 5,5 5,6 5,6 7,4 5,3 4,83
KAKeff (mmolc/kg) 51,5 43,3 33,1 34,4 71,4 9,7
KAKpot (mmolc/kg) 57,3 44,6 32,9 28,2 83,4
Feo (g/kg) 0,98 1,00 0,88 0,56 0,60 0,07
Fed (g/kg) 3,76 3,75 3,09 6,71 2,56 0,01
Feo /Fed 0,26 0,27 0,28 0,08 0,24 5,15
Alo (g/kg) 0,60 0,58 0,52 0,42 1,54 0,47
Ald (g/kg) 1,21 1,18 1,05 0,68 3,40 0,40
Alo /Ald 0,49 0,49 0,49 0,61 0,45 1,17
Mno (g/kg) 0,51 0,51 0,37 0,06 0,14 0,01
Mnd (g/kg) 1,34 1,43 0,94 0,18 0,45 0,01
Mno /Mnd 0,38 0,36 0,39 0,34 0,31 0,43
Cges (%) 1,52 0,94 0,52 0,09 2,67
Ccarb (%) 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0
Corg (%) 1,52 0,94 0,52 0,09 2,67 0,02
OS (Corg x 1,72) 2,61 1,61 0,89 0,16 4,60 0,03

Die Feldversuche und ein Teil der Laborversuche fanden auf einem - im weiteren CEZ
Boden11 genannten - ehemalig landwirtschaftlich genutzten Boden statt, der ausführlich in
Kapitel 4.1.1 auf Seite 41 beschrieben wird. Für die Versuche unter Laborbedingungen wurde
in zwei Exkursionen im September 2016, sowie im Mai 2017 ca. 40 kg Bodenmaterial aus einer
Tiefe von ca. 30 cm entnommen. Da größere Mengen des Oberbodens für einen Transport aus
der Sperrzone heraus zu stark kontaminiert sind, wurden hiervon jeweils nur kleinere Mengen
genommen (insgesamt ca 500g). Ober- und Unterboden wurden nach der Ankunft im Labor
luftgetrocknet und miteinander homogen vermischt.

Von unserem Projektpartner VKTA stand ein - im weiteren VKTA Boden genannter -
Sandboden vom Standort des ehemaligen Forschungsreaktors Dresden-Rossendorf (siehe Abb.
17) zur Verfügung.

Für die Pflanzen-, sowie die Sorptionsexperimente wurde durch den VKTA in Zusammen-
arbeit mit dem HZDR unkontaminierter Boden aus etwa 1-2 m Tiefe vom Rand der Baugrube,
sowie vom ehemaligen Entwässerungsgraben entnommen (siehe Abb. 18). Dieser Boden wur-
de luftgetrocknet, gesiebt (5 mm), homogenisiert und in Eimer verpackt. Ein Teil des Bodens
wurde im Anschluss in den luftdicht verschlossenen Eimern durch die Synergy Health Radeberg
GmbH gammasterilisiert (60Co-Quelle; 40 kGy).

11CEZ steht für Chernobyl Exclusion Zone
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Abbildung 17 – Baugrube unterhalb des ehemaligen Forschungsreaktors Dresden-Rossendorf

Abbildung 18 – Probenahmeorte der unkontaminierten VKTA Bodenproben. Links: Ein ehema-
liger Entwässerungsgraben des Reaktors. Rechts: Zwei Beprobungsorte in etwa 1 und 2 m Tiefe
am Rand der Baugrube

Des Weiteren wurde durch den VKTA ein Fass eines mit 14,4 Bq/g 90Sr kontaminierten
Bodens zur Verfügung gestellt12. Dieser Boden wurde beim Auskoffern der Baugrube im An-
schluss an die Demontage des Reaktorgebäudes sichergestellt. Zur Historie der Kontamination
lagen unserem Projektpartner VKTA folgende Informationen vor 13:

Die Kontamination rührt aus einer Undichtigkeit des ehemaligen Lagers für flüssige radio-
aktive Abfälle in Rossendorf. Dabei handelte es sich um ein Lagerbecken aus Beton, welches
über mehrere Jahrzehnte genutzt wurde. Während seiner Nutzung ist es an wenigen Stellen
über winzige Risse zum Austritt von gelagertem Abwasser in den Kontrollbereich gekommen.
Die Kontamination befand sich unter der Bodenplatte des daneben befindlichen Transportbe-
reitstellungslagers und war bis zu ihrer Beseitigung überbaut. Die Kontamination stammt dabei
aus tieferen Schichten von etwa 1 m - 4,25 m unter der Bodenplatte. Vor allem in der Tiefe
2 m bis 2,5 m. In diesem Bereich ist aus geologischer Geländekenntnis bereits Schichtenwas-
ser vorhanden. Deshalb ist auch erklärbar, dass sich die beiden, eigentlich im Gleichgewicht
befindlichen, Nuklide Cs-137 und Sr-90 getrennt hatten. Das Cs-137 hatte man in der darüber
liegenden Schicht nachgewiesen. Bei dem Abwasser in den Lagerbecken handelte es sich um
Abwasser aus der Forschung, welches vor der Ableitung gereinigt wurde.

Wann die Kontamination entstanden ist, ist nicht mehr nachvollziehbar. Sie fand sicherlich
über einen längeren Zeitraum statt. Das Lager wurde in den 90er Jahren leer gemacht und
danach wurde das Gelände bearbeitet (Rückbau und Freimessen, im Anschluss Rekultivierung).
Der Bereich, in dem diese Kontamination war, war dabei nie bewachsen.

Zusätzlich wurde auf zwei Referenzböden (Refesols) des Fraunhofer IME-Systems zurückgegriffen.

12Siehe hierzu auch den Prüfbericht des VKTA ’Fass 1’ im Anhang
13Die Informationen zur Historie der Kontamination in den folgenden zwei Absätzen wurden vom VKTA so

zur Verfügung gestellt und stammen unverändert aus einer E-Mail Korrespondenz mit Mitarbeitern des VKTA.
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Bei Refesol 04A (Ref04) handelt es sich um einen Gley-Podsol, der als schwach schluffiger
Sand, mittel sauer, mittel humos charakterisiert werden kann. Dieser Boden wurde als Referenz-
boden für sämtliche Pflanz- und Sorptionsexperimente ausgewählt, da er von den zur Verfügung
stehenden Referenzböden die größte Ähnlichkeit zum verwendeten CEZ-Boden aufweist. Für
die sequentiellen Extraktionen an einzelnen Reaktorpartikeln, sowie am kontaminierten VKTA-
Boden wurde hingegen auf einen Unterboden von Refesol 01 (Braunerde) zurückgegriffen, da
dieser die größtmögliche Ähnlichkeit zum VKTA Boden aufwies. Der vom IME vertriebene
Oberboden wird von diesem als schwach lehmiger Sand, mittel sauer, sehr schwach humos be-
schrieben. Bei der verwendeten Charge handelte es sich jedoch um eine durch Mitarbeiter des
Hauses genommene Probe aus einer Tiefe von unterhalb 80 cm, wodurch Sandgehalt und Armut
an Austauscherplätzen noch einmal ausgeprägter sind, als vom IME im Mittel angegeben (siehe
Tab. 12).

Im Rahmen der Klassifikation der IAEA (siehe Abschnitt. 2.2.1) gehören die Böden VKTA,
Refesol 01 und Refesol 04 zur Gruppe der Sandböden, während der CEZ-Boden aufgrund seines
hohen Schluffgehaltes den Lehmböden zuzurechnen ist.

3.7 Verwendete Geiger Müller Zählrohre zur Identifizierung von Hot
spots

Als Detektor wurden zwei
”
Pancake Mica Window-Alpha-Beta-Gamma Detector“ der Firma

LND, Inc verwendet. Die wichtigsten Detektorparamter sind in Tabelle 13 zusammengefasst.

Tabelle 13 – Geräteparameter der verwendeten Detektoren (Herstellerangaben).

Gasfüllung Ne + Halogen
Fenstermaterial Glimmer

Fensterdicke 1,5-2,0 mg/cm2

Effektiver Durchmesser 44,5 mm / 15 mm
Effektive Tiefe 12,7 mm

Arbeitsspannung 500V
maximale Plateausteigung 10 % / 100V

Minimale Totzeit 40 µs
γ-Sensitivität 60 cps/mr/hr

Bei der verwendeten Messelektronik handelte es sich um ein
”
ALPHAiX 3000“ der Firma

Innova. Mit diesem wurde experimentell eine Auflösungszeit von τ = 985 µs erzielt. Datenblätter
zu Detektor und Zählelektronik finden sich im Anhang.
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3.8 Exkursionen in die Sperrzone von Tschernobyl

Im Rahmen des Projektes wurden insgesamt 5 Exkursionen in die Sperrzone von Tschernobyl
durchgeführt. Eine weitere Exkursion vor Beginn des Projektes diente seiner Vorbereitung. Die
Rahmendaten, sowie eine kurze Übersicht zu den durchgeführten Arbeiten und den daraus
entstandenen wissenschaftlichen Daten finden sich in Tabelle 14.

Tabelle 14 – Exkursionen in die Sperrzone von Tschernobyl

Exkursion von bis Arbeiten Siehe Kapitel Seite
0 12.06 16.06.15 Probenahme Bohrkerne 4.1.2 43

1 26.10. 31.10.16 Abstecken des Testfeldes 4.1.1 41
Probenahme Boden

2 15.05. 19.05.17 Pflanzen Roggen/Kartoffeln 5.3 97

3 25.09. 29.09.17 Ernte Roggen und Kartoffel I 5.3 97
Pflanzen Roggen II

4 22.05. 26.05.18 Ernte Roggen II 5.3 97
Pflanzen Kartoffeln II

5 07.10 11.10.18 Ernte Kartoffeln II 5.3 97

Im Rahmen der Exkursionen 1-4 wurden Videotagebücher erstellt. Im Anhang (Abschnitt
A) findet sich eine Liste mit Titeln und Linkadressen zu den einzelnen Videos.
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4 Experimenteller Teil I Untersuchungen zur Radionuk-
lidmigration in Böden

4.1 Radionuklidkontamination auf einem Testfeld in der Sperrzone
von Tschernobyl

4.1.1 Das Testfeld

Das Testfeld in der Sperrzone von Tschernobyl wurde ca 5 km süd-südwestlich des havarier-
ten Reaktorblocks angelegt und liegt - unmittelbar nördlich an das ehemalige Dorf Kopachi
angrenzend - etwa 100m östlich der Straße von Tschernobyl nach Prypiat.

Abbildung 19 – Lage des BioVeStRa-Testfeldes in der Sperrzone von Chernobyl. Die Koordinaten
lauten: 51◦20′54′′ N; 30◦07′41′′ O.

Durch die unmittelbare Nähe zum Reaktor ist eine Kontamination des Feldes sowohl mit
partikulärem- als auch nicht-partikulärem Nuklideintrag gegeben, wobei hier eine primäre Be-
lastung mit oxidierten Uranpartikel zu erwarten wäre, die sich bis zum Zeitpunkt der Nutzung
durch das BioVeStRa-Projekt bereits weitgehend aufgelöst haben sollten (siehe hierzu auch
Kapitel 2.4.3 auf Seite 26).

Zwar ließen sich im Rahmen der Standortauswahl keine Primärquellen mehr zur ursprünglichen
Nutzung ausmachen, unser lokaler Partner vom SEAPGEM konnte in Gesprächen mit ehema-
ligen Bewohnern und Arbeitern der Sperrzone aber folgende Informationen über die Historie
des Feldes zusammentragen:

Der Boden des Testfeldes war bis zur Reaktorhavarie 1986 Teil der kommunalen Kollek-
tive und wurde landwirtschaftlich genutzt. Primär wurden in der Gegend auf vergleichbaren
Böden Kartoffeln, Roggen (Sommer- und Wintervarietäten), Hafer und Lupine angebaut. Zur
Nutzbarmachung der vornehmlich anzutreffenden Radenpodsole waren üblicherweise Kalkga-
ben erforderlich. Außerdem wurden zur Bodenverbesserung typischerweise 40-80 t/ha Mist in
den Boden eingebracht [119].

Im Zuge der Evakuierungsmaßnahmen wurde das Feld, wie das gesamte Dorf Kopachi, auf-
gegeben. Während das Dorf vollständig zerstört und gezielt verschüttet wurde, blieb das Feld
im Zuge der Liquidatoren-Arbeiten weitgehend unberührt. Des Weiteren wurde das Feld durch
den nahegelegenen Fluss Prypiat seit 1986 nicht überschwemmt, weshalb die Kontaminations-
situation als wahrscheinlich weitgehend ungestört angesehen werden kann. Allerdings bleibt
anzumerken, dass durch die chaotische Lage im Nachgang der Reaktorexplosion und der fol-
genden Liquidatoren-Arbeiten keine hundertprozentige Sicherheit zu der Historie auf dem Feld
besteht.

In einer vorbereitenden Exkursion im Oktober 2016 wurden zunächst einige Bodenproben
für die Durchführung von Laborexperimenten genommen und das eigentliche Testfeld in einem
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Abbildung 20 – Zustand des Testfeldes Mai 2017. Gut zu erkennen ist das teilweise wieder
Aufleben der Grasvegetation, welche zum Beginn jeder Pflanzperiode von Hand wieder soweit
zurückgedrängt werden musste, damit sich die zu untersuchenden Nutzpflanzen ohne weitere Pflege
etablieren konnten. Im Hintergrund das typische Auftreten vereinzelter junger Bäume

baumfreien14 Bereich von ca. 15 x 20 m abgesteckt. Dieses wurde im Frühjahr 2017 unter Regie
des SEAPGEM durch lokale Arbeiter mit einem stabilen Holzzaun, als Schutz vor Wildtieren
eingezäunt und grob von der Vegetation befreit. Hierfür kamen Schneidwerkzeuge zum Einsatz,
die die Gräser direkt unterhalb der Grasnarbe durchtrennten. Dieses Verfahren der Feldvor-
bereitung wurde gewählt, da das Ausreißen der gesamten Wurzeln aufgrund der Kontaminati-
onssituation und der damit verbundenen strahlenschutztechnischen Regulatorien der Sperrzone
nicht möglich war und Pflügen zu einer unerwünschten Störung der Kontaminationsschichtung
geführt hätte. Abb. 20 zeigt den Zustand des Testfeldes im Frühjahr 2017.

In der Exkursion im September 2017 wurde direkt neben dem Zaun des Testfeldes ein Loch
von etwa 1,2 m für ein Bodenprofil ausgehoben (siehe Abb. 21).

Der Pflughorizont (Ap) ist deutlich erkennbar. Dieser reicht bis in gut dreißig Zentimeter
Tiefe, was der maximalen Beprobungstiefe für alle Bodenproben entspricht. Die maximalen
Wurzeltiefen der verwendeten Nutzpflanzen reichen bis 120/160 cm (Winterroggen) bzw 90
cm (Kartoffeln), der Hauptwurzelbereich beider Pflanzen liegt jedoch im Bereich bis 40 cm
Tiefe. Unterhalb des Ap-Horizontes folgt ein deutlich lessivierter Eluvialhorizont (Ael). In ca
90 cm Tiefe findet sich ein Anreicherungshorizont der verlagerten Tone (Bt), an den sich weitere
Auswaschungs- (lCv) und kleinere Anreicherungshorizonte anschließen.

Die für den Vorgang der Podsolierung charakteristischen Ah und Ae - Horizonte sind vermut-
lich durch die Bodenbearbeitung vermischt worden, wodurch sich auch die gräuliche, teilweise
weiße Färbung des Oberbodens im Pflug-Horizont erklärt. Dies erschwert eine genaue boden-
kundliche Klassifikation des Bodens. Es ist jedoch anzunehmen, dass es sich um einen für die
Gegend typischen Rasenpodsol (Derno-Podsol, englisch: soddy podzolic soil) handelt15. Die-
se Klassifikation entspricht auch Literaturquellen, in denen explizit die Böden nahe Kopachi
untersucht wurden [117].

Die Tatsache, dass es sich um ehemals landwirtschaftlich genutzte Böden handelt, hat weit-

14Das ehemalig landwirtschaftlich genutzte Feld befindet sich in einem Übergang vom Kulturland zurück in
ein für die Gegend typischen Wald. Während der Großteil der Fläche noch mit hohen Gräsern bewachsen ist,
stehen vereinzelt bereits junge Bäume über die gesamte Fläche verteilt, deren Beseitigung einen überflüssig
großen Aufwand bedeutet hätte.

15Der Begriff Rasenpodsol ist primär eine direkte Übersetzung des englischen Begriffes soddy-podzolic soil,
der wiederum auf das russische Klassifikationssystem für Böden zurückgeht. Nach deutschem Klassifikationssys-
tem würde man diesen Bodentyp einer stark lessivieten Braunerde mit (vermutlich) initialer Podsolierung der
obersten Bodenzentimeter zu den Fahlerden und nicht zu den Podsolen zählen [138] [139])
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Abbildung 21 – Bodenprofil vom Testfeld. Ap = Durch Pflügen vermischter Mineralhorizont
des Oberbodens, mutmaßlich aus humosem (Ahe) und nicht-humosem (Ae), sauergebleichtem
(eluvialem) Oberboden. Darunter der deutlich tonverarmte (lessivierte) eluviale Ael Horizont,
an den sich ein deutlich abgegrenzter Tonanreichungshorizont im Unterboden (Bt) anschließt.
Darunter Wechsel von weiteren lessivierten, verwitterten Horizonten des Unterbodens (lCv) und
Tonanreicherungshorizonten. Für detailliertere Beschreibungen der Horizontcharakterisierung sei
auf die bodenkundliche Literatur verwiesen [137].

reichende Folgen für die Radionuklidmobilität. Insbesondere liegt der Boden pH-Wert bei 5
(siehe Material und Methoden), was im Vergleich mit echten Podsolböden relativ neutral ist
(typische pH-Werte von Podsolböden liegen eher im Bereich von pH 3-4, unter Wald auch
niedriger [137] ). Dies wurde möglicherweise auch durch bodenverbessernde Maßnahmen, wie
beispielsweise Kalkung, im Zuge der landwirtschaftlichen Nutzung erreicht.

4.1.2 Vertikale und horizontale Verteilung von 137Cs, 241Am und 154Eu

Im Juli 2015 wurden im Zuge der Standortauswahl für das BioVeStRa-Projekt vom später
eingezäunten Testfeld drei Bohrkerne im Abstand von etwa 12 m (siehe Abb. 22) zueinander
genommen. Hierzu wurde zunächst die Oberflächenvegetation (Gras) von Hand entfernt und
dann jeweils ein Plastikrohr von 30 cm Länge und 3,5 cm Durchmesser mit Hilfe einer Ein-
schlaghülse in den Boden getrieben.

Eine längere Trockenperiode vor dem Zeitpunkt der Probenahme führte dazu, dass die
entnommenen Bohrkerne in den oberen 5-8 cm ebenfalls extrem trocken waren. Die Bohrkerne
wurden mit Endkappen aus Plastik verschlossen und im Labor zunächst tiefgefroren (siehe Abb.
23).

Die Bohrkerne sollten daraufhin entsprechend eines im Haus etablierten Verfahrens zunächst
in Scheiben von 2 cm zersägt werden, wobei das gefrorene Bodenwasser als Kleber dienen
sollte, um ein Nachrutschen der tieferen Bodenschichten zu verhindern. Beim Zersägen des
ersten Bohrkerns zeigte sich jedoch, dass der Oberboden durch die lange Trockenperiode vor
der Probenahme zu trocken für dieses Verfahren war, weshalb beim ersten Bohrkern die oberen
6 cm durch ständiges Nachrutschen nur gesammelt abgetrennt werden konnten. Auch zeigte
sich, dass die Probenmenge aus 2 cm - Schnitten sowohl etwas zu gering für die verwendete
Standard-Messgeometrie war, als auch zu Problemen mit der Nachweisgrenze des 241Am in den
tieferen Bodenschichten führte.
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Abbildung 22 – Probenahmeorte der drei Bohrkerne auf dem eingezäunten Testfeld. Die ein-
zelnen Reihen wurden in unterschiedlichen Exkursionen von Mai 2017 - Oktober 2018 jeweils
bepflanzt und abgeerntet, siehe hierzu den entsprechenden Abschnitt 5.3 auf Seite 97.

Abbildung 23 – Tiefgefrorener Bohrkern. Die Endkappen wurden entfernt und zum Sägen
durch Parafilm ersetzt.

Die folgenden zwei Bohrkernproben wurden daher abweichend vor dem Zersägen vorsich-
tig im oberen Bereich mit einigen Millilitern destilliertem Wasser befeuchtet und abermals
eingefroren, um die oberen Schichten vor dem Zersägen zu fixieren. Des Weiteren wurde die
Scheibendicke auf 2,5 cm erhöht, was die Probleme mit der passenden Probengeometrie löste
und die Nachweisbarkeit der untersuchten Nuklide pro Probe leicht verbesserte.

Das Probenmaterial wurde anschließend bei 105◦C bis zur Gewichtskonstanz (4-12h) ge-
trocknet und gesiebt (< 2mm), wobei insgesamt nur sehr geringe Mengen Pflanzenmaterial und
sehr wenige kleine Steine von der weiteren Analyse ausgeschlossen wurden. Die gesiebte Frak-
tion wurde anschließend raumfüllend in Petrischalen aus Plastik eingewogen 16. Die Proben
wurden daraufhin mittels Top-Bottom Methode (siehe Abschnitt 3.3.5) quantifiziert.

In fast allen Proben und Tiefen konnten 137Cs und 241Am, sowie in den oberen Schichten
noch 154Eu (HWZ = 8,6 a) quantifiziert werden. Der Verlauf der Abnahme der Aktivitäten
war für alle drei Nuklide relativ ähnlich, was insbesondere für den Vergleich von 137Cs und
241Am bereits in vorherigen Arbeiten beschrieben wurde [140]. Der ähnliche Aktivitätsverlauf
von 154Eu und 241Am scheint aufgrund der Homologie naheliegend, ist allerdings in sofern et-
was überraschend, als dass sich das Americium-Inventar im Boden - im Gegenteil zum 154Eu -
zunächst aus 241Pu bilden muss, für welches auf vergleichbaren Böden eine um etwa 20 % ge-

16Für die 2,5 cm Querschnitte aus den Bohrkernen 2 und 3 war dies ohne Probleme mit den gekauften
Standard-Petrischälchen möglich. Für Probe 1 mussten diese durch die hauseigene Werkstatt jeweils dünner
geschliffen werden.
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Abbildung 24 – Vertikaler Verlauf der Aktivitätskonzentrationen der drei gammaspektrometrisch
erfassten Radionuklide in den Bohrkernen vom Testfeld bei Kopachi. oben: Probe 1. Links unten:
Probe 2. Rechts unten: Probe 3. Bei Probe 1 wurden abweichend die oberen 6 cm gemeinsam und
dann der weitere Verlauf in 2cm Querschnitten analysiert. Referenzdatum für die Aktivitäten ist
der Tag der Probenahme: 14.06.2015
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ringere vertikale Transportgeschwindigkeit im Vergleich zum Americium gefunden wurde [140].
Während nachweisbare Mengen der Nuklide auch in tiefere Schichten migriert sind, gilt für alle
drei Nuklide, dass sich der bei weitem größte Teil des Gesamtinventars noch in den oberen 5
bis 10 Zentimetern des Bodens befindet. Ein Teil des vertikalen Transportes von 137Cs und
241Am (bzw. 241Pu) könnte zudem auch kolloidal stattgefunden haben[141], was den Transport
dieser eigentlich sehr immobilen Nuklide auch in größere Tiefen erklären würde.

Alle drei Bohrproben weisen Abweichungen von einem idealisierten, monotonen Verlauf der
vertikalen Verteilung auf, der bei völlig ungestörten Modellböden zu erwarten wäre. Dies ist
insbesondere bei Bohrkern 1 der Fall, wo in etwa 20 Zentimeter Tiefe ein zweites Maximum
der Cs und Am- Aktivitäten auftritt. Bohrkern 3 weist einen überraschend konstant hohen
Aktivitätslevel in den ersten drei untersuchten Querschnitten auf, dessen Maximum im Bereich
5-7,5 cm liegt.

Zwar reicht die Stichprobenmenge kaum aus, um sich ein umfassendes Bild der vertikalen
Verteilung zu machen, es kann jedoch als sicher gelten, dass trotz der vermuteten Ungestörtheit
des Versuchsfeldes durch menschliche Aktivität, in den vergangenen dreißig Jahren seit der
Freisetzung kleinere Störungen der Nuklidverteilung im Boden eher die Regel, als die Ausnahme
sind. Gründe für diese Störungen können sowohl pedologischer (z.B preferential flow), als auch
biologischer Natur (Bioturbation) sein.

Auffällig an der Analyse der drei Bohrkerne ist insbesondere die große Inhomogenität, was
das Gesamtinventar angeht. Tabelle 15 fasst die gefundenen Gesamtaktivitäten der drei Bohr-
kerne, bezogen auf den Durchmesser der Bohrkerne zusammen.

Tabelle 15 – Flächenbezogene Aktivität der drei Bohrkerne. StAbw = Einfache Standardabwei-
chung. Referenzdatum: 14.06.2015

Bohrkern Cs Am Eu

Nr. kBq
m2 ( Ci

km2 ) kBq
m2 ( Ci

km2 ) kBq
m2 ( Ci

km2 )
1 253 (7) 14 (0,4) 0,5 (0,01)
2 1894 (51) 43 (1,2) 3,6 (0,10)
3 1502 (41) 52 (1,4) 4,0 (0,11)

Mittelwert 1216 (33) 36 (1,0) 2,7 (0,07)
StAbw 700 (19) 16 (0,4) 1,6 (0,04)

Die Ergebnisse des (mittleren) flächenbezogenen Gesamtinventars sind grundsätzlich im Ein-
klang mit den Erwartungen aus der Literatur. So befindet sich das Testfeld am südlichen Rand
des Gebietes, welches bei der ursprünglichen Kartierung der Sperrzone[142] als Bereich mit der
höchsten Cs-Kontamination von ACs137 > 40 Ci

km2 definiert wurde, was zu der gefundenen mitt-

leren Kontamination von ACs137 = 33 Ci
km2 im zeitlichen Abstand von knapp einer Halbwertszeit

gut passt.
Im Verlauf des Projektes wurden mit jeder Ernte weitere Bodenproben aus dem Wurzel-

bereich der geernteten Pflanzen genommen. In der Exkursion im Mai 2017 wurden für jeweils
5 Exemplare jeder Pflanzreihe individuelle Bodenproben genommen. Um einen groben, eher
qualitativen Überblick über die Inhomogenität der Kontamination zu bekommen, wurde aus
diesen Datenpunkten eine Matrix für jedes der drei untersuchten Nuklide erstellt und die feh-
lenden Punkte durch eine Spline-Funktion interpoliert. Abb. 25 gibt ein grobes Bild darüber,
wie inhomogen diese drei Nuklide auf dem Testfeld verteilt vorkommen.

Die Analyse einer größeren Datenmenge zeigt deutlich die Inhomogenität der Kontamina-
tion. Sie erlaubt zudem Rückschlüsse auf den wesentlichen Kontaminationspfad für die unter-
suchten Radionuklide. Während sich die lokalen Maxima und Minima aller drei Nuklide ähneln,
sind diese im Fall des Americiums und Europiums relativ gesehen wesentlich stärker ausgeprägt
als beim Cäsium. Hier spiegelt sich die Tatsache wieder, dass die schwer flüchtigen Radionu-
klide Americium und Europium nahezu ausschließlich brennstoff-partikulär aus dem Reaktor
ausgetreten sind und sich folglich in Form kleiner ’Hot spots’ auf den Feldern der unmittelbaren
Umgebung verteilten, während sich Cäsium zusätzlich in rekondensierter Form, vergleichsweise
fein über die Umgebung verteilt ausgebreitet hat.

Des Weiteren zeigt sich, dass es in den vergangenen dreißig Jahren, in denen die Parti-
kel den Auflösungs- und Diffusionsprozessen des Bodens ausgesetzt waren, noch nicht zu einer
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Abbildung 25 – Verteilung von 137Cs (oben), 241Am (unten, links) und 154Eu (unten, rechts)
im Oberboden (obere 0-4 cm) des Testfeldes von Kopachi. Der dargestellte Bereich entspricht
einer räumlichen Ausdehnung von etwa 16 x 10 m. Es wurden insgesamt 30 Punkte des Testfeldes
beprobt auf deren Messwerten (schwarzer Balken + roter Punkt) die farblichen Abbildungen
basieren. Die weiteren, nicht beprobten Stellen des Feldes wurden durch eine Spline-Funktion
durch das Programm Origin 2019 interpoliert.
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Equilibrierung der Verteilung gekommen ist, was insbesondere für die vorwiegend partikulär
eingetragenen Radionuklide gilt. Dies überrascht vor dem Hintergrund der geringen Mobilität
aller drei gamma-spektrometrisch untersuchter Nuklide und der bereits in der Vergangenheit
beschriebenen, geringen Migrationsrate der Nuklide[143] nicht und eine weitgehende Homoge-
nisierung der Verteilung ist auch für die nächsten Jahrzehnte kaum zu erwarten.

Aufgrund der gammaspektrometrischen Erebnisse zur Verteilung allein lässt sich noch kein
weitgehender Rückschluss auf den Fortschritt der Partikelauflösung im Testfeld ziehen. Denkbar
wäre, dass bereits das gesamte partikulär eingetragene Nuklidinventar - sei es durch leaching,
oder Auflösung der Partikel - in die Bodenmatrix übergegangen ist und dort aufgrund ihrer
chemischen Eigenschaften stark immobilisiert wurde.

Um ein genaueres Bild über die Mobilität der untersuchten Radionuklide zu erlangen, wur-
den daher im Anschluss an die gammaspektrometrischen Untersuchungen des unbehandelten
Bodens umfangreiche Extraktionsversuche durchgeführt.

4.1.3 Sequentielle Extraktionen nach Zeien und Brümmer

Um die Bindungsstärke der beiden in der Gegenwart und den kommenden Jahrzehnten dosisre-
levantesten Radionuklide in der Sperrzone von Tschenobyl 137Cs und 90Sr im Hinblick auf ihre
aktuelle und potentielle Bioverfügbarkeit bewerten zu können, wurden sequentielle Extraktionen
zunächst an den bereits gammaspektrometrisch untersuchten Bohrkernen durchgeführt. Hierfür
wurde der Boden der 2-2,5 cm Schnitte aller drei Bohrkerne zu jeweils 10 cm Schichten (0-10
cm; 10-20 cm; 20-30 cm) vereinigt und für 4,5 Std auf dem Überkopfschüttler homogenisiert.

Als Extraktionsverfahren wurde ein sequentielles Schema nach Zeien und Brümmer [78]
gewählt, welches für die Untersuchung einer großen Bandbreite an Schwermetallen in Böden
entwickelt wurde. Tabelle 16 listet die verwendeten Extraktionsmittel, sowie die hieraus abge-
leitete chemische Bindung an der Bodenmatrix auf.

Tabelle 16 – Extraktionsschema nach Zeien und Brümmer

Fraktion Chemische Bindung Exraktionsmittel pH
1 mobil 1M NH4NO3 4,5

2 leicht nachlieferbar 1M NH4OAc 6,0

3 An Mn-Oxide gebunden 0,1M NH4OOH−HCl 6,0
1 MNH4OAc

4 An organische Substanz gebunden 0,2M NH4−EDTA 4,6

5 An schlecht kristalline Eisen-Oxide gebunden 0,1M NH4−Oxalat 3,25

6 An gut kristalline Eisen-Oxide gebunden 0,1 M Ascorbinsäure 3,25
0,2 M Oxalsäure

7 Residual konz. HClO4 < 1
konz ·HNO3

Das Verfahren versucht über die Extraktion mit sukzessive stärker werdenden Extrakti-
onsmitteln die Analyten mit den bodenkundlich wichtigsten Austauschphasen in einer großen
Bandbreite von Böden zu assoziieren. Die Summe der ersten zwei Fraktionen (mobil + leicht
nachlieferbar) wird hierbei häufig mit dem Begriff der

”
bioverfügbaren Fraktion“ gleichgesetzt,

da die Extraktionskraft der Summe in etwa der typischen Extraktionskraft von Pflanzenwurzeln
ähnelt.

Im letzten Extraktionsschritt (Residualfraktion, HNO3 + HClO4) wird das Bodenskelett
nicht vollständig aufgelöst - es verbleibt ein Rest von Quarz und anderer hoch kristalliner
Silikate. Bei der Entwicklung des Verfahrens konnte jedoch gezeigt werden, dass das verblei-
bende Bodenskelett keine wesentliche Rolle in Bezug auf das Schwermetallinventar mehr spielt,
weshalb hier auf einen aufwändigen Aufschluss der gut kristallinen Silikate verzichtet wird.
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Abbildung 26 – Gewonnene Extraktionslösungen nach Zeien und Brümmer. Es wurden aus
insgesamt 10 Proben (Je 3 Tiefen der drei Bohrkerne + Blindprobe) jeweils 7 Fraktionen extrahiert.

Die Extraktion wurde entsprechend der Analysenvorschrift mit jeweils 2g Bodeneinwaage
durchgeführt, parallel durchlief eine Blindprobe ohne jede Bodeneinwaage alle Analyseschrit-
te. Durch die anschließende Auftrennung in jeweils 7 Fraktionen wurden die Aktivitäten von
241Am und 154Eu so stark verdünnt bzw aufgeteilt, dass sie in den resultierenden Messproben
jeweils nicht mehr nachweisbar waren.

Abbildung 26 zeigt die gewonnenen Proben, die in den folgenden zwei Abschnitten auf ihre
Gehalte an Cäsium und Strontium untersucht werden.

Für weitere Details zur Durchführung der sequentiellen Extraktion, sowie zur Quantifizie-
rung des stabilen Strontiums in Abschnitt 4.1.5 siehe auch in der Forschungsarbeit

”
Untersu-

chung zur Bindungsform von stabilem Strontium in Bodenprofilen aus der Tschernobylsperrzo-
ne“ von Vivian Pottgiesser (geb.Schulte) [144].
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4.1.4 Bindungsstärke von 137Cs

Die Extrakte der Zeien und Brümmer Extraktion wurden zunächst gammaspektrometrisch
vermessen (Detektoren 1, 2 u. 3) und der 137Cs -Gehalt relativ zu einem jeweils füllhöhen-
äquivalenten Standard bekannter Aktivität quantifiziert (Geometrie-Standard Methode). Abb.
27 fasst die Ergebnisse bezogen auf die ursprüngliche Bodeneinwaage von 2g pro Probe zusam-
men.

Abbildung 27 – Tiefenabhängige 137Cs Verteilung nach dem Zeien und Brümmer Schema (1989)
[78].

Beim Betrachten der absoluten Aktivitätskonzentrationen fällt zunächst eine recht große
Inhomogenität zwischen den drei Bohrkernen auf. Diese Inhomogenität betrifft zudem alle
quantifizierbaren Fraktionen (1,2,6 u. 7). Alle drei Bohrkerne zeigen eine recht ähnliche re-
lative Verteilung des 137Cs Gehaltes über die verschiedenen Fraktionen und Tiefen, wobei die
Aktivität der untersten untersuchten Bodentiefe (20-30 cm) keine quantifizierbaren Aktivitäten
mehr aufwies. Die ähnliche Verteilung lässt sich insbesondere beim Vergleich der relativen Ge-
halte in den Fraktionen für die einzelnen Proben erkennen, siehe Abb. 28.

Für die oberen 20 cm lässt sich feststellen, dass sich konstant etwa 70% des 137Cs in der
Residualfraktion wiederfinden, während ca 20 % bioverfügbar (Fraktionen 1 +2) vorliegen.
Weitere 10 % finden sich in der sechsten Fraktion wieder, welche nach Vorschlag des Zeien und
Brümmer Schemas mit der Bindung an kristalline Eisenoxid-Phasen assoziiert ist.

Die Interpretation der gefundenen Aktivitäten in den Fraktionen 6 und 7 ist aufgrund einer
Reihe von Besonderheiten der Bindung von Radiocäsium im vorliegenden Fall kompliziert, da
hier drei verschiedene chemische Bindungsformen verteilt auf die beiden Fraktionen in Betracht
kommen. So sollte sich noch immer partikulär gebundenes 137Cs insbesondere in Fraktion 7,
im Falle von bereits weitgehend oxidierten und amorphen Partikeln möglicherweise aber auch
teilweise in Fraktion 6 wiederfinden lassen. Gleiches gilt für 137Cs , welches an Tonpartikel
gebunden ist. Auch hier ist zu erwarten, dass insbesondere in (kollabierten) FES fixiertes Cs
erst in Fraktion 7 extrahiert werden kann, während ein Teil des an weniger starke Sorptions-
plätze der Tone gebundenes Cs bereits in Fraktion 6 extrahiert worden sein könnte. Auch die
Bindung an kristalline Eisenoxide ist aufgrund der Ergebnisse nicht auszuschließen.
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Abbildung 28 – Relative Verteilung von Cs-137 in den sequentiellen Extrakten (Z u B) der
Bohrkerne

Insofern lässt sich aus den Ergebnissen kein Rückschluss auf den Anteil an partikulär ge-
bundenem (und damit potentiell noch freizusetzendem) Radiocäsium ziehen. Um dies zu tun,
wäre ein Extraktionsverfahren erforderlich, welches stark genug ist, die Uranoxide quantitativ
aufzulösen, ohne durch einen extrem niedrigen pH auch das Cäsium von seinen sehr starken
Sorptionsplätzen in den Tonmineralen zu verdrängen.

Vergleicht man das insgesamt in den Extrakten wiedergefundene Inventar an 137Cs mit den
gemittelten Gesamtgehalten aus den korrespondierenden Bohrkernproben, so stellt man fest,
dass nur gut die Hälfte der zu erwartenden 137Cs Aktivität in den Extrakten wiedergefunden
wurde (siehe Tab. 17).

Tabelle 17 – Wiederfindung des 137Cs in den Extrakten.

Bohrkern Tiefe Mittlerer Gehalt Gesamtgehalt in Wiederfindung
im Boden den Extrakten

Nr [cm] [Bq/g] (±Bq/g) [Bq/g] (±Bq/g) [ %] (±%)
1 0-10 3293 (5,3) 1959 (167) 59,5 (5)
1 10-20 307 (2,3) 148 (55) 48,2 (18)
1 20-30 39 (0,7) - -
2 0-10 27495 (22,4) 10149 (654) 36,9 (2)
2 10-20 1964 (19,2) 1256 (161) 64,0 (9)
2 20-30 16 (0,6) - -
3 0-10 13013 (43,2) 8158 (494) 62,7 (4)
3 10-20 1667 (5,4) 815 (92) 49 (7)
3 20-30 14 (0,6) 21 (12) 150 (88)

Durchschnitt 0-20
(ohne 20-30cm) 53,4

Auch hier lässt sich anhand der Ergebnisse allein nicht sicher sagen, welcher Bindungsform
die nicht wiedergefundene Aktivität zuzuordnen ist. Leider stand das Bodenskelett der einzelnen
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Proben, welches nach der Abtrennung der Residualfraktion verbleibt, nicht mehr für eine weitere
Untersuchung zur Verfügung. Zwar konnte auf vereinzelt noch vorhandenen Filterpapieren mit
Bodenskelett noch 137Cs nachgewiesen, aber nicht mehr quantifiziert werden.
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4.1.5 Vertikale Migration und Bindungsform von Radiostrontium

Die Extrakte der 10 cm Schnitte der drei Bohrkerne wurden zunächst mittels ICP-MS auf die
Verteilung von stabilem Strontium (ermittelt über den Massenanteil des häufigsten stabilen Iso-
tops 88Sr, natürliche Häufigkeit: 82,58 %) untersucht. Abb 29 zeigt die Verteilung von stabilem
Strontium über die Fraktionen und neun untersuchten Proben.

Abbildung 29 – Absolute Verteilung des stabilen Sr in den sequentiellen Extrakten (Zeien &
Brümmer) der Bohrkerne.

Es zeigte sich dabei, dass stabiles Strontium in den untersuchten Böden in erster Linie in zwei
chemischen Bindungen vorkommt: mobil(/bioverfügbar) und residual. Nur ein verschwindend
kleinerer Anteil ist der an organischer Materie fixierten Fraktion gemäß Zeien & Brümmer
zuzuordnen. Bei dieser Definition ist allerdings zu beachten, dass schwach an organische Materie
gebundenes Sr bereits in den Fraktionen 1 und 2 extrahiert wird und lediglich vergleichsweise
stark gebundenes Sr in der Zeien & Brümmer Extraktion auch tatsächlich in Fraktion 4 gefunden
wird.

Ein signifikanter Anteil (fast 40 %) des Gesamtinventars an stabilem Strontium ist tatsächlich
extrem stark fixiert (Residualfraktion). Bei diesem Anteil handelt es sich vermutlich in erster
Linie um fest bei der Entstehung der Ursprungsgesteine in das Kristallgitter der Plagioklas-
Feldspate eingebautes Strontium, welches hier, homolog zum ebenfalls eingebauten Calcium,
feste Gitterplätze zum Ausgleich der Aluminium-induzierten Gitterladung besetzt. Dieser An-
teil steht insofern vermutlich auf nicht-geologischen Zeitskalen in keinem Gleichgewicht mit dem
restlichen Inventar an stabilem und radioaktivem Sr (siehe hierzu z.B. auch die Isotopengeo-
chemie 87Sr/86Sr zur Datierung von Gesteinen [145] [146]).

Die geringere Mobilität der residual gebundenen Fraktion zeigt sich auch, wenn man den
vertikalen Verlauf des stabilen Strontiums in den beiden Fraktionen vergleicht (siehe Abb. 30).

Die hohen relativen Unsicherheiten bezüglich der Gehalte an residual gebundenem Stron-
tium wurden durch einen ungünstig hohen Blindwert in dem verwendeten (analytisch reinen)
Säuregemisch verursacht. Für eine Wiederholung des Versuches wäre daher die Verwendung
einer noch höheren Qualität (subboiled) dringend zu empfehlen. Trotz der vorhandenen mess-
technischen Unsicherheiten lässt sich feststellen, dass der Massenanteil an mobilem, stabilem
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Abbildung 30 – Vertikale Migration von stabilem Strontium. Links: mobiles Strontium, Rechts:
Immobiles (residual gebundenes) Strontium. Die angegebenen Unsicherheiten entsprechend einem
Vertrauensbereich mit einem Konfidenzniveau von 95 %, gemäß DIN 32645.

Strontium mit zunehmender Tiefe deutlich stärker abnimmt, während dies für den Anteil an
residual gebundenem Strontium nur geringfügig festzustellen ist.

Da sich die untersuchten 30 cm Bodentiefe innerhalb des Pflughorizontes befinden, ist nicht
davon auszugehen, dass der erhöhte Gehalt an mobilem Strontium in den oberen Schichten
durch einen oberflächlichen Eintrag von Strontium (etwa durch Kalkung) entstanden ist. Viel-
mehr liegt hier die Vermutung nahe, dass mobiles Strontium innerhalb des Wurzelhorizonts der
hier seit dem Unfall wachsenden Gräser stetig rezycliert wird, wodurch ein Auswaschen in das
Grundwasser effektiv verhindert wird.

Die wesentliche radioökologische Fragestellung, die sich an die Untersuchung der Gehalte von
stabilem Strontium anschließt, ist, ob und inwieweit sich das Radiostrontium der etablierten
Gleichgewichtseinstellung des stabilen Strontiums nach dreißig Jahren im Boden angenähert
hat. Hierzu wurde ein Verfahren entwickelt, um 90Sr aus den Zeien & Brümmer Extrakten zu
isolieren und mittels Flüssigszintillationsspektrometrie zu quantifizieren.

Hierzu wurden die Zeien & Brümmer-Extrakte jeweils mit einer bekannten Menge 85Sr als
Wiederfindungsstandard versetzt, durch Eindampfen und vorsichtige Pyrolyse der verwendeten
Ammonium-Salze von ihrer hohen - für die anschließende Abtrennung des 90Sr störenden - Salz-
fracht befreit und 90Sr unter Verwendung des selektiven Extraktionschromatographie-Harzes
Sr-Resin der Firma Triskem abgetrennt. Für eine detailliertere Beschreibung der Probenvorbe-
reitung und des Eindampfvorgangs, siehe Masterarbeit von Mark Viebrock 2018 [147].

In Abb. 31 sind die Ergebnisse der absoluten Gehalte an 90Sr in den drei Bohrkernen für
die drei Beprobungstiefen und sieben Extraktionsschritte zusammengefasst.
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Abbildung 31 – Sr-90 in den sequentiellen Extrakten (Z u B) der Bohrkerne (absolut). Kern 1
= P1-3, Kern 2 = P4-6, Kern 3 = P7-9.

Es zeigt sich bei der Analyse des Gesamtgehaltes an 90Sr in den drei Proben zunächst ein
ähnliches Bild der Verteilung wie im Fall des 137Cs (Abb. 27). So finden sich in den Proben mit
der höchsten 137Cs Aktivität auch die höchsten 90Sr Aktivitäten. Normiert man die Gesamt-
gehalte stellt man jedoch auch Unterschiede in der vertikalen Verteilung des Gesamtinventars
fest (siehe Abb. 32).

Abbildung 32 – Vergleich der relativen Verteilung der Aktivitätskonzentrationen von 137Cs und
90Sr in den untersuchten Bohrkernen, jeweils normiert auf die Aktivitätskonzentration der oberen
10 cm.

Diese Erkenntnis steht im Einklang mit der Literatur, da die stärkere Mobilität des Stron-
tiums in der Umwelt zu verstärkter Migration führen sollte. Die Inhomogenität der Akti-
vitätsverteilung auf dem Testfeld ist jedoch auch im Fall des Strontiums dreißig Jahre nach
dem Unfall noch immer recht hoch und die Verteilung der Aktivität über das Testfeld von einer
Gleichgewichtssituation weit entfernt.

Aus der relativen Verteilung der Strontiumaktivität auf die verschiedenen Fraktionen (siehe
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Abb. 33) lassen sich belastbarere Schlüsse zur tatsächlichen chemischen Bindung ziehen, zumal
hier kein Mechanismus zur starken Fixierung des Sr an die Bodenphase (analog zu den FES für
das Cs) bekannt ist.

Abbildung 33 – Sr-90 in den sequentiellen Extrakten (Z u B) der Bohrkerne (relativ)

Es wurden 68% (±10%) des 90Sr in der mobilen Phase und weitere 7% (±0, 9%) in der
leicht nachlieferbaren Fraktion gefunden. Damit wurden 75% (±11%) des 90Sr als zum Zeit-
punkt der Probenahme als bioverfügbar identifiziert. Das Aktivitätsverhältnis von Fraktion 1
(mobil) und Fraktion 2 (nachlieferbar) war dabei in allen Proben relativ konstant, was für ein
eingestelltes Gleichgewicht zwischen diesen Phasen spricht. Eine solche - auf ein eingestelltes
chemisches Gleichgewicht mit der mobilen Phase hindeutendes - starke Korrelation konnte auch
für die Fraktionen 3-6 festgestellt werden (siehe Abb. 34), wobei die Stärke der Korrelation mit
zunehmender Extraktionsstärke der Extraktion abnimmt.

Die Fraktionen 3-6 sind für das 90Sr -Gesamtinventar im vorliegenden Boden zunächst von
untergeordneter Bedeutung. In drei der Proben (P1, P6 und P9) wurde in Fraktion 6 zwar ein
vergleichsweise hoher Anteil (5−20%) des Inventars gefunden, die Proben P6 und P9 stammen
jedoch aus den unteren 20-30 cm wo aufgrund der geringen noch gefundenen Aktivität die
Gehalte in einigen Fraktionen unterhalb der Nachweisgrenze lagen, was die ohnehin unsicheren
Ergebnisse in der relativen Darstellung zusätzlich verzerrt. Im Fall von P1 handelt es sich um
einen belastbar signifikanten Anteil an 90Sr in Fraktion 6, allerdings lässt sich auch im Fall
des 90Sr aufgrund der erhöhten Extraktionskraft dieser Fraktionen wiederum nicht ganz sicher
differenzieren, ob es sich wirklich um eisen-gebundenes Inventar handelt, oder ob dieses aus
einem bereits stark verwitterten Brennstoffpartikel stammt.

Insbesondere in der tiefsten untersuchten Schicht (20 - 30 cm) ließ sich in zwei von drei
Bohrkernen ein im Vergleich zu den höheren Schichten deutlich erhöhter Anteil an organisch
gebundenem Radiostrontium wiederfinden. Aufgrund der geringen gemessenen Aktivitäten in
dieser Tiefe und den daraus resultierenden hohen relativen Unsicherheiten ist die Belastbarkeit
dieser Ergebnisse zwar begrenzt, sie könnten jedoch ein Indiz dafür sein, dass ein Teil des
vertikalen Transportes über stark organisch gebundene Strontiumspezies erfolgt (siehe hierzu
auch [51]).

Insgesamt 13% (±11%) des 90Sr wurden in der residual gebundenen Fraktion gefunden.
90Sr lässt sich in allen drei untersuchten Tiefen residual gebunden wiederfinden. Die - gemessen
an der gefundenen Heterogenität - geringe untersuchte Probenanzahl und die hohe Schwan-
kungsbreite der Gehalte erlaubt hier zwar keine belastbare quantitative Aussage zur Tiefenver-
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Abbildung 34 – Korrelation zwischen mobilem 90Sr und den Inventaren der stärker gebundenen
Fraktionen 2-7

teilung, aber die Tatsache, dass überhaupt in 20-30 cm Tiefe residual gebundenes 90Sr vorhanden
ist, ist zunächst etwas überraschend und könnte für eine Störung der Bodenschichtung durch
natürliche (Bioturbation, preferential flow) oder anthropogene Einflussnahme im Nachgang der
Reaktorhavarie sprechen.

Im Fall des residual gebundenen Inventars gibt es nur eine sehr schwache Korrelation zu den
Gehalten in den Fraktionen 1-6, die Gehalte in dieser Fraktion schwanken sehr stark und sind für
einen wesentlichen Anteil der Heterogenität des Gesamtinventars verantwortlich. Es ist daher
anzunehmen, dass sich zwischen diesem und den weiteren Inventaren noch kein Gleichgewicht
eingestellt hat, was - zusammen mit der im Vergleich zu allen weiteren Fraktionen höheren
Heterogenität - den Schluss nahelegt, dass es sich hierbei vorwiegend um noch immer partikulär
gebundenes Inventar handeln könnte.

Der Vergleich von stabilem Sr und 90Sr gelingt auf Grund der Datenlage nur für einen kleinen
Teil der untersuchten Fraktionen und Tiefen ist aber dennoch interessant. Abbildung 35 zeigt
die Korrelation zwischen diesen für die beiden wichtigsten Inventare - mobil und residual.

Es zeigt sich ein hohes Maß an Korrelation ausschließlich für das mobile Strontiuminventar
in den obersten 10 cm, wobei die Assagekraft für die tieferen Bodenschichten, aufgrund der
sehr geringen Mengen 90Sr und der hohen Unsicherheiten bezüglich stabilem Sr sehr begrenzt
sind. Es zeigt sich insbesondere aber auch, dass die Gehalte an residual gebundenem Sr völlig
unkorreliert sind, was die Vermutung erhärtet, dass es sich hierbei um Bindungen an zwei
unterschiedliche Bodenkompartimente handelt, die in diesem Extraktionsschritt ko-extrahiert
werden.

Die getätigten Untersuchungen zur Bindung von Radiostrontium, aber auch die enormen
Heterogenitäten der 137Cs -Aktivitätskonzentrationen im Boden des Testfeldes legen die Ver-
mutung nahe, dass - anders als zu Beginn der Arbeiten angenommen - ein signifikanter Anteil
des Radionuklidinventars noch immer partikulär gebunden im Boden vorliegt. Die folgenden
Arbeiten beschäftigen sich daher mit der gezielten Suche nach Reaktorpartikeln in Bodenproben
des Testfeldes.
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Abbildung 35 – Korrelation zwischen 90Sr und stabilem Strontium in den untersuchten Tiefen
und Fraktionen

4.2 Ausmaß von noch immer partikulär gebundenem Radionuklidin-
ventar

4.2.1 Isolierung von Reaktorpartikeln aus der Bodenmatrix

Um zu überprüfen, ob die gefundenen Inhomogenitäten und residual gebundenen Aktivitätsanteile
auf ein teilweise partikulär gebundenes Nuklidinventar zurückzuführen sind, wurde ein Verfah-
ren entwickelt, um Reaktorpartikel aus der Bodenmatrix zu isolieren. Aufgrund der geringen
Größe typischer Brennstoffpartikel im Mikrometerbereich kommt hierfür letztlich nur die Iden-
tifizierung unter einem Rasterelektronenmikroskop (REM) in Frage.

Das direkte Finden von Reaktorpartikeln im REM aus zufällig ausgewählten Bodenproben
ist dabei jedoch mit sehr hohem Aufwand verbunden, da die Suche nach Reaktorpartikeln aus
einer vergleichsweise großen Menge Bodenpartikeln der sprichwörtlichen Suche nach der Nadel
im Heuhaufen gleicht. Es bedarf daher einer Methode zur Aufkonzentrierung der Reaktorpar-
tikel im Vergleich zur

”
tauben“ Bodenmatrix.

Hierfür wurden aus den umfangreichen gammaspektrometrischen Messungen zur Trans-
ferfaktorbestimmung (siehe Experimenteller Teil II) und Bohrkernmessungen jene Bodenpro-
ben mit signifikant erhöhter 137Cs -Aktivitätskonzentration vorausgewählt, da hier eine lokale
Erhöhung der Aktivität durch Partikel als wahrscheinlich angesehen wurde. Aus insgesamt
etwa 140 gammaspektrometrisch untersuchten Einzelproben des Oberbodens (aus ca. 0-5 cm
Tiefe; jeweils 20-50g Trockenmasse pro Probe) wurden die fünfzehn Proben mit der höchsten
Aktivitätskonzentration zur näheren Untersuchung vorausgewählt.

Drei der Partikel (Kop 04 Dionysos, Kop 04a Kastor und Kop 05 Eris) wurden abweichend
in Bodenproben gefunden, die in einer Exkursion im Mai 2018 gezielt genommen wurden um
diese im Labor nach Partikeln zu durchsuchen. Hierfür wurde der Boden des Testfeldes für
einige Minuten mit einem Geiger-Müller Zählrohr nach HotSpots abgesucht. Dies gestaltete
sich jedoch aufgrund des hohen Untergrundes sehr schwierig.

Zwar konnten immer wieder kleinere Stellen mit erhöhter Aktivität identifiziert werden, bei
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Abbildung 36 – Schema der durchgeführten Aufkonzentrierung der Reaktorpartikel mittels Flo-
tation

dem Versuch, die Erde mit dem Hot spot darin dann aufzunehmen, ließ sich in der genommenen
Probe häufig keine erhöhte Aktivität mehr feststellen. Aufgrund der sehr begrenzten Aufent-
haltszeit auf dem Testfeld und der als gering erachteten Erfolgschancen der Methode, wurde hier
nur für etwa eine halbe Stunde lang gesucht und ca 20g Boden genommen. Bei der händischen
Durchsuchung der Proben im Labor wurden keine größeren Hot Spots mehr identifiziert.

Aufgund der physikalischen Eigenschaften der Reaktorpartikel bieten sich zum weiteren
Aufkonzentrieren zwei grundlegend verschiedene Methoden an, die an den vorausgewählten
Bodenproben des Testfeldes durchgeführt wurden und daher im folgenden kurz beschrieben
sind. Für eine Übersicht der grundsätzlich bei der Partikelanalyse zum Einsatz gebrachten
Analysemethoden, sei auf [121] verwiesen.

Beim Verfahren der Flotation wird die im Vergleich zur Bodenmatrix deutlich erhöhte spe-
zifische Dichte der Uranoxidpartikel (δUO2

= 10,97 g/cm3[148]) ausgenutzt, um diese abzutren-
nen. Dazu wird eine kleine Bodenmenge mit einem ausreichend großen Volumen einer Flüssigkeit
mit einer höheren spezifischen Dichte als Siliziumdioxid (δSiO2

=> 2, 17− 2, 20g/cm3[148]) ver-
mengt, wobei der Großteil des Bodens aufschwimmt und die Reaktorpartikel, gemeinsam mit
weiteren schweren Umweltpartikeln (besipielsweise Blei und diverse Seltenerd-Oxide), zu Boden
sinken.

Als Flüssigkeit wurde hier in der Vergangenheit häufig auf Bromoform [149–151] zurückgegriffen
(Dichte = 2,89 g/cm3[148]), was jedoch aufgrund seiner hohen Toxizität zusätzliche Nachteile
im Umgang mit sich bringt. Stattdessen wurde im Rahmen dieser Dissertation auf das fri-
sche Ansetzen von Natrium-Polywolframatlösungen (Na6[H2W12O40]) zurückgegriffen, welche
Dichten um 2,8 g/cm3 (siehe Datenblatt im Anhang) aufwiesen. Das gesamte Verfahren der
Abtrennung, bis zum Erhalt der Proben für die Untersuchung im REM ist in Abbildung 36
schematisch dargestellt.

Bei der Identifikation und Isolierung von Hot Spots wird mittels radiometrischen
Methoden nach lokal erhöhter Aktivität innerhalb der Bodenproben gesucht. Hierbei ist es ins-
besondere die beta-Strahlung und in geringerem Maße die gamma-Strahlung die sich prinzipiell
für die radiometrische Detektion von außen eignet, was das Verfahren auf solche Partikel be-
grenzt, die (noch) einen erheblichen Anteil an Spaltprodukten und/oder Aktivierungsprodukten
enthalten.

Hierfür wurde neben Kontaminationsmonitoren und Geiger Müller Zählrohren mit einem
großen Messfenster (5 cm), insbesondere im letzten Schritt ein Zählrohr mit besonders kleinem
Messfenster (1,5 cm) eingesetzt, welches es ermöglichte mit entsprechend hohen Messzeiten
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Abbildung 37 – Partikelsuche mit dem kleinen GMZ-Zählrohr

zuvor eingegrenzte Hot spots sehr genau zu lokalisieren. Das Schema der Abtrennung ist bei-
spielhaft für einen der gefundenen Partikel in Abbildung 37 dargestellt.

Beide Methoden zur Partikelsuche haben Vor- und Nachteile. So ist das radiometrische Ab-
suchen äußerst aufwendig und nur bei geeigneter Vorauswahl der Proben vertretbar effizient.
Desweiteren lassen sich mit dieser Methode ausschließlich Partikel mit einer ausreichend hohen
Beta-, oder einer noch höheren Gamma-Aktivität isolieren, mit der sie sich aus dem ohnehin
erhöhten Untergrund des kontaminierten Bodens in zeitlich vertretbarem Rahmen messbar ab-
heben. Umso kleiner, und weniger aktiv ein Partikel ist, umso unwahrscheinlicher wird es, ihn
zu finden, was insofern problematisch ist, als dass nicht bekannt ist, wieviel des Radionuklidin-
ventars in solchen extrem kleinen Partikeln gebunden ist. Auch kann keine gesichterte Aussage
darüber getroffen werden, wieviele der in einem untersuchten Bodenvolumen vorhandenen Re-
aktorpartikel man am Ende tatsächlich gefunden hat.

Die Verwendung von Natriumpolywolframat-Lösungen hat sich als gut geeignet erwiesen, um
das zu untersuchende Bodenvolumen drastisch (um ca. 95 %) zu reduzieren. Des Weiteren lassen
sich mit Hilfe der Flotation Uranoxid-Partikel unabhängig von ihrer Aktivität aufkonzentrieren
und für das Durchsuchen im REM vorbereiten. Der große Nachteil liegt hier jedoch darin, dass
die verbleibende schwere Fraktion noch immer sehr viele nicht-nukleare Partikel enthält, die
zudem im Rückstreukontrast des Raster-Elektronenmikroskops nur schwer von den gesuchten
Uranoxidpartikeln zu unterscheiden sind. Während dieses Verfahren im Fall von stärker mit
Reaktorpartikeln belasteten Böden sehr erfolgreich eingesetzt und weiterentwickelt wurde - siehe
hierzu die Dissertationsschrift von Martin Weiss[127] - konnte auf dem Boden des BioVeStRa-
Testfeldes auf diese Weise kein Partikel identifiziert werden. Alle im folgenden beschriebenen
Reaktorpartikel wurden daher ausschließlich mittels radiometrischer Isolierung gefunden.

Im Anschluss an die Aufbringung der verbleibenden Bodenmenge auf die REM stubs wur-
den diese im Rückstreukontrast-Modus des Rasterelektronenmikroskops händisch nach auffällig
hellen (= dichten) Partikeln durchsucht. In Abbildung 38 ist beispielhaft ein Bild vom Auffinden
eines Reaktorpartikels (Kop 08, Herakles) auf dem REM-stub dargestellt.

Hier zeigte sich der große Vorteil der Methode der Hot-spot-Isolierung: Da auf den Proben-
trägern im Idealfall nur sehr wenige weitere Partikel (aus Staub und verbleibender Restmenge
Boden) zu finden waren, war das Durchsuchen der Probenhalter mit vergleichsweise wenig Auf-
wand verbunden. Das händische Durchsuchen eines stubs (ca. 1cm2 Monolage) im REM dauerte
in diesem Fall nur etwa eine Stunde und war meistens erfolgreich, wenn zuvor das Vorhanden-
sein einer erhöhten Aktivität auf dem Probenhalter gezeigt werden konnte. Die durch Flotation
abgetrennte schwere Fraktion von etwa 5 g Boden musste hingegen auf 4-6 REM-stubs aufge-
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Abbildung 38 – Auffinden eines Reaktorpartikels (Kop 08, Herakles) im Rückstreukontrast des
Elektronenmikroskops. Im Vordergund (hell) die Nadel des Mikromanipulators aus Wolfram, mit-
tig, rechts daneben das Signal des Partikels. Dieses ist bei geeigneter Kontrasteinstellung deutlich
von den weiteren Partikeln der Bodenprobe (schwach grau) zu unterscheiden.

teilt werden, wobei das Durchsuchen jedes Einzelnen deutlich zeitaufwändiger war und im Fall
der Böden des Kopachi-Feldes nie zum gewünschten Erfolg führte.
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4.2.2 Analyse der gefundenen Reaktorpartikel

Im Anschluss an die Identifizierung von möglichen Reaktorpartikeln im Rückstreukontrast wur-
de mittels Messung des charakteristischen Röntgenspektrums (EDX) die atomare Zusammen-
setzung bestimmt. Zeigte sich hier ein Uransignal, schlossen sich weitere Untersuchungen mit
dem Elektronenmikroskop an, und die Partikel wurden in der Folge mittels Mikromanipulator
an die Spitze einer sehr dünnen Wolframnadel geklebt und extrahiert17. Im Anschluss an die
Extraktion wurden die Partikel gammaspektrometrisch vermessen.

Es wurden insgesamt zwölf Partikel isoliert und unter dem Rasterelektronenmikroskop ana-
lysiert. Bei acht dieser Partikel gelang zudem die Extraktion mittels Mikromanipulator, so
dass hier auch gammaspektrometrische Ergebnisse vorliegen. Die Ergebnisse der Messung aller
gefundenen Partikel sind in Tabelle 18 zusammengefasst.

Tabelle 18 – Überblick über die gefundenen Reaktorpartikel. Die angegebenen Aktivitäten be-
ziehen sich auf den Messtag (04.03.19-11.02.20) und sind hier nicht auf ein gemeinsames Referenz-
datum berechnet, da eine korrekte Zerfallskorrektur des 241Am ohne genaue Kenntnis der 241Pu
Aktivität nicht möglich ist.

Partikel Typ Größe Cs-137 Am-241 Eu-154
(Kop) Nr., Name [ca. µm] [Bq] (±Bq) [Bq] (±Bq) [Bq] (±Bq)
1, Ares ZrUyOx 50x60 150 (7,9) 7,64 (0.10) 0,649 (0,05)
2, Bellerophon UO2 40x25 80,0 (0,4) 3,61 (0,04) 0,32 (0,02)
3, Chimaera UO2 15x15 - -
4, Dionysos UO2/UPO4? 30x35 < 0, 014 0,072 (0,002) 0,015 (0,004)
4b, Kastor USO4? 10x10 - -
5, Eris UO2 15x15 - -
6, Faina UO2+x 10x25 3,40 (0,02) 0,085 (0,002) < 0, 01
7, Gaia Lava? 200x150 155 (0,8) 7,89 (0,09) 0,73 (0,03)
8, Herakles UO2 20x20 23,1 (0,14) 1,43 (0,02) 0,104 (0,016)
9, Iris UO2 10x15 - -
10, Japetos ZrUyOx 40x40 221 (1,1) 0,887 (0,015) 0,100 (0,025)
11, Kronos UO2 40x40 40,6 (0,22) 2,3 (0,03) 0,197 (0,017)

Es zeigt sich, dass mit der Methode der Hot-spot-Suche Partikel bis zu einer minimalen
Aktivität von etwa 3-4 Bq 137Cs gefunden werden konnten, wobei davon auszugehen ist, dass es
sich bei Dionysos entweder um einen reinen Zufallsfund handelt, oder hier eine größere Aktivität
90Sr vorhanden war. Die kleinsten gefundenen Partikel hatten in der Rasterlektronenmikroskopie-
Aufnahme eine Fläche von etwa 10x10µm.

Die Ergebnisse der gammaspektrometrischen Untersuchungen zeigen für alle Partikel ein
relativ konstantes Aktivitätsverhältnis zwischen 241Am und 154Eu von etwa 11, 4(±1, 6) im Jahr
201918. Dies lässt sich zum Einen durch die Tatsache erklären, dass es sich in beiden Fällen
(mittelbar) um Aktivierungsprodukte handelt, zum anderen zeigt sich hier auch die chemische
Ähnlichkeit beim Verhalten in der Umwelt.

Die relative Aktivität des 137Cs ist im Vergleich zu den beiden anderen untersuchten Nu-
kliden deutlich heterogener verteilt. Hier zeigt sich zum Einen der Unterschied in der Ge-
nese: 137Cs baut sich als Spaltprodukt bereits vom Beginn der nuklearen Kettenreaktion im
Brennstoff auf und ist nicht darauf angewiesen, dass seine Vorstufen zunächst erbrütet wer-
den. Zum Anderen ist denkbar, dass insbesondere bei kleinen Partikeln Leaching eine Rolle
spielt, wo aufgrund der unterschiedlichen chemischen Eigenschaften von einer Veränderung des
Aktivitätsverhältnisses im Partikel auszugehen ist.

Zieht man den Mittelwert der Aktivitätsverhältnisse von 137Cs und 241Am aller Partikel,
mit Ausnahme von Dionysos und Japetos, heran, so ergibt sich ein durchschnittliches Verhältnis
von 22, 5(±8, 8). Der Partikel Japetos stellt hier eine klare Ausnahme dar (A(137Cs )/A(241Am )

17Die Entwicklung dieses Verfahrens fand im Rahmen der Doktorarbeit von Martin Weiss statt[127], weshalb
zu einer detaillierteren Beschreibung dieses Verfahrens auf diese verwiesen wird.

18Der Berechnung liegen der Mittelwert und die Standardabweichung der Verhältnisse jener Partikel mit
Messwerten oberhalb der NWG für beide Nuklide, mit Ausnahme von Dionysos zu Grunde.
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= 249). Eine Diskussion dieses Befundes findet sich in dem direkt anschließenden Paragraphen
zu Uran-Zirkon-Mischoxidpartikeln auf Seite 66.

Die gammaspektrometrischen Ergebnisse von Dionysos sind in vielerlei Hinsicht eine Aus-
nahme. So findet sich hier ein deutlich niedrigeres Verhältnis von 241Am zu 154Eu und keinerlei
137Cs . Auch ist die Gesamtaktivität verglichen mit seiner Größe sehr gering. Eine Hypothese
zur Erklärung dieses Unterschiedes findet sich bei der detaillierten Darstellung dieses Partikels
auf Seite 71.

In den folgenden drei Abschnitten sind die interessantesten Partikel im Detail beschrieben.
Im Falle der häufigsten gefundenen Klasse der UO2-Partikel wird hier jedoch nur eine Auswahl
detailliert diskutiert. Da sich die wesentlichen Befunde der weiteren UO2-Partikel gleichen,
finden sich Abbildungen zu diesen im Anhang.
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Uran-Zirkonium Mischoxidpartikel Anhand der beiden EDX-Spektren (siehe Abb. 39)
von Kop 01 (Ares) ist gut zu erkennen, dass es sich hier um einen Partikel aus zwei ver-
schmolzenen Phasen von Uran-Zirkon-Mischoxid (EDX 01) und nicht-zirkonhaltigem Uranoxid
(EDX 02) handelt. Dieser Unterschied in den Phasen wird auch in der Morphologie des Partikels,
sowohl im Rückstreukontrast, als auch im Sekundärelektronenkontrast sehr deutlich. Während
sich das EDX 01 in einem Bereich mit einer sehr glatten und kompakten Oberfläche befindet,
ist der Bereich um EDX 02 deutlich von Poren im sub-Mikron Bereich übersät. Aufgrund des
ansonsten wenig amorphen Charakters dieses porösen Bereiches ist diese Phase am ehesten der
nicht-höher oxidierten Klasse (UO2) an Brennstoffpartikeln zuzuordnen. Das gemeinsame Auf-
treten dieser beiden Phasen passt auch zu den Annahmen bezüglich des Quellterms, die von
einer gemeinsamen Emission beider Phasen im unmittelbaren Anschluss an den Reaktorunfall
ausgehen.

id Kop 01 (Ares)
Typ ZrUyOx/ UO2

Größe 50x60µm

A(137Cs ) 150± 7, 9Bq
A(241Am ) 7, 64± 0, 10Bq
A(154Eu ) 0, 649± 0, 05Bq

Abbildung 39 – Kop 01, Ares. Daten oben links. Bilder vom Rückstreu- (oben rechts) und
Sekundärelektronenkontrast (unten links) sowie EDX-Spektrum (unten rechts) aus den beiden im
SE-Kontrast markierten Bereichen. Der Offset der Darstellung von EDX01 beträgt: ∆Y = 0, 2
und ∆X = 400eV

Um den Zusammenhang zwischen Morphologie und Zirkoniumgehalt zu bestätigen wurden,
von Ares zusätzlich zwei EDX-mappings angefertigt, siehe Abbildung 40. Hier zeigt sich sehr
deutlich, dass der Übergang von poröser zu glatter Oberflächenmorphologie dem Übergang von
zirkoniumhaltigem - zu nicht-zirkoniumhaltigem Partikel entspricht.
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Abbildung 40 – EDX-Mapping der Elemente Uran und Zr auf Kop 01 Ares. Während das Uran-
signal aus allen Bereichen des Partikels stammt, korreliert der Zirkoniumgehalt mit den morpholo-
gisch glatten Bereichen des Rückstreubildes. In den mappings vom Zentralbereich ist der Übergang
von der Zirkonium- in die

”
nicht-Zirkoniumphase“ deutlich zu erkennen, allerdings kommt auch

aus dieser Phase noch ein schwaches, homogen verteiltes Zr-Signal.

Aufgrund der teilweisen Legierung mit Zirkonium ist davon auszugehen, dass der Parti-
kel zumindest teilweise aus einem Reaktorbereich nahe der aus Zirkalloy bestehenden Hüllrohre
stammt und zum Zeitpunkt der Explosion teilweise mit diesem verschmolzen wurde. Bemerkens-
wert ist der Partikel insbesondere deshalb, weil man an ihm sehr anschaulich den Unterschied
in der umweltchemischen Stabilität von UO2 und zirkoniumhaltigen Partikeln verdeutlichen
kann, wenn man davon ausgeht, dass beide Phasen in den letzten dreißig Jahren gemeinsam
den selben Umweltbedingungen ausgesetzt waren.

Während die UO2-Phase von kleinen Poren durchsetzt ist, ist die Oberfläche der zirko-
niumhaltigen Phase völlig intakt und wirkt optisch in keiner Weise beeinträchtigt. Es lässt
sich hierbei nicht mit Sicherheit sagen, ob die Poren der UO2-Phase durch chemische Um-
welteinfüsse entstanden sind, oder sich bereits im Reaktorbetrieb und der anschließenden Leis-
tungsexkursion vornehmlich an den Grenzen nicht ideal gesinterter Körner gebildet haben.
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Schaut man sich den Rand zum Zentralbereich, sowie zum unteren linken Bereich der UO2-
Phase im Rückstreukontrast und insbesondere im Sekundärelektronenkontrast genau an, so
lässt sich optisch vermuten, dass hier ein Höhenunterschied zwischen beiden Phasen besteht.
Zwar lässt sich nicht mit Sicherheit sagen, ob dieser Unterschied nicht schon zum Zeitpunkt
der Entstehung so, oder so ähnlich vorhanden war, es scheint jedoch plausibel anzunehmen,
dass dieser Höhenunterschied mit der schnelleren Auflösung der UO2-Phase im Boden kor-
reliert. Interessant wäre es daher für zukünftige Untersuchungen, den Partikel schrittweise
stärkeren Säurebedingungen auszusetzen, um parallel die Auswirkungen auf Zirkonium- und
nicht-Zirkoniumphase zu beobachten.

Ebenfalls als Partikel der Zirkonium-Uran Mischoxidklasse wurde Kop 10 Japetos (siehe
Abb. 41) klassifiziert, da sich hier im EDX ein klares Zirkoniumsignal zeigte. Dieses war relativ
zum Uransignal kleiner als im Fall der Zr-U Phase von Ares, jedoch wesentlich größer als im
Fall von dessen nicht-Zirkoniumphase (vgl. Abb. 39). Der Partikel wirkt im Rückstreu- wie im
Sekundärelektronenkontrast sehr heterogen und scheint aus einer Vielzahl kleinerer sehr dichter
Bruchstücke, sowie einer oder mehrerer weniger dichter Phasen agglomeriert zu sein.

id Kop 10 (Japetos)
Typ U−Zr−O

Größe 40x40µm

A(137Cs ) 221± 1, 2Bq
A(241Am ) 0, 887± 0, 015Bq
A(154Eu ) 0, 10± 0, 025Bq

Abbildung 41 – Kop 10, Japetos. Daten oben links. Bilder vom Rückstreu- (oben rechts) und
Sekundärelektronenkontrast (unten links) sowie EDX-Spektrum (unten rechts) aus dem Zentral-
bereich des Partikels. Im Rückstreukontrast zeigen sich deutliche Einschlüsse höherer Dichte, in
einer wesentlich weniger dichten Matrix.

Betrachtet man die Verteilung von Uran und Zirkon über den Partikel (siehe Abb. 42) so
stellt man fest, dass diese weitgehend deckungsgleich sind, weshalb davon auszugehen ist, dass
die im Rückstreukontrast gefundenen Phasen hoher Dichte aus einem Uran-Zirkon Mischoxid
bestehen, wobei aufgrund des EDX-Spektrums von einer etwas geringeren Beimengung von
Zirkon im Vergleich zu Kop 01 Ares ausgegangen werden kann.

Die EDX mappings von U und Si sind weitgehend antikorreliert und es kann aufgrund des
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EDX-mappings von Si als wahrscheinlich gelten, dass die Uran-Zirkonium-Einschlüsse in eine
Silikatmatrix eingebettet sind.

Stabiles Cs korreliert andeutungsweise mit den Uran-Phasen, kaum jedoch mit der weniger
dichten, siliziumhaltigen Phase. Zwar stammt das EDX-Signal des Cs praktisch ausschließlich
von stabilem Cs und nicht von 137Cs , es scheint aufgrund der Verteilung von stabilem Cs und
der sehr wahrscheinlichen Historie der Zr-U-Einschlüsse als Reaktormaterial jedoch plausibel
anzunehmen, dass das 137Cs Signal hauptsächlich aus den eingeschlossenen Zr-U Bruchstücken
stammt.

Abbildung 42 – Kop 10, Japetos. EDX-Mapping der Elemente Uran (oben links), Zr (oben rechts)
Si (unten links) und Cs (unten rechts). Zirkon und Uransignal sind weitgehend deckungsgleich und
zum Si-Signal antikorreliert, so dass davon auszugehen ist, dass es sich bei den vorhandenen hellen
Bruchstücken im Rückstreukontrast um ZrUyOxPhasen handelt, welche in eine siliziumhaltige
Matrix eingebaut sind.

Japetos zeigte in der gammaspektrometrischen Analyse eine außergewöhnlich hohe 137Cs Ak-
tivität, sowohl bezogen auf das (geschätzte) Volumen, als auch relativ zu den Aktivitäten von
241Am und 154Eu. Möglicherweise stammt die Uran-Zirkonium-Phase aus einem Reaktorbe-
reich der erst seit vergleichsweise kurzer Zeit bestrahlt wurde, was zumindest das hohe Akti-
vitätsverhältnis zu den (mittelbaren) Aktivierungsprodukten 241Am und 154Eu erklären würde.

Aufgrund des heterogenen Erscheinungsbildes in den elektronenmikroskopischen Aufnahmen
und der vermutlich silikatischen Matrix wäre es plausibel, Japetos als sekundären Partikel zu
klassifizieren, allerdings sind aufgrund der bisher an dem Partikel durchgeführten Analysen
noch wesentliche Fragen zu seiner Genese offen - insbesondere die Frage ob die Einbettung in
die vermutete Silikatmatrix innerhalb des Reaktorgebäudes stattgefunden haben kann.

So scheint das hohe Aktivitätsverhältnis des 137Cs gegen ein - aufgrund der Morphologie
plausibles - Auskristallisieren aus der Reaktor-Lava zu sprechen: Durch die hohen Temperaturen
die zum Verflüssigen des Konstruktionsmaterial nötig sind, sollte gerade das stärker flüchtige Cs
in dem Reaktormaterial abgereichert und nicht angereichert vorliegen. Zwar ließe sich das hohe
Aktivitätsverhältnis zu 241Am und 154Eu erklären, wenn man von einer sehr kurzen Bestrah-
lungszeit des Brennstoffes ausgeht, nicht jedoch die hohe (geschätzte) Volumenkonzentration
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des 137Cs . So sollte sich in kürzer bestrahltem Reaktormaterial auch weniger volumenbezogene
137Cs Aktivität finden lassen.

Um die Genese von Japetos abschließend zu klären, wären eine Reihe weiterer Untersuchun-
gen interessant, insbesondere um Rückschlüsse auf die Herkunft der silikathaltigen Phase, aber
auch die Assoziation der hohen 137Cs Konzentration, sowie der niedrigen 241Am und 154Eu Kon-
zentrationen zu klären. Siehe hierzu Abschnitt 6.

Gut kristalline Uranoxidpartikel (UO2) Einige gefundene Partikel hatten eine relativ
intakte Morphologie, wobei mitunter noch kristallin wirkende Facetten ausgemacht werden
konnten, zeigten im EDX aber wenig bis kein Zirkonium Signal. Diese wurden der Kategorie
der nicht-oxidierten Brennstoffpartikel UO2 zugeordnet. Alle Partikel dieser Kategorie wiesen
zudem - analog der Zirkonium-freien Phase von Kop 01 (Ares) - an der Oberfläche Poren in der
Größenordnung von wenigen Mikrometern bis in den sub-Mikrometerbereich auf.

Die beiden größten Partikel dieser Kategorie Kop 02 (Bellerophon) und Kop 08 (Herakles)
werden im nächsten Kapitel für Extraktionsexperimente benutzt und sind daher im Folgenden
- stellvertretend für die gesamte Partikelkategorie - detailliert beschrieben (siehe Abbildungen
43 und 44). Daten und Bilder aller weiteren untersuchten UO2- Partikel finden sich im Anhang.

id Kop 02 (Bellerophon)
Typ UO2

Größe 40x25µm

A(137Cs ) 80, 0± 0, 4 Bq
A(241Am ) 3, 61± 0, 04 Bq
A(154Eu ) 0, 32± 0, 02 Bq

Abbildung 43 – Kop 02, Bellerophon. Daten oben links. Bilder vom Rückstreu- (oben rechts)
und Sekundärelektronenkontrast (unten links) sowie EDX-Spektrum (unten rechts) aus dem Zen-
tralbereich des Partikels. Der Partikel weist deutlich die typischen Merkmale der UO2-Kategorie
auf: Der Partikel ist mit Poren im sub-Mikormeterbereich übersät, man kann aber noch deutlich
Facetten des Kristallgitters erkennen.

Kop 02 (Bellerophon) weist eine relativ intakte Morphologie und eine im Vergleich zu den
anderen gefundenen Partikeln eher überdurchschnittliche Größe auf. In der EDX-Messung des
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Zentralbereiches zeigte sich ein relativ ungestörtes Uran (-Oxid) Spektrum mit vergleichsweise
niedrigen Signalen von Si, Al und Fe. Es kann als gesichert gelten, dass es sich bei dem gefun-
denen Intensitätsmaximum bei 2 keV tatsächlich um Zr-Signal handelt. Aufgrund des geringen
Zirkoniumanteils (Vergleiche z.B. das EDX01 von Ares Abb. 39) wurde der Partikel in dieser
Arbeit der Klasse der reinen UO2Partikeln zugeordnet. Es zeigte sich jedoch anhand dieses und
der beiden zuvor beschriebenen Partikel Kop01 und Kop10, dass der Gehalt an Zirkonium in
den Partikeln teilweise fließend ist. Im Fall von Kop02 (Bellerophon) ist es nicht auszuschlie-
ßen, dass bereits die relativ geringe Beimischung von Zr im Kristallgitter des Partikels zu einer
signifikanten Erhöhung der chemischen Stabilität führt, was ein Grund dafür sein könnte, dass
dieser Partikel noch vergleichsweise groß ist und eine relativ intakte Morphologie aufweist.

Die Ergebnisse der gammaspektrometrischen Untersuchung von Kop 02 zeigen sowohl ein
typisches Aktivitätsverhältnis von 137Cs, 241Am, und 154Eu, als auch eine eher durchschnitt-
liche Aktivität pro (geschätztem) Volumen. Dies unterstützt die Vermutung, dass es sich bei
Bellerophon um einen Partikel handelt, der relativ zu Beginn des Emissionsgeschehens emittiert
wurde und seitdem keinerlei chemische Umwandlung vollzogen hat.

Kop 08 (Herakles) weist ebenso wie Kop 02 (Bellerophon) eine relativ intakte Morphologie
auf, jedoch nicht die bei Bellerophon vorhandenen deutlichen Facetten. Auch finden sich auf
seiner Oberfläche im Vergleich zu Bellerophon kaum kleine und nur wenige größere Poren.

id Kop 08 (Herakles)
Typ UO2

Größe 20x20µm

A(137Cs ) 23, 1± 0, 14 Bq
A(241Am ) 1, 43± 0, 02 Bq
A(154Eu ) 0, 104± 0, 016 Bq

Abbildung 44 – Kop 08, Herakles

Im EDX-Spektrum zeigte sich keinerlei Zr-Signal und die gammaspektrometrisch bestimm-
ten Aktivitäten und Aktivitätsverhältnisse liegen auf einem für die UO2 Partikel typischen Ni-
veau, weshalb der Partikel dieser Fraktion zugeordnet werden kann. Er wurde für die späteren
sequentiellen Extraktionsexperimente insbesondere aufgrund der Tatsache ausgewählt, dass er
ein typischer Vertreter dieser Klasse ist und eine vergleichsweise hohe Gesamtaktivität aufweist,
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die für die Nachweisbarkeit der Radionuklide in den sequentiellen Extrakten entscheidend ist.

Schlecht kristalline Uranoxidpartikel (UO2+x) Die Unterscheidung der Uranoxidparti-
kel in höher und weniger hoch oxidierte Klassen gestaltet sich anhand der elektronenmikrosko-
pisch zugänglichen Informationen mitunter schwierig[149, 151, 152]. So reicht die Präzision der
(standardlosen) röntgenspektrometrischen Analyse kaum aus, um kleine Unterschiede in der
Sauerstoff-Stöchiometrie nachzuweisen und die morphologischen Strukturen sind mitunter flie-
ßend. In der Tat wurden auf dem Testfeld keine Partikel mit sehr deutlich amorpher Struktur
gefunden, wie sie sicher der Kategorie der höher oxidierten Partikel zuzuordnen wären. Dieser
Befund deckt sich mit Literaturquellen, die davon ausgehen, dass sich diese Partikelkategorie
in den Böden inzwischen fast vollständig aufgelöst haben sollte.

Kop 06 (Faina) wurde im Rahmen dieser Arbeit dennoch der Kategorie der höher oxidier-
ten Uranpartikel zugeordnet, da dieser Partikel deutlich stärker zerklüftet erscheint und nicht
die für die anderen UO2 Partikel typische Porenstruktur aufwies. Darüber hinaus wirkt die
Morphologie allerdings durchaus eher kristallin als amorph, und es könnte sich auch um einen
bereits stark verwitterten UO2-Partikel handeln und die Unterschiede in der Morphologie eher
durch den fortgeschrittenen Verwitterungsprozess bedingt sein, welcher zu zunehmend höher
oxidierten Uran-Sauerstoff-Stöchiometrien führt [153].

id Kop 06 (Faina)
Typ UO2+x

Größe 10x25µm

A(137Cs ) 3, 4± 0, 02 Bq
A(241Am ) 0, 085± 0, 002 Bq
A(154Eu ) < 0, 01

Abbildung 45 – Kop 06, Faina

Kop 06 (Faina) war der kleinste isolierte Partikel, der erfolgreich auf eine Nadel aufgenom-
men und gammaspktrometrisch vermessen werden konnte. Die Aktivität lag hierbei im Fall
des 154Eu unterhalb der Nachweisgrenze. Das gefundene Aktivitätsverhältnis 137Cs /241Am lag
mit 40 signifikant höher als der in Abschnitt 4.2.2 angegebene Durchschnitt von 22, 5 (±8, 8).
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Aufgrund fehlender Vergleichsproben ist es allerdings nicht möglich sicher festzustellen, ob es
sich hierbei um einen gruppenspezifischen Unterschied oder nur einen Einzelbefund handelt.

Unklassifizierte Partikel Beim Durchsuchen des vierten isolierten Hot spots wurden zwei
uranhaltige Partikel gefunden, die sehr unterschiedlich und jeweils sehr ungewöhnlich sind. Als
erster Kandidat wurde auf diesem Probenhalter der Partikel Kop 04 (Dionysos) identifiziert
(siehe Abb. 46) und zur gammaspektrometrischen Untersuchung extrahiert.

id Kop 04 (Dionysos)

Typ Übergang UO2/Ux(PO4)y?
Größe 30x35µm

A(137Cs ) < NWG(0, 014) Bq
A(241Am ) 0, 072± 0, 002 Bq
A(154Eu ) 0, 015± 0, 004 Bq

Abbildung 46 – Kop 04, Dionysos. Im Rückstreu-Kontrast (oben rechts) gibt es mehrere
gut erkennbare helle Flecken. Bei sehr genauer Betrachtung erkennt man des Weiteren kleine-
re sehr helle Flecken im sub-Mikrometerbereich und eine insgesamt uneinheitliche Dichtevertei-
lung über den Partikel verteilt. Des Weiteren zu erkennen sind zwei dunklere Flecken, die von
einer im Vergleich zum restlichen Partikel weniger dichten Phase stammen und sich auch im Se-
kundärelektronenkontrast (unten links) deutlich erkennen lassen. Der Offset der Darstellung von
EDX02 (unten rechts) beträgt: ∆Y = 0, 2 und ∆X = 400eV . Bezüglich der Zuordnung des EDX-
Signals bei 2 keV, siehe Text.

Kop 04 (Dionysos) ist aus mehreren Gründe sehr ungewöhnlich. Zum Einen konnte in der
Gammaspektrometrie trotz annähernd zehn Tagen Messzeit kein 137Cs nachgewiesen werden,
wohl aber - gemessen an seiner Größe - sehr geringe Aktivitäten von 154Eu und 241Am. Zum
Anderen zeigen sich im Rückstreukontrast mehrere hellere Flecken, während der restliche Teil
des Partikels deutlich weniger hell und zwei weitere abgrenzbare Bereiche deutlich dunkler
erscheinen. Aufgrund der Aufnahme im Rückstreukontrast ist vom Vorliegen von mindestens
drei Phasen in dem Partikel auszugehen.

Vergleicht man die EDX-Spektren des kleinen sehr hellen Bereiches (EDX 01) mit einem
Spektrum aus einem etwas zentraler gelegenen Bereich (EDX 02), so erscheint das Signal des Ur-
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ans vom hellen Fleck relativ gesehen etwas höher, aber auch aus der Mitte des Partikels kommt
charakteristisches Uran-Signal, sowie ein erhöhtes Sauerstoffsignal und ein deutlich erhöhtes
Signal bei 2 keV.

Im Rahmen des Auflösungsvermögens ist durch die EDX-Aufnahme nicht unterscheidbar,
ob es sich bei dem Signal bei 2 keV um die charakteristische Lα-Linie von Zirkonium (2,044
keV) oder die Kα-Linie des Phosphor (2,010 keV) handelt. Aufgrund der EDX-Messungen von
anderen zirkoniumhaltigen Partikeln, mit einer sehr ähnlichen Matrixzusammensetzung lässt
sich jedoch die zu erwartende Höhe des Kα-Signals des Zirkoniums bei 15,775 keV aus der
L-Linie abschätzen und umgekehrt.

Abbildung 47 – EDX-Mapping von Kop 04 (Dionysos)

Vergleicht man die relative Höhe des 2 keV Signals von EDX 02 beispielsweise mit der
Zirkoniumphase von Kop 01 Ares (Abb. 39) wird deutlich, dass es sich hierbei (größtenteils)
nicht um Zirkoniumsignal handeln kann, da sich in diesem Fall zusätzlich ein deutlich größeres
Signal bei 15,775 keV in EDX 02 zeigen müsste. Es ist daher wahrscheinlich, dass das 2 keV
Signal von Dionysos überwiegend von Phosphor stammt. Das Spektrum vom hellen Fleck (EDX
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01) zeigt ein deutlich geringeres Signal im Bereich von 2 keV und es deutet sich zudem ein Signal
bei 15,775 keV an, so dass es sich bei dem 2 keV Signal in diesem Fall um eine Überlagerung
beider Linien in einer ähnlichen Größenordnung handeln könnte. Dies lässt sich jedoch aufgrund
der EDX-Analyse nicht sicher unterscheiden.

Die Verteilung von Uran und dem mutmaßlich Phosphor zuzuordnenden 2 keV-Signal wurde
durch ein EDX-mapping genauer untersucht (siehe Abb. 47).

Die Signale von Uran und Phosphor korrelieren über einen weiten Teil des Partikels, mit
Ausnahme der im Rückstreukontrast ebenfalls auffällig hellen kleinen Flecken, wo ein deutlich
erhöhtes Uran-Signal und bei genauer Betrachtung kaum Phosphor-Signal vorhanden ist. Die
dunkleren Bereiche im Rückstreukontrast stammen hauptsächlich von Silizium vergesellschaftet
mit Sauerstoff und teilweise vergesellschaftet mit Aluminium (unten rechts, K-Linie), weshalb
es sich bei diesen Phasen höchstwahrscheinlich um (Alumo-)Silikate handelt. Des Weiteren sind
kleinere Einschlüsse von Eisen (Oxid) zu erkennen (mitte rechts, K-Linie), die ebenfalls mit
einem Teil der dunkleren Bereiche im Rückstreukontrast korrelieren.

Aufgrund des vermuteten Phosphorsignals - welches gerade nicht von den hellen Fleck
stammt, ansonsten aber mit dem Signal von Uran deckungsgleich ist scheint es plausibel Anzu-
nehmen, dass es sich bei der Matrix um eine Verbindung aus Uran und Phosphor handelt, die
weniger dicht als Uranoxid (10, 97g/cm3), aber dichter als typische Silikatphasen (≈ 2, 65g/cm3)
ist.

In diesem Fall könnte es sich um einen Uranoxidpartikel handeln an dessen Oberfläche ei-
ne noch nicht vollständig abgeschlossene Phasenumwandlung zu einer Uran-Phosphat-haltigen
Phase stattgefunden hat. Ob es sich hierbei um einen direkten Phasenübergang handelt, oder
sich eine Uranphosphat-Schicht, möglicherweise auch aus natürlichem Uran auf der Oberfläche
des Uranoxidpartikels neu gebildet hat lässt sich hierbei aufgrund der bisherigen Untersuchun-
gen nicht abschließend ermitteln.

Für die Abwesenheit nachweisbarer 137Cs -Aktivität kommen prinzipiell physikalische (De-
stillation während des Reaktorunfalls) oder chemische Prozesse in Frage. Auf Basis der geäußerten
Hypothese zur Phasenumwandlung ließe sich auch dieser Befund plausibel erklären: Das ein-
wertige Kation Cäsium verlässt die Uranmatrix bei der Phasenumwandlung (Auflösung und
Neubildung) fast vollständig, während ein Teil der dreiwertigen Kationen Europium und Ame-
ricium offensichtlich in die neu gebildete Phase aufgenommen werden. Dies würde auch erklären,
warum die Aktivität von 154Eu und 241Am im Partikel zwar gammaspektrometrisch quantifizier-
bar, aber gemessen an der Größe nur sehr gering waren und deren Verhältnis zu den Befunden
in allen anderen analysierten Partikeln deutlich unterschiedlich war.

Möglicherweise handelt es sich bei Dionysos folglich um eine Zwischenstufe bei der Verwit-
terung von Reaktorpartikeln entweder im vorliegenden Boden oder aber im Reaktorgebäude.
In beiden Fällen könnte eine weitere Untersuchung dieses Partikels wertvolle Hinweise zum
Verständnis des Auflösungs- und Umwandlungsmechanismus der Reaktorpartikel liefern.
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Auf dem selben Probenträger wie Dionysos wurde ein weiterer Partikel, Kop 04b (Kastor)
entdeckt, der ebenfalls Uran enthielt siehe Abb. 48). Der Partikel hob sich im Rückstreukontrast
nur sehr wenig von den umgebenden Bodenpartikeln ab und war deutlich weniger hell, als die
hellen Flecken von Dionysos, der unter den gleichen Belichtungsbedingungen aufgenommen
wurde. Die Morphologie des Partikels wirkt relativ glatt und ebenmäßig, aufgrund der Schat-
tierung am Rand kann angenommen werden, dass es sich möglicherweise um ein relativ dünnes

”
Plättchen“ handelt.

id Kop 04b (Kastor)
Typ Ux(SO4)y?

Größe 10x10µm

Abbildung 48 – Kop 04b, Kastor

Das EDX-Spektrum von Kop 04b (Kastor) zeigt bei 2,3 keV ein Signal, das eindeutig Schwe-
fel zuzuordnen ist und in keinem weiteren der untersuchten Partikel gefunden wurde. Dies, in
Verbindung mit dem vergleichsweise geringen Rückstreukontrast, legt die Vermutung nahe, dass
es sich bei dem Partikel um eine Mischphase aus Uran und Schwefel handelt, wobei es aufgrund
der chemischen Eigenschaften beider Elemente sehr wahrscheinlich ist, dass diese Phase der
Gruppe der Uransulfate zuzuordnen ist. Über die genaue Genese dieses Partikels lässt sich nur
spekulieren. Der Partikel zerbrach beim Versuch, ihn auf eine Nadel zu kleben und konnte da-
her im Rahmen dieser Arbeit nicht weiter untersucht werden. Es wäre denkbar, die übrigen
Bruchstücke noch einmal aufzunehmen, allerdings sind diese für das Herauslösen mit dem Mi-
kromanipulator inzwischen extrem klein, so dass sie beim Versuch der Aufnahme größtenteils
im Kleber veschwinden dürften. Auch besteht hier aufgrund der Größe kaum noch Hoffnung,
zu einer Aktivitätsbestimmung von Zerfallsprodukten mittels Gammaspektrometrie zu gelan-
gen. Aufgrund der fehlgeschlagenen Aufnahme auf die Nadel konnte bisher nicht sicher gesagt
werden, ob sich in der Matrix von Kastor Reaktoruran oder natürliches Uran befindet.

Allerdings ist Kastor in seiner Morphologie den Na-S-U-O-Phasen, welche als sekundäre
Uranpartikel innerhalb des Sarkophages von Reaktorblock 4 gefunden und beschrieben wur-
den[106], nicht unähnlich, und es könnte sich hier um ein Bruchstück einer ähnlichen Phase
handeln. Ob diese im Reaktor oder im Boden des Testfeldes entstanden ist, lässt sich aufgrund
der bisherigen Ergebnisse nicht sagen.
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Der interessanteste gefundene Partikel ist Kop 07 (Gaia) (siehe Abb. 49). Bei diesem
Partikel handelt es sich um mehrere in eine Alumosilikatmatrix eingebettete Einschlüsse von
verschiedenen Uran, - Zirkon, und Uran-Zirkon-Mischphasen.

id Kop 07 (Gaia)
Typ Lava Fragment ?

Größe 200x150µm

A(137Cs ) 155, 0± 0, 8 Bq
A(241Am ) 7, 89± 0, 09 Bq
A(154Eu ) 0, 73± 0, 03 Bq

Abbildung 49 – Kop 07, Gaia

Dieser Partikel ist von besonderem Interesse, da er einer offensichtlich anderen Genese un-
terliegt als alle anderen in Kopachi gefundenen Partikel. Er ähnelt in seiner Zusammensetzung
in der Literatur beschriebenen Fragmenten von erkalteter Lava, wie sie bisher nur aus dem
Inneren des Reaktorgebäudes bekannt sind. Die Bedingungen für ihre Entstehung stellten sich
erst einige Tage nach der Reaktorexplosion etwa ab dem 02.05.1986 ein, als der sich immer
weiter aufheizende Reaktorkern begann, das umgebende Gebäudematerial zu schmelzen und
sich mit diesem gemeinsam als Lava fortzubewegen.

Anhand der bisherigen Ergebnisse ist es nicht möglich zu sagen, zu welchem Zeitpunkt genau
der Partikel auf dem Testfeld von Kopachi deponiert wurde, aber aufgrund der rapiden Ab-
nahme der Emissionen im Zuge der Liquidatorenarbeiten und der zu dieser Zeit herrschenden
Windverhältnisse scheint eine Emission zwischen dem 02.05.1986 und 06.05.1986 am wahr-
scheinlichsten. Spätestens mit Abschluss der Arbeiten am Sarkophag sollte der Austritt solcher
Partikel verhindert worden sein.

Die Existenz von Lava- Partikeln ist außerhalb des Reaktorgebäudes in der Literatur bisher
nicht beschrieben und entsprechend sind noch viele wissenschaftliche Fragestellungen offen. So
ist weder der genaue Zeitpunkt der Emission bekannt, noch wieviele dieser Partikel in den
Böden der Reaktorumgebung vorkommen und welches Nuklidinventar sie bergen. Auch stehen
entsprechend noch keine Informationen zu Ihrer Auflösung in Böden zur Verfügung.

Aufgrund der Ergebnisse der Gammaspektrometrie von Gaia lässt sich sagen, dass für diesen
Partikel - im Vergleich zu den weiteren auf dem Testfeld gefundenen Partikeln - durchschnittliche
Aktivitätsverhältnisse von 137Cs, 241Am und 154Eu gefunden wurden. Zwar handelt es sich
bei den Brennstoffphasen des Partikels um ein heterogenes Gemisch und die Gamma-Analyse
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liefert hier ein gemitteltes Signal über alle Phasen, es scheint aber aufgrund der Ergebnisse sehr
wahrscheinlich, dass keine einzige dieser Phasen seit der Explosion eine wesentliche chemische
Umwandlung vollzogen hat.

Abbildung 50 – EDX-Mapping von Gaia. Deutlich zu erkennen ist das Vorhandensein einer
Partikelmatrix aus Silizium (oben links), Aluminium (oben rechts) und Calcium (Mitte links).
Darin eingeschlossen befinden sich kleinere Fragmente aus Uran (unten links), teilweise korreliert
mit Zirkonium (unten rechts). Auch kleinere Einschlüsse von Eisen (Mitte rechts) sind zu erkennen.

Die (mutmaßliche) Alumosilikatmatrix - und mit ihr die eingebetteten Reaktorpartikel -
wirken im Sekundärelektronenkontrast, wie im Rückstreukontrast über dreißig Jahre nach dem
Unfall noch völlig intakt und zeigen keinerlei Auflösungserscheinungen. Gaia ist von allen ge-
fundenen Partikeln der mit Abstand größte, was ebenfalls für eine hohe Persistenz gegenüber
Witterungseinflüssen spricht.
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4.3 Sequentielle Extraktion von einzelnen Reaktorpartikeln nach ei-
nem modifizierten Zeien und Brümmer-Schema

Das Extraktionsschema nach Zeien und Brümmer wurde sehr allgemein für die Extraktion von
Schwermetallen in einer großen Bandbreite an Böden konzipiert. In den vorangegangenen Ex-
perimenten konnte gezeigt werden, dass sich sowohl das Inventar an Radiocäsium, als auch das
Radiostrontium in nur einem Teil der untersuchten Bodenphasen wiederfindet. Dies sind die
bioverfügbare Fraktion (Fraktionen 1 u. 2), sowie die Residualfraktion (Fraktion 7), sowie im
Fall des Radiocäsiums zu einem geringen Prozentsatz die Fraktion 6, welche - aus klassischer
bodenkundlicher Sicht - mit der Bindung an kristalline Fe-Oxide assoziiert wird. Sequentielle
Extraktionen geben jedoch allenfalls Hinweise darauf, in welcher chemischen Form, bzw gebun-
den an welche Phasen die Analyten im Boden vorliegen.

Im Fall der Radioanalytik makroskopischer Mengen Boden aus der Umgebung von Kopachi
wird diese Interpretierbarkeit zusätzlich durch die zu erwartende Auflösung der noch teilweise
intakten Brennstoffpartikel[120, 154] und der folgenden Freisetzung von weiteren Spaltproduk-
ten erschwert. Insbesondere für das Radiocäsium lassen sich Daten aus der Zeien und Brümmer
Extraktion kaum mit dem Anteil an noch immer partikulär gebundenem Inventar korrelieren,
was vor allem daran liegt, dass die Bindung von Cäsium an - ubiquitär im Boden vorhandenen
- Tonpartikeln selbst so stark ist, dass hier erst von einer überwiegenden Extraktion im letzten
Extraktionsschritt (Residualfraktion) ausgegangen werden kann, bei der ebenfalls die Auflösung
der Uranpartikel erwartet wird. Im Anschluss an die vorangegangenen Experimente sollte un-
tersucht werden in welchen Extraktionsschritten 90Sr aus Reaktorpartikeln gelöst wird, um die
Ergebnisse der Extraktionen der Kopachi-Böden in Hinblick auf den noch immer partikulär
gebundenen Anteil an Radionukliden besser interpretieren zu können.

Das hierfür verwendete Extraktionsschema (siehe Tabelle 19) entspricht in den ersten drei
Stufen, den Stufen 1,2 und 7 des Extraktionsschema nach Zeien und Brümmer, in welchen in
den vorhergehenden Untersuchungen der Tschernobyl-Böden praktisch das gesamte Sr-Inventar
gefunden wurde. Als vierte Fraktion wurde zusätzlich ein Flussäureaufschluss durchgeführt, um
sicherzustellen, dass die Uranoxidpartikel vollständig aufgelöst wurden.

Tabelle 19 – Extraktionssequenz zur Bestimmung der Bindungsstärke von Radiostrontium in
partikulär kontaminierten Böden. Die Summe der beiden ersten Fraktionen entspricht der ”bio-
verfügbaren”Fraktion. Fraktion 3 und 4 potentiell der partikulär gebundenen Fraktion

Fraktion Bindungsform Extraktionsmittel
1 mobil 1 MNH4NO3

2 leicht nachlieferbar 1 MNH4OAc
3 ”Residual” Konz. HClO4, Konz HNO3, rauchend
4 Bodenskelett HF

Aus den bereits im vorangegangenen Kapitel vorgestellten Partikeln vom Testfeld wurden die
Partikel Kop2 (Bellerophon) und Kop8 (Herakles) als typische Vertreter der Uran-Oxid Partikel
ausgewählt, um zunächst für diesen, am häufigsten gefundenen Partikeltyp, die Bindungsstärke
von Sr-90, sowie der Gamma-emittierenden Radionuklide 137Cs, 241Am und 154Eu zu bestim-
men. Beide Partikel verfügten zudem über ausreichend Aktivität, (80, bzw 23,1 Bq 137Cs), um
mit hoher Wahrscheinlichkeit auch über ein nachweisbares Level an Sr-90 zu verfügen.

Die Abb. 51 zeigt den Zustand der Partikel im Anschluss an die Gamma-Messungen und
unmittelbar vor der Auflösung.

Beide Partikel wurden jeweils vorsichtig durch Abstreifen in ein 50 ml Zentrifugenröhrchen
aus Polypropylen überführt, in welches zuvor 1g eines als unkontaminiert geltenden Referenz-
bodens (Refesol 01) vorgelegt worden war. Der Erfolg des Abstreifens ließ sich dabei mit dem
Kontaminationsmonitor verfolgen. Die Zugabe von 1 g zusätzlichem Boden geschah, um Matrix
und Extraktionsbedingungen der Zeien und Brümmer Vorschrift, wie sie auch für die Bodenpro-
ben der vorangegangenen Untersuchungen vorlagen, möglichst exakt reproduzieren zu können.

Parallel zur Auflösung der beiden Partikel wurden zwei Kontrollproben untersucht (siehe
Abb. 52). Die erste Kontrollprobe beinhaltete 1 g Refesol 01 ohne Zugabe von Aktivität und
stellte die Blindprobe dar. Des Weiteren wurde ein vom VKTA zur Verfügung gestellter Sand-
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Abbildung 51 – Addition von Sekundär- und Rückstreuelektronenbild der beiden zur Auflösung
bestimmten Reaktorpartikel. Links: Kop2 Bellerophon. Rechts Kop8 Herakles. Hell sichtbar sind
die facetten- und porenreichen Uranoxidpartikel, sowie die Wolframnadel. Im dunkel schattierten
Bereich dazwischen befindet sich der Kleber.

boden untersucht, der durch ein Leck in einem Flüssigkeitslager des Forschungsreaktors eine
Kontamination mit 90Sr aufwies. Dieser Boden diente als Vergleich der Extrahierbarkeit von
nicht-partikulärer 90Sr -Kontamination, welche sich in einem realen Boden über Jahre etablieren
konnte (Alterung). Genauere Informationen zu den Böden und der Kontaminationshistorie des
VKTA-Bodens, siehe Material und Methoden. Ein Analysezertifikat des VKTA-Bodens findet
sich im Anhang.

Abbildung 52 – Proben für die sequentielle Extraktion nach dem modifizierten Zeien und
Brümmer Schema. Die Partikel werden jeweils mit 1 g eines unkontaminierten Bodens versetzt
und durchlaufen mit diesem gemeinsam die Analysesequenz.

Alle vier Proben wurden im Anschluss mit dem modifizierten Zeien und Brümmer Schema
extrahiert. Hierfür wurden sämtliche Mengenangaben der Originalvorschrift (die für den Einsatz
von 2 g Boden ausgelegt ist) halbiert und im Anschluss an die Extraktion der Residualfraktion
ein Aufschluss mit Flusssäure nach folgendem im Haus etablierten Schema durchgeführt:

Die verbliebene Probe wurde mit 10ml HNO3 (69 %) und 10 ml HF (48 %) und einem
85Sr Wiederfindungsstandard versetzt und unter der Heizlampe bis zur Trockene eingedampft.
Weitere 20 ml HF (48 %) wurden hinzugegeben und es wurde abermals bis zur Trockene ein-
gedampft. Der Vorgang wurde ein weiteres Mal wiederholt mit jeweils 10 ml HNO3 und 10 ml
HF und die Probe anschließend in 20 ml HNO3 aufgenommen. Nach dem Aufschluss war in den
Probegefäßen keinerlei fester Rückstand mehr zu erkennen und die Proben wurden in 20 ml
einer Lösung aus Aluminiumnitrat (c=1 mol/l) in verdünnter Salpetersäure (3M) aufgenommen
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und über Nacht rühren gelassen. Anschließend wurden die Proben über Faltenfilter filtriert und
das Filterpapier zweimal mit jeweils 2,5 ml verdünnter Salpetersäure gewaschen.

Die erhaltenen Extrakte aller vier Sequenzen wurden zunächst mit Wasser auf eine gemeinsa-
me Füllhöhe von 30 ml aufgefüllt und gammaspektrometrisch, relativ zu einem füllhöhenäquivalenten
Mulitelementstandard (siehe Herstellung eines Geometriestandards 3.3.5), in 30 ml 1 MNH4NO3-
Lösung vermessen. Die Ergebnisse der gammaspektrometrischen Analyse sind in Tabelle. 20
zusammengefasst.

Tabelle 20 – Ergebnisse der Gammamessung der Partikelextrakte nach dem modifizierten Zeien
und Brümmer Schema. Die Angaben

”
kleiner als“, beziehen sich auf die Nachweisgrenze gemäß

DIN ISO 11929.

F1 F2 F3 HNO3 + F4 Gesamt Gesamt
NH4NO3 NH4Ac HClO4 + T HF Extraktion Partikel
Bq [±] Bq [±] Bq[±] Bq[±] Bq[±] Bq[±]

Kop02 Bel.
137Cs 0, 08 < 0, 09 74 [2] < 0, 1 74 [2] 80,1 [0,6]
241Am < 0, 04 < 0, 05 3,7 [0,2] < 0, 04 3,7 [0,2] 3,61 [0,05]
154Eu < 0, 05 < 0, 06 0,3 [0,05] < 0, 04 0,3 [0,05] 0,35 [0,03]

Kop08 Her.
137Cs 1,84 [0,09] 0,05 [0,02] 20,5 [0,6] 0,03 [0,02] 22,6 [0,7] 23,2 [0,2]
241Am < 0, 05 < 0, 02 1,41 [0,05] < 0, 02 1,41 [0,05] 1,41 [0,02]
154Eu < 0, 06 < 0, 03 0,13 [0,02] < 0, 03 0,13 [0,02] 0,096 [0,002]

Die Extrakte 1-3 wurden anschließend, analog der Herstellung der 90Sr -Proben in Abschnitt
4.1.5, mit einer bekannten Aktivität 85Sr versetzt und alle Proben danach vorsichtig eingeengt
und in 8M HNO3 wieder aufgenommen. Anschließend fand eine Abtrennung des 90Sr mit Hilfe
des Austauscherharzes Sr-Resin statt. In den abgetrennten Eluaten wurde die Wiederfindung
des 85Sr gammaspektrometrisch bestimmt. Anschließend wurden die Proben mit LSC-Cocktail
Ultima ABGold im Verhältnis 3:17 gemischt und eine Einwachsperiode des 90Y von mindestens
drei Wochen abgewartet. Daraufhin wurde der 90Sr Gehalt am Quantulus mittels Kalibrierge-
radenmethode über das 90Y Signal quantifiziert (Ergebnisse, siehe Abb. 53).

Abbildung 53 – Ergebnisse der sequentiellen 90Sr Extraktion aus den beiden Partikeln und den
beiden Kontrollen.

Alle vier untersuchten Radionuklide konnten in den Extrakten quantifiziert werden, wobei
die gammaspektrometrischen Ergebnisse der ersten drei Fraktionen klar zeigen, dass die Nu-
klidverluste im ersten Schritt der Auflösung und vor der Zugabe des internen Sr-Standards
relativ gering sind. 241Am und 154Eu lagen in allen Fraktionen, außer Fraktion 3 unterhalb
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der Nachweisgrenze, während sich in Fraktion 3 für beide Partikel nahezu 100 % der zuvor im
Partikel bestimmten Aktivität wiederfand.

Ein ähnliches Bild zeigt sich für das 137Cs , wobei sich hier, insbesondere im Fall des Hera-
kles ein kleiner Teil (8 %) des 137Cs bereits in Fraktion 1, sowie ein noch wesentlich kleinerer
Teil in Fraktion 2 gelöst hat. Dies ist insbesondere interessant, wenn man es mit den Ergeb-
nissen der 90Sr Bestimmung vergleicht. Für dieses finden sich für beide Partikel über 99 % der
Aktivität erst in der Residualfraktion wieder, was die Vermutung nahelegt, dass es sich bei dem
aufgelösten Cäsium der ersten zwei Fraktionen um schwach anhaftende Aktivität - in Form von
Sorption oder einer angelagerten sekundären Phase - handelt, während die Uranoxidphase von
diesen Extraktionsmitteln in keiner Weise angegriffen wurde.

Die Ergebnisse zeigen des Weiteren deutlich, dass die beiden Uranoxidpartikel durch ab-
rauchen mit einem Gemisch aus konzentrierter Salpetersäure und Perchlorsäure vollständig
aufgelöst werden, was von großer Bedeutung für die Interpretation der Ergebnisse der sequenti-
ellen Extrationen an den Bohrkernproben ist. Hier kann man davon ausgehen, dass zumindest
sämtliche nicht-zirkonhaltigen Uranoxidpartikel aufgelöst wurden.

Besonders spannend für die Interpretation der Bohrkernexperimente ist hierbei die Vertei-
lung der 90Sr Aktivität des VKTA Bodens. Hier wurden nach jahrzehntelanger Alterung im
Boden zwar immer noch 80 % des Radiostrontiums in bioverfügbarer Form (76 % mobil, 4%
nachlieferbar) gefunden, allerdings fanden sich auch 13 % in der Residualfraktion und selbst in
der Flussäurefraktion wurden noch 6 % der Gesamtaktivität gefunden.

Der Anteil des residual gebundenen 90Sr im VKTA Boden entspricht demjenigen, der auch
in den Extraktionen der Bohrkerne aus Tschernobyl als Durchschnittswert ermittelt wurde.
Aufgrund der Heterogenität der Aktivität in den CEZ-Böden und der gefundenen 90Sr -haltigen
Partikel ist klar belegt, dass ein Teil des Inventars auf dem Kopachi-Feld noch immer partikulär
gebunden ist. Aufgrund der im VKTA-Boden gefundenen nicht-partikulär aber dennoch residual
(nach Z. u. B) gebundenem 90Sr Aktivität scheint es jedoch verfrüht, diese Aktivität zum
größten Teil mit partikulär gebundenem 90Sr zu assoziieren.

Vielmehr weisen die Ergebnisse aus der sequentiellen Extraktion des VKTA Bodens dar-
auf hin, dass der größere Teil des residual gefundenen 90Sr im Kopachi Boden tatsächlich im
Boden durch Verwitterungsprozesse gealtert sein könnte. Allerdings lassen sich die gemachten
Beobachtungen aufgrund der Unterschiede der Böden hinsichtlich Bodenparametern, Umwelt-
einflüssen und Kontaminationshistorie nur bedingt vergleichen, weshalb die Wiederholung des
Versuches mit einem sicher nicht-partikulär 90Sr belasteten Boden aus der Tschernobyl Sperr-
zone wünschenswert wäre.

4.4 Zusammenfassung der Ergebnisse zur Radionuklidmigration

Auf dem Testfeld der Sperrzone konnte eine sehr heterogene Kontamination mit 137Cs, 90Sr,
154Eu, und 241Am nachgewiesen werden, wobei die Verteilung der beiden refraktären Nuklide
154Eu und 241Am deutlich inhomogener als die des 137Cs waren, was darauf hinweist, dass der
Eintrag des 137Cs sowohl partikulären, als auch nicht-partikulären Ursprungs ist.

Die Tiefenverteilung für alle vier Nuklide war überraschend ähnlich, insbesondere zeigte sich
auf dem Testfeld im Vergleich mit 137Cs nur eine leicht erhöhte Mobilität der 90Sr - Inventars.

Über sequentielle Extraktionen nach Zeien und Brümmer wurde gezeigt, dass sich 70% des
hier erfassten 137Cs in der Residualfraktion befanden, während ca 20 % bioverfügbar (Fraktionen
1 +2) vorlagen. Weitere 10 % wurden in der mit kristallinen Eisenoxiden assozierten Fraktion
6 gefunden. Allerdings zeigte die Betrachtung der Wiederfindungsrate, dass möglicherweise
nur etwa die Hälfte des Gesamtinventars durch die gewählte Extraktion aufgeschlossen wurde,
weshalb der tatsächliche Residualanteil sehr wahrscheinlich höher angenommen werden muss.

Von 90Sr wurden 68% (±10%) in der mobilen Phase und weitere 7% (±0, 9%) in der leicht
nachlieferbaren Fraktion gefunden. Damit wurden 75% (±11%) des 90Sr als zum Zeitpunkt der
Probenahme bioverfügbar identifiziert. Die Aktivitätsinventare der Fraktionen 2-6 zeigten ho-
he Korrelationen zum Aktivitätsinventar in der mobilen Fraktion, weshalb davon ausgegangen
werden kann, dass sich zwischen den hiermit assoziierten Bodenkompartimenten weitgehend ein
Gleichgewicht eingestellt hat. Die Gleichgewichtseinstellung für das residual gebundene Inven-
tar war erkennbar weniger fortgeschritten, weshalb die Vermutung nahelag, dass es sich hier
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teilweise um noch immer partikulär gebundenes Inventar handeln könnte.
Die Suche nach Reaktorpartikeln wurde mit der Durchsuchung von etwa 140 im Rahmen

des Projektes gemessenen Bodenproben nach auffälligen hohen Messwerten begonnen. Die hier-
durch vorausgewählten Bodenproben wurden mittels Geiger-Müller Zählrohren mit geringem
Durchmesser systematisch nach Hot Spots durchsucht. Hierbei konnten insgesamt 12 Uran-
partikel vom Testfeld isoliert und im Rasterelektronenmikroskop charakterisiert werden. Des
Weiteren wurde eine Messmethode etabliert, die eine Quantifizierung der Gamma-Aktivität
von einzelnen Reaktorpartikeln erlaubt.

Hierzu wurden die Partikel, welche nach einem im Haus entwickelten Verfahren zunächst
im REM an einer Nadelspitze aus Wolfram fixiert wurden, in einem speziell hierfür angefer-
tigten Probenhalter gammaspektrometrisch vermessen. Die Quantifizierung geschah relativ zu
Punktquellenstandards welche auf dem Probenhalter in einer zu den Nadelspitzen identischen
räumliche Position fixiert wurden.

Durch die elektronenmikroskopischen und gammaspektrometrischen Ergebnisse konnten 6
der gefundenen Partikel der Klasse der UO2Partikel zugeordnet werden. An zwei dieser Partikel
wurden sequentielle Extraktionen nach einem, für die Strontiumanalytik optimierten, modifi-
zierten Zeien und Brümmer-Schema durchgeführt. Hierbei wurde praktisch das gesamte In-
ventar des 90Sr und über 90 % der 137Cs Aktivität in der Residualfraktion nach Zeien und
Brümmer wiedergefunden, während durch den anschließenden Flusssäureaufschluss keine wei-
tere Aktivität extrahiert wurde. Es kann daher als sicher gelten, dass die Zeien und Brümmer
Extraktion UO2-Partikel vollständig aufschließt und die Residualfraktion mit dem hierin ge-
bundenen Inventar korreliert. Es konnte des Weiteren gezeigt werden, dass sich nicht-partikulär
eingetragenes 90Sr Inventar in einem parallel untersuchten Sandboden zu 13 % in der Resi-
dualfraktion wiederfand, was für eine signifikante Alterung auf diesem Bodentyp spricht. Dies
erschwert die Korrelation von Residualfraktion und partikulärer Fraktion im Fall von bereits
seit Jahren kontaminierten Böden erheblich.

Ein Partikel (Kop 06, Faina) der auf dem Testfeld gefunden wurde, war am ehesten der Klas-
se der UO2+xPartikel zuzuordnen, er zeigte jedoch auch Ähnlichkeiten zu den UO2Partikeln.
Ein Partikel (Kop 01, Ares) war sehr klar der Kategorie der ZrUyOxPartikel zuzuordnen, ein
weiterer (Kop 10, Japetos) wurde aufgrund des Zirkoniumgehaltes ebenfalls dieser Kategorie zu-
geordnet, er zeigte jedoch eine ungewöhnliche Einbettung in eine Silizium-haltige-Matrix deren
Genese unbekannt ist.

Drei der gefundenen Uranpartikel konnten eindeutig keiner der drei primären Partikelklassen
zugeordnet werden. Bei Kop 04b, Kastor legen die elektronenmikroskopischen Befunde das
Vorliegen einer U-S-O-Phase nahe, wie sie in der Literatur bereits für sekundäre Phasen von
Reaktormaterial beschrieben wurden.

Bei Kop 04 Dionysos könnte es sich um ein Gemisch aus einer UO2und einer Uranphosphat-
Phase, mit aufliegenden silikatischen Partikeln handeln. Die gammaspektrometrischen Ergeb-
nisse legen nahe, dass es sich bei der Uran-Phosphat-Phase um eine aus Reaktormaterial um-
gebildete Phase halten könnte.

Kop 07, Gaia ist mit hoher Wahrscheinlichkeit ein sekundärer Partikel, der aus dem ver-
flüssigten Konstruktionsmaterial des Kernreaktors auskristallisiert ist. Die Matrix ist eindeutig
siliziumhaltig, mit einem hohen Anteil an Calcium, was auf Beton als den wahrscheinlichen
Haupturspung hinweist. Zusätzlich sind auch kleinere Einschlüsse von Eisen belegt, welche
mutmaßlich aus dem Stahl des Reaktors stammen. In der Matrix sind sowohl Uran-, als auch
Zirkon-, als auch Uran-Zirkon-Phasen eingebettet, wobei die gammaspektrometrische Analyse
Aktivitätsverhältnisse für 137Cs, 241Am, und 154Eu belegt, die mit denen von primären Re-
aktorpartikeln vergleichbar sind. Der Partikel zeigte keinerlei Anzeichen einer Auflösung und
scheint gegenüber den Witterungsbedingungen des Testfeldes sehr stabil zu sein.

Damit konnten auf dem Testfeld ein Viertel der gefundenen Partikel nicht der primären Par-
tikelfraktion nach Kashparov zugeordnet werden, wobei im Hinblick auf Genese und Transport
der Partikel noch viele Fragen offen sind. Möglicherweise handelt es sich hierbei um einen lokalen
Befund, der mit der in südlicher Richtung stattfindenen Emission in den Tagen vom 02.05.1986
- 06.05.1986 zusammenhängt. Zumindest die sekundären Phasen, die in Kop04, Dionysos und
Kop04b, Kastor gefunden wurden, könnten auch eine Folge der Verwitterungsprozesse im Test-
feld sein und folglich eher die zeitlichen Veränderungen des Reaktorinventars in den Böden der
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Sperrzone abbilden.
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5 Experimenteller Teil II Untersuchungen zum Einfluss
der Pilzarten Schizophyllum commune und Leucoagari-
cus naucinus auf die Radionuklidaufnahme in Pflanzen

Ziel des BioVeStRa Projektes war es zu untersuchen, ob sich Hinweise für einen Einfluss der
Pilzbeimpfung von Böden mit den beiden ausgewählten Pilzarten Schizophyllum commune und
Leucoagaricus naucinus auf die Radionuklidaufnahme von Pflanzen finden lassen und diese nach
Möglichkeit zu quantifizieren. Dabei lag der Fokus darauf, dass ein solcher Ansatz in einer rea-
len Kontaminationssituation außerhalb des Labors funktioniert, weshalb ein wesentlicher Teil
der Experimente auf dem bereits ausführlich beschriebenen Testfeld (siehe Abschnitt. 4.1.1)
der Sperrzone von Tschernobyl stattfand. Als Modellpflanzen wurden hierfür Kartoffeln (So-
lanum tuberosum) und Winterrogen (Secale cereale) ausgewählt. Der folgende experimentelle
Teil beschäftigt sich daher direkt (Pflanzenversuche) und indirekt (Sorptionsversuche) mit dem
Einfluss der Pilze auf die Radionuklidaufnahme von 137Cs und 85Sr.

Als wesentliches Maß für diesen Einfluss werden in diesem Abschnitt Transferfaktoren heran-
gezogen. Diese unterliegen in der Natur einer Vielzahl von äußeren Parametern, weshalb die un-
tersuchten Gruppen ein möglichst hohes Maß an Ähnlichkeit in den Bedingungen Voraussetzung
für eine Vergleichbarkeit der Transferfaktoren zwischen den Gruppen ist. Im vorhergegangenen
experimentellen Abschnitt konnte bereits gezeigt werden, dass diese Vergleichbarkeit für einen
der wichtigsten Parameter der Transferfaktorberechnung - die zur Verfügung stehende Aktivität
im Boden - aufgrund der räumlichen und chemischen Heterogenität der Aktivitätsverteilung auf
dem Testfeld mit hohen Unsicherheiten verbunden ist.

Um diese hohe Unsicherheit zu minimieren, wurden zwei verschiedene Ansätze verfolgt.
Zum Einen wurden neben den Feldexperimenten auch Experimente an Topfpflanzen im Labor
durchgeführt, wo eine wesentlich stärkere Kontrolle und Vergleichbarkeit des Aktivitätsinventars
zwischen den verschiedenen Proben sichergestellt werden konnte. Zum Anderen wurde versucht,
über die Probenahme aus dem individuellen Wurzelbereich jeder geernteten Pflanze zu einer
Minimierung der Unsicherheit des Aktivitätsinventars im Hinblick auf die räumliche Heteroge-
nität zu gelangen. Der letzte experimentelle Abschnitt beschäftigt sich zudem mit dem Versuch,
über die Bestimmung des bioverfügbaren Inventars im Wurzelbereich jeder individuellen Pflan-
zenprobe auch die chemische Heterogenität der Aktivitätsverteilung im Boden zu minimieren
um die Signifikanzschwelle der gemachten Beobachtungen zu senken.

5.1 Sorptionsgeschwindigkeit von Radiostrontium im Boden

Für die Durchführung der Topfexperimente unter Laborbedingungen sollten die drei Projektböden
Ref 04, VKTA und CEZ (siehe Material und Methoden) künstlich mit 85Sr kontaminiert werden,
um die Aufnahme von Radiostrontium in die Pflanzen anschließend gammaspektrometrisch be-
stimmen zu können. Hierzu musste vor Beginn des Pflanzenwachstums sichergestellt sein, dass
sich das hinzugegebene Radiostrontium in einem Gleichgewicht mit der Bodenmatrix befand,
damit die Bestimmung der Radionuklidaufnahme vergleichbar und reproduzierbar erfolgte. Des
Weiteren sollte der Einfluss der Gamma-Sterilisierung auf die Böden untersucht werden, um zu
entscheiden ob eine solche Behandlung vor der Pilzbeimpfung sinnvoll ist, oder durch Störung
der Boden-(Bio-)Chemie eher stört.

Hierzu wurden die drei Projektböden, sowie eine sterilisierte Charge des Refesol 04A (Ref 04)
zunächst in einem Vorversuch mit einer Lösung aus 85Sr versetzt und auf einem Überkopfschüttler
geschüttelt. Im Abstand einiger Tage wurden von den insgesamt 18 Proben jedes Bodens jeweils
drei entnommen und der Nuklidgehalt in der überstehenden Lösung gemessen, siehe Abb. 54.
Aus den gemessenen Aktivitäten in der Lösung Av wurde dann der Kd Wert zum Zeitpunkt
der Probenahme gemäß Gleichung 19 bestimmt:

Kd =
Am

Av
=
Agesamt −Av

Av
(19)

Der Verlauf der Kd-Wert Einstellung ist in Abb. 56 dargestellt.
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Abbildung 54 – Schema der Versuche zur Bestimmung der Sorptionskinetik von 85Sr .

Abbildung 55 – Proben zur Bestimmung der Sorption von 85Sr an den Projektböden. Links:
Proben auf dem Überkopfschüttler. Rechts: Fertige Messpräparate für die Gamma-Spektrometrie

Die Einstellung eines Sorptionsgleichgewichtes war auf allen drei unsterilisierten Böden nach
etwa 7 Tagen erreicht. Im Fall des sterilisierten Bodens ließ sich ein leichter Anstieg über die ge-
samte Dauer des Experimentes feststellen. Im sterilisierten Ref 04 lag der erreichte Kd-Wert bis
zum Abschluss des Experimentes zudem deutlich niedriger als im unsterilisierten Refesol 4. Hier
kann folglich von einem deutlichen Einfluss der Gamma-Sterilisierung auf die Sorptionseigen-
schaften des Bodens gesprochen werden, was wiederum auf einen relativ starken Zusammenhang
zwischen Sr-Aufnahme im Boden und Mikrobiologie hindeuten könnte.

Unterschiede der drei unbehandelten Böden zeigten sich lediglich in der Höhe des erreichten
Gleichgewichts-Kd, was zu erwarten war, da sich die drei Böden hinsichtlich der Anzahl und Art
der vorhandenen Austauscherplätze unterscheiden. In Abbildung 57 ist die in den bodenkundli-
chen Untersuchungen ermittelte Kationenaustauschkapazität (KAK) der drei Böden gegen den
ermittelten Kd-Wert aufgetragen.

Es zeigt sich ein linearer Zusammenhang zwischen Kationenaustauschkapazität und Kd.
Dieser Befund entspricht auch den Erwartungen. So schlagen Gil-Garcia und andere [66] zur
Abschätzung von Sr-Kd-Werten beliebiger Böden eine sehr vereinfachende Abschätzung in
Abhängigkeit von Kationenaustauschkapazität, sowie Magnesium- und Calcium-Konzentration
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Abbildung 56 – Entwicklung des 85Sr -Kd innerhalb von 28 Tagen nach Kontamination. Nach
etwa 7 Tagen stellt sich auf allen drei Böden ein relativ konstantes Level ein. Unter Annahme eines
konstanten, durch Sorption asymptotisch erreichten Kd-Wertes wurden die Daten mit folgender
Formel gefittet: y = tx

tx+1
Kd mit den freien Parametern t und Kd.

in der Bodenlösung ([Mg]SS + [Ca]SS) gemäß Gl. 20 vor.

Kd(Sr) =
KAK

[Mg]SS + [Ca]SS
(20)

Um diese Abschätzung zu überprüfen, wurden in der entnommenen Bodenlösung mittels
ICP-OES und externer Kalibration zusätzlich die Gehalte an Ca und Mg bestimmt. Tabelle 21
listet die Konzentrationen der beiden Sr-Homologe, sowie die daraus ermittelten Vorhersagen
gemäß Gleichung 20 auf. Neben der Abschätzung von Kd-Werten aufgrund obiger Gleichung
(Ko-Kriterium Konzept) sind in der Tabelle zum Vergleich auch die tatsächlich ermittelten Kd-
Werte, sowie eine

”
Abschätzung“ auf Basis des Textur/organische Materie Konzeptes[46] (siehe

Abschnitt 2.2.3) angegeben:

Tabelle 21 – Vergleich von experimentell bestimmten Kd(Sr)-Werten mit Daten aus der Literatur
und Abschätzungen gemäß des Ko-Kriterium Konzeptes nach Gil Garcia et al. 2008 [66]

Boden CaSS MgSS Kd, Vorhersage Gl. 20 Kd, Vorhersage IAEA Kd, gefunden )
mM [±] mM [±] kgl−1 [±] kgl−1 kgl−1

VKTA 9,6 [0,4] 0,4 [0,004] 3,4 [0,05] 110 (0,4–2400) 2,1 [0,04]
CEZ 6,9 [2,1] 1,6 [0,5] 5,0 [1,67] 160 (2–2500) 2,7 [0,05]

Ref 04 9,4 [0,07] 1,4 [0,001] 6,6 [0,05] 110 (0,4–2400) 5,1 [0,09]

Die Verwendung von 0,01 MCaCl2-Lösung bei der Equilibrierung bewirkt einen sehr niedri-
gen Kd Wert des 85Sr in den vorhandenen Böden, der am untersten Ende des extrem breiten
Vorhersagespektrums der IAEA-Vorschläge liegt. Zu beachten ist hierbei, dass die vorgeschla-
gene Bandbreite an Kd-Werten durch Anwendung des Textur/organische Materie-Kriteriums
bereits deutlich reduziert wurde im Vergleich zu den insgesamt in der Literatur gefundenen
Werten. Das Ko-Kriterium Konzept von Gil-Garcia et al. 2008 liefert hingegen eine wesentlich
zutreffendere Vorhersage der tatsächlich gefundenen Werte. Im Rahmen dieser Arbeit konnte
folglich bestätigt werden, dass die Vorhersage des Sr-Kd anhand der drei in Gleichung 20 ver-
wendeten Parameter im Vergleich zum Textur/organische Materie Konzept wesentlich robuster
ist.
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Abbildung 57 – Kd(85Sr ) vs Kationenaustauschkapazität der drei untersuchten Böden. Die
Parameter der linearen Regression (y = a+ bx) sind: a = −0, 71 ± 0, 10

;b = 0, 081± 0, 002; r2 = 0, 999; χ2(reduziert) = 0, 844

Der Einfluss der Gamma-Sterilisation wurde im Anschluss ein weiteres mal am VKTA Boden
überprüft, wobei der Versuchsablauf identisch zu dem des vorangegangenen Experimentes war.
Zusätzlich wurde in diesem Versuchsdurchlauf bei jeder Probenahme zunächst der pH-Wert
der Lösung gemessen, um zu überprüfen, in wieweit mögliche Änderungen hier einen Einfluss
auf die Sr-Sorption haben. Die Entwicklungen des Kd-Wertes in diesem Experiment sowie die
parallele Entwickung des pH-Wertes sind in Abb. 58 dargestellt.

Anders als im Fall des Refesol 04A scheint die Gamma-Sterilisation auf die Sorptionskinetik
von 85Sr im VKTA-Boden keinen Einfluss zu haben. Dies liegt möglicherweise daran, dass
es sich um einen Konstruktionssand aus einer Tiefe von mehreren Metern handelt, wo, im
Vergleich zum Refesol 04A, kaum Organismen vorhanden sind. Die Ergebnisse der pH-Wert-
Messung waren insofern aufschlussreich, als dass sie zeigen, dass sich das chemische Milieu in
den abgeschlossenen Zentrifugenröhrchen während des Versuchsfortschrittes leicht ändert. Dies
dürfte der Hauptgrund für das bei einigen Böden beobachtete leichte Absinken der gemessenen
Kd-Werte im späteren Verlauf des Experimentes sein.

Aufgrund der Ergebnisse zum Sorptionsverhalten wurde entschieden, die Böden für die fol-
genden Gefäßexperimente im Labor zwei Wochen vor dem Einsetzen der Nutzpflanzen mit
85Sr zu kontaminieren und während der Equilibrierungsphase Luftzutritt zu ermöglichen. Des-
weiteren wurde aufgrund des Einflusses der Gamma-Sterilisation auf die Sorptionskinetik und
Kapazität in den weiteren Experimenten ausschließlich mit nicht-sterilisierten Böden gearbeitet.
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Abbildung 58 – Links: Kinetik der 85Sr -Sorption im Verlauf von 28 Tagen Equilibrierung im
VKTA Boden. Die Daten wurden mit folgender Formel gefittet: y = tx

tx+1
Kd mit den freien Para-

metern t und Kd. Der Datenpunkt der Probenahme nach 14 Tagen wurde im Graphen verworfen,
da die Aufarbeitung hier fehlerhaft war. Der vollständige Graph mit einer Diskussion des Fehlers
findet sich im Anhang. Rechts: Entwicklung des pH in der überstehenden Lösung.

5.2 Einfluss von Schizophyllum commune und Leucoagaricus nauci-
nus auf den Transfer von 137Cs und 90Sr in Kartoffeln und Win-
terroggen unter Laborbedingungen

Um das Potential der untersuchten Pilzstämme für eine Rückhaltung von Radionukliden im
Boden zu testen, wurden als eine Säule des Projektes Laborversuche unter kontrollierten Be-
dingungen durchgeführt. Insbesondere durch die Zugabe eines radioaktiven Tracers bekannter
Aktivität, sowie durch gut vergleichbare Wachstumsbedingungen jeder einzelnen Pflanze soll-
ten so Transfer-Faktoren ermittelt werden, die nicht durch die starke Heterogenität auf dem
Versuchsfeld beeinflusst waren.

Hierzu wurden zunächst Bedingungen ermittelt, unter denen sich Roggen und Kartoffeln
im Labor kultivieren lassen. Als Vorversuch diente eine kleine Wachstumsreihe mit je fünf
Pflanzen auf Refesol 04A (2,5 kg Boden pro Topf). Diese wurde in den Klimaschränken des
Instituts kultiviert. Die hierfür gewählten Parameter sind in Tabelle 22 zusammengefasst.

Tabelle 22 – Parameter der Klimasteuerung in den Laborexperimenten

Tag Nacht
Stunden 16 8

Temperatur 22◦C 18◦C
Luftfeuchte (rel.) 65 % 65 %

Die Wasser- und Nährstoffzugabe geschah mittels phosphatreduzierter Hoagland-Lösung
(siehe Material und Methoden) ohne ein festes Regime nach Bedarf der Pflanzen, in der Regel
zweimal wöchentlich. Unter diesen Bedingungen zeigten alle Pflanzen des Vorversuches einen
angemessenen Wuchs (siehe Abb. 59).

Die Kartoffelpflanzen entwickelten sich unter den Klimakammer-Bedingungen zufriedenstel-
lend und hatten bereits nach drei Monaten erste Knollen ausgebildet. Das Wachstum der Rog-
genpflanzen blieb hinter den Erwartungen zurück. Zwar bildeten sich zunächst gesunde Triebe
aus, diese wuchsen jedoch nach einigen Wochen nicht mehr kräftig in die Höhe. Auch hatten
sich nach 5 Monaten noch keine Fruchtstände an den Pflanzen ausgebildet. Vermutlich hatte
die für die Roggenpflanzen notwendige Frostphase in den Klimakammern nicht ausgereicht um
den späteren Fruchtbildungsprozess zu initialisieren (Vernalisation), da es hier immer wieder zu
technischen Problemen durch Vereisung kam, die den Ausfall der Klimakammern verursachten.

Auch muss erwähnt werden, dass es während des gesamten Experimentes immer wieder zu
technischen Problemen mit den Klimakammern kam, die dafür sorgten, dass diese für einige
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Abbildung 59 – Status von Roggen- und Kartoffelpflanzen im Vorversuch nach drei Monaten

Zeit ausfielen, oder aber die Befeuchtung ausblieb und die Temperatur anstieg. Dies konnte im
schlimmsten Fall über ein ganzes Wochenende zu erheblichem Stress für die Pflanzen führen,
welchem vermutlich die Pflanzen auf dem am wenigsten für die Pflanzenaufzucht geeigneten
VKTA-Boden am stärksten ausgesetzt waren.

Da die grundlegende Fragestellung des Projektes, nämlich ob die untersuchten Pilze einen
Einfluss auf die Aufnahme in Pflanzen haben, grundsätzlich an allen gewachsenen Teilen der
Pflanzen untersucht werden kann, wurden beide Pflanzenarten in die folgenden Experimente
aufgenommen, wobei hier für die Untersuchung des Winterroggens jeweils nur die grünen Anteile
(Stengel und Blätter) zur Aktivitätsbestimmung genutzt werden konnten.

Für das Hauptexperiment wurden zunächst die Böden kontaminiert. Für die Versuche auf
dem CEZ-Boden standen vom Testfeld 43 kg relativ schwach kontaminierter Boden aus etwa
einem Meter Tiefe, sowie 300 g Oberboden mit deutlich erhöhter Aktivität zur Verfügung. Diese
wurden in einer großen Plastikwanne durch einstündiges Mischen von Hand homogenisiert.
Zur Aktivitätsbestimmung wurden 4 repräsentative Stichproben genommen. Diese wurden in
Petrischälchen eingewogen (ca. 65 g pro Probe) und der 137Cs -Gehalt mittels Top-Bottom
Methode gemessen (siehe Abb. 60).

In Anbetracht der wesentlich höheren Unsicherheiten durch weitere Parameter, wie Wachs-
tumsbedingungen, chemische Fixierung und Messeffizienz wurde die Homogenität des CEZ-
Bodens als ausreichend betrachtet. Der CEZ-Boden wurde im folgenden Experiment abweichend
nicht nachträglich mit 137Cs kontaminiert. Für die Berechnung der Transferfaktoren wurde in
diesem Fall der errechnete Mittelwert der Stichprobenmenge herangezogen. Die weitere Kon-
tamination aller Böden mit 85Sr, sowie der Böden VKTA und Ref 04 mit 137Cs geschah wie
folgt:

Jeweils 3 kg luftgetrockneter Boden wurden in einen Plastikbeutel eingewogen, mit 100 ml
Wasser befeuchtet und zunächst durch Walken von außen homogenisiert. Im Anschluss erfolgte
die Zugabe der Aktivität (0,5-10 ml). Die applizierte Kontamination war dabei angepasst auf
die (erwarteten) unterschiedlichen Transferfaktoren der beiden Pflanzen und wurde mit Hilfe
tabellierter Mittelwerte für Sandböden aus [46] abgeschätzt. In Tabelle 23 sind alle Proben der
Versuchsreihe, sowie applizierte Aktivitäten und Pilzbeimpfung aufgelistet.

Die Bodenproben wurden im Anschluss an die Nuklidapplikation abermals durch Walken
homogenisiert und dann in der geschlossenen Plastiktüte im Abzug ruhen gelassen. Über vier-
zehn Tage wurde das Prozedere des Durchmischens dreimal wöchentlich wiederholt, um eine
Gleichgewichtseinstellung der Nuklidverteilung zu gewährleisten, wobei die Tüten jedesmal zur
Belüftung geöffnet waren.

88



Abbildung 60 – Ermittelte Aktivitätskonzentrationen der 4 Stichproben im Anschluss an die
Homogenisierung des CEZ-Bodens. Die Unsicherheiten der Einzelmesswerte entsprechen dem sta-
tistischen Fehler der Zählrate. Für den Mittelwert ist die einfache Standardabweichung angegeben.
Referenzdatum 01.03.2018

Im Anschluss an die zweiwöchige Wartefrist wurden die Böden in den Plastikbeuteln mit den
Pilzkulturen beimpft. Hierzu stand vom Projektpartner HZDR im Bioreaktor frisch hergestellte
Biomasse zur Verfügung. Diese wurde direkt nach dem Herausnehmen aus dem Bioreaktor in
sterile PE-Flaschen verpackt und gekühlt zum IRS geschickt, wo sie wiederum für 3 Tage im
Kühlschrank gelagert wurden. Von dieser Frischmasse wurden jeweils 15 g mit je drei kg Boden
eines Beutels vermischt und durch Kneten von außen eingearbeitet. Im Anschluss wurden die
Böden weitere zwei Tage ruhen gelassen.

Danach wurden Pflanztöpfe mit den je drei kg Boden befüllt und gemäß Tab. 23 bepflanzt.
Hierzu wurden im Fall des Winterroggens je 8 Körner pro Topf in etwa zwei Zentimeter Tiefe
in den Boden gedrückt und dieser verschlossen. Die Kartoffeln wurden geteilt, so dass jedes
zum Pflanzen vorbereitete Stück jeweils einen Okolus umfasste. Zwei Saatkartoffeln wurden
daraufhin in ca. 4 cm Tiefe vergraben. Anschließend wurden die Töpfe reichlich angegossen und
in die Klimakammern verbracht.

Die Wachstumsbedingungen der Pflanzen entsprachen denen des Vorexperimentes. Der ein-
zige Unterschied lag in der dichteren Beladung der Klimaschränke. Das Wachstum der Pflanzen
verlief auf den Refesol 4 Böden genau wie in den Vorexperimenten. Während der Roggen auf
allen drei Böden zunächst ein ähnlich starkes Wachstum zeigte, wuchsen die Kartoffeln auf dem
VKTA Boden deutlich schlechter als auf den anderen beiden Böden (siehe Abb. 61). Unter-
schiede zwischen dem Wachstum der Wachstumskontrolle und den weiteren Proben konnten in
keiner der Gruppen festgestellt werden.

Nach knapp drei Monaten begannen die ersten Kartoffelpflanzen zu welken. Nach insgesamt
94 Tagen war der Großteil der angewachsenen Pflanzen entweder bereits vollständig verwelkt,
oder im Prozess des Verwelkens. Da ab hier kein wesentliches Wachstum der Kartoffelknollen
mehr zu erwarten war und auch das Kartoffel-Grün untersucht werden sollte, wurden sämtliche
Kartoffelpflanzen nach 94 Tagen abgeerntet. Abbildung 62 zeigt den Zustand der Kartoffel-
pflanzen bei der Ernte.

Bei der Ernte wurden zunächst verbliebene Blätter und Stängel, die teilweise noch grün,
teilweise bereits verwelkt waren abgetrennt, zerkleinert und bei 105 ◦C bis zur Gewichtskon-
stanz getrocknet. Die Kartoffeln wurden ausgegraben, von den Wurzeln befreit und mit einem
Schwamm gründlich gewaschen (siehe Abb. 63). Nach dem Waschen wurde von Hand die Schale
entfernt. Die geschälten Kartoffeln wurden klein geschnitten und bei 105 ◦C bis zur Gewichts-
konstanz getrocknet.

Die getrockneten Proben wurden möglichst raumfüllend in Petrischalen aus Plastik einge-
wogen und versiegelt. Diese wurden dann im Verlauf der nächsten Wochen mittels Top-Bottom
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Tabelle 23 – Pflanzenproben im Laborversuch. Von allen Gruppen (3 Böden x 2 Pflanzen) wur-
den jeweils Triplikate mit (L.N. + S.C.) sowie ohne (Kontrolle) Pilzbeimpfung durchgeführt. Des
Weiteren wurde eine einzelne Probe ohne Aktivität und Pilzbeimpfung (Wachstumskontrolle) pro
Gruppe angelegt. Referenzdatum 01.08.2017.

Probe Boden Pflanze Pilzbeimpfung 85Sr 137Cs
ID kBq/3kg kBq/3kg
1-3 VKTA Kartoffel - 308 100
4-6 VKTA Kartoffel S.C. 308 100
7-9 VKTA Kartoffel L.N. 308 100
10 VKTA Kartoffel - - -

11-13 VKTA Roggen - 1047 250
14-16 VKTA Roggen S.C. 1047 250
17-19 VKTA Roggen L.N. 1047 250

20 VKTA Roggen - - -

21-23 Ref04 Kartoffel - 308 100
24-26 Ref04 Kartoffel S.C. 308 100
27-29 Ref04 Kartoffel L.N. 308 100

30 Ref04 Kartoffel - - -
31-33 Ref04 Roggen - 1047 250
34-36 Ref04 Roggen S.C. 1047 250
37-39 Ref04 Roggen L.N. 1047 250

40 Ref04 Roggen - - -

41-43 CEZ Kartoffel - 308 -
44-46 CEZ Kartoffel S.C. 308 -
47-49 CEZ Kartoffel L.N. 308 -

50 CEZ Kartoffel - - -
51-53 CEZ Roggen - 1047 -
54-56 CEZ Roggen S.C. 1047 -
57-59 CEZ Roggen L.N. 1047 -

60 CEZ Roggen - - -

Methode gammaspektrometrisch analysiert.
Die Roggenpflanzen waren zum Zeitpunkt der Kartoffelernte auf allen Böden gut entwickelt.

Abbildung 64 zeigt den Zustand der Roggenpflanzen nach gut 3 Monaten Wachstum.
Wie auch in den Vorexperimenten bildeten sich keine Blütenstände und folglich auch keine

Früchte aus. In der Hoffnung, dennoch eine weitere Entwicklung der Pflanzen über die Monate
beobachten zu können, wurden diese noch weitere 4 Monate im Klimaschrank belassen. Die
Ernte erfolgte, nachdem sich bis dahin keine weitere Entwicklung der Pflanzen gezeigt hatte,
nach einer Wachstumsdauer von 214 Tagen.

Bei der Ernte wurden Blätter und Stängel der Pflanzen etwa 2 cm oberhalb des Boden ab-
geschnitten, grob zerkleinert und anschließend bei 105 ◦C bis zur Gewichtskonstanz getrocknet.
In Abb. 65 sind die Erntemengen zusammengefasst.
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Abbildung 61 – Zustand der Pflanzen nach 50 Tagen. Im oberen linken Bild von links nach
rechts: Ref 04, VKTA, CEZ. In den anderen Bildern jeweils von links nach rechts: VKTA, Ref 04,
CEZ. Gut zu erkennen ist, dass die Kartoffelpflanzen im VKTA-Boden deutlich schlechter wuchsen
als in den anderen Böden. Das stärkste Wachstum zeigte sich auf den CEZ-Böden

Abbildung 62 – Zustand der Kartoffelpflanzen bei der Ernte (nach 94 Tagen).
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Abbildung 63 – Auswertung der Probemenge nach Böden und Behandlung. Oben: geerntete
Frischmasse der Kartoffeln. Jedes Aluschiffchen enthält die gesamte Ernte eines Topfes. Unten
Vergleich der geernteten Masse pro Topf (nach Schälen und Trocknen bis zur Gewichtskonstanz).
Unsicherheiten = SEM, mit N = 3 für Wachstumskontrolle (W-Kontrolle), N=9 für Kontrolle,
S.C. und L.N. und N=10 für VKTA, Ref 04 und CEZ. Rohdaten, siehe Anhang.

Abbildung 64 – Zustand der Roggenpflanzen nach 100 Tagen
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Abbildung 65 – Vergleich der Roggenernte zwischen den verschiedenen Böden und Behandlun-
gen. Unsicherheiten = SEM, mit N = 3 für Wachstumskontrolle (W-Kontrolle), N=9 für Kontrolle,
S.C. und L.N. und N=10 für VKTA, Ref 04 und CEZ. Rohdaten, siehe Anhang.

Im Anschluss an die Trocknung wurden die Grünproben möglichst raumfüllend in Pe-
trischälchen verpackt und mittels Top-Bottom Methode gammaspektrometrisch analysiert. Im
folgenden sind die Ergebnisse der gammaspektrometrischen Untersuchungen zunächst für das
Roggengrün zusammengefasst.

Bei den Roggenexperimenten zeigte sich für die Aufnahme des 85Sr weder bezüglich
der Böden, noch bezüglich der Pilzbeimpfung ein signifikanter Unterschied. Die Aufnahme von
85Sr in Roggen scheint folglich von keinem der untersuchten Parameter und insbesondere auch
nicht durch die Beimpfung der Böden mit den Pilzen S.C. und L.N. beeinflusst zu werden.

Bei der Aufnahme von 137Cs in das Roggengrün zeigten sich deutliche Unterschiede in
Abhängigkeit vom Boden und geringfügige, signifikante Unterschiede in Abhängigkeit von der
Pilzbeimpfung. Die Aufnahme von 137Cs in Refesol 04A war gegenüber der Aufnahme im
VKTA-Boden in allen Fällen signifikant erhöht.

Von deutlich größerem Interesse für das Projekt ist hier jedoch der Unterschied der Trans-
ferfaktoren in den Pilz-beimpften Proben. So lässt sich unter Zusammenfassung aller Ergebnisse
(N=9) des Roggengrüns eine signifikante Erhöhung der 137Cs -Aufnahme der Roggenpflanzen
durch die Applikation von L.N. und S.C. feststellen. Diese Erhöhung betrug im Fall des S.C.
30%[±19, 5%] und im Falle des L.N. 65%[±30%].
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Abbildung 66 – Transferfaktoren von 85Sr (oben links) und 137Cs (oben rechts) in Roggengrün in
Abhängigkeit des Bodens und der Pilz-Behandlung. Die angegebene Unsicherheit entspricht dem
Standardfehler des Mittelwertes (N=3). Um die Unterschiede in der Pilzbehandlung herauszuar-
beiten wurden die Transferfaktoren zusätzlich auf den Mittelwert der jeweiligen Kontrollgruppe
normiert und zusammengefasst (N=9, unten).

Bei der Versuchsreihe mit den Kartoffeln zeigten sich signifikante Unterschiede fast aus-
schließlich in Bezug auf die eingesetzten Böden, während der Einfluss der Pilzbeimpfung in
praktisch allen Fällen unsignifikant war (siehe Abb. 67). Einzige statistische Ausnahme auf dem
1-σ Konfidenzniveau ist hier die Aufnahme von 137Cs in das Kartoffelgrün in der S.C.-Gruppe
auf den CEZ-Böden. Diese führt zudem zu einem kleinen statistisch signifikanten Unterschied
in den normierten Ergebnissen. Der Transfer von 137Cs unterliegt jedoch den größten relativen
Unsicherheiten der Messkampagne und aufgrund der Tatsache, dass dieser Befund zwar für
das Kartoffelgrün, in keiner Weise jedoch für die Kartoffelknollen gilt, könnte eher für einen
statistischen Ausreißer, als für einen realen biologischen Effekt sprechen.

Vergleicht man den Einfluss des Bodens auf den Nuklidtransfer in Kartoffeln, so zeigt sich
bei Refesol 04A - wie auch bereits bei den Roggenproben - eine deutlich höhere 137Cs Aufnahme.
Der Grund hierfür liegt vermutlich in einer weniger starken Fixierung des Radiocäsiums durch
den Refesol. Ein Grund hierfür könnte der geringe Tongehalt des Bodens sein, der mit 3 % relativ
niedrig lag (vgl. VKTA (3,3 %) und CEZ (etwa 5% 19). Allerdings ist der vergleichsweise geringe
Unterschied in der Gesamt-Tonfraktion hier kaum als alleiniger Grund zu sehen. Möglicherweise
spielt hier eher die Art der Tone (insbesondere das Vorhandensein verwitterter Glimmer) und
das Inventar an stabilem Cäsium, welches bereits einen Teil der vorhandenen FES absättigt,
eine wichtige Rolle.

Die Aufnahme von 90Sr in die Kartoffelknollen war auf den VKTA-Böden signifikant erhöht,

19Der Tongehalt in der Bodenprobe aus 1m Tiefe wurde nicht separat bestimmt. Für die tiefste untersuchte
Bodenschicht (20-30 cm) wurde ein Wert von 4,9 % ermittelt. Siehe Material und Methoden
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Abbildung 67 – Transferfaktoren von 85Sr und 137Cs in Kartoffelgrün und Knolle in Abhängigkeit
vom Boden und der Pilz-Behandlung. Die angegebene Unsicherheit entspricht dem Standardfehler
des Mittelwertes (N=3).

jedoch hält auch diese Erhöhung einer kritischen Betrachtung kaum stand, da hier aufgrund
des schlechten Anwachsens der Kartoffelpflanzen die Stichprobenanzahl der drei Gruppen auf
N=5 reduziert war, was zu einer sehr schwachen Statistik führte.
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Abbildung 68 – Um die Unterschiede in der Pilzbehandlung herauszuarbeiten wurden die Trans-
ferfaktoren auf den Mittelwert der jeweiligen Kontrollgruppe normiert und zusammengefasst
(N=9).

Zusammenfassend konnte in den Pflanzen-Experimenten in Klimakammern kein immobi-
lisierender Einfluss der Pilzbeimpfung auf 137Cs und 85Sr nachgewiesen werden. Der einzige
mit hoher Konfidenz ermittelte Befund zeigt eher den gegenteiligen Effekt: So kann von einer
Erhöhung der 137Cs -Aufnahme in Roggenpflanzen - insbesondere durch S.C. ausgegangen wer-
den. Warum sich hier als einzigem Fall ein signifikanter Effekt zeigt ist unklar. Möglicherweise
hat die deutlich erhöhte Versuchsdauer im Fall der Roggenpflanzen erst zu einer ausreichen-
den Etablierung der Pilzbeimpfung geführt, so dass diese erst hier Wirkung zeigte. Um dieser
Hypothese nachzugehen, wäre ein Nachweis der Pilzvitalität zwingend erforderlich.

Leider ist es im Rahmen des Versuches jedoch nicht gelungen die gemachten Beobachtungen
mit einem Monitoring der Vitalität der Pilze in den einzelnen Pflanzen zu vergleichen, da ein
solches Verfahren bis zum Abschluss des Experimentes noch nicht existierte. Optisch ließen
sich während der gesamten Versuchsdauer, sowie bei der Ernte keine größeren Unterschiede in
der Bodendurchdringung und Struktur zwischen den Pilz-Gruppen und Kontrollen ausmachen.
Es wurden daher zum Zeitpunkt der Ernte repräsentative Stichproben der einzelnen Böden
genommen und bei - 70 ◦C tiefgefroren, womit sich ein molekulargenetischer Nachweis der
Pilzvitalität in Zukunft noch nachholen ließe.

Weitere Hinweise zu einer möglicherweise erst verzögert stattfindenden Wirksamkeit der
Pilzbeimpfung zeigten sich in den nachfolgend beschriebenen Feldexperimenten, wo für einen
Teil der Proben der Nachweis der Pilzvitalität von S.C. gelungen ist, weshalb diesbezüglich in
der Zukunft weitere Untersuchungen geplant sind (Siehe Zusammenfassung dieses Abschnitts
5.4 auf Seite 106).
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5.3 Einfluss von Schizophyllum commune und Leucoagaricus nauci-
nus auf den Transfer von 137Cs in Kartoffeln und Winterroggen
unter Feldbedingungen

Ein wesentliches Ziel des BioVeStRa Projektes bestand darin, zu untersuchen, ob und wie
der Einsatz von Pilzkulturen im Freilandanbau grundsätzlich praktikabel ist, sowie, ob und
in welcher Größenordnung die Ausbringung der beiden Projekt-Arten Schizophyllum commune
und Leucoagaricus naucinus zu einem nachweisbaren Effekt bei der Radionuklidaufnahme im
Freiland führt. Hierzu wurden durch unseren Projektpartner HZDR jeweils vor Beginn der
geplanten Arbeiten in der Sperrzone Pilzkulturen der beiden Pilzarten erbrütet und eine Woche
vor Beginn der Exkursion in sterilen PE-Flaschen gekühlt per Paket nach Kiew gesandt. Von
hier wurden sie dann - weiterhin gekühlt - durch uns in die Sperrzone und auf das Testfeld
verbracht.

Im Rahmen des BioVeStRa-Projektes wurden insgesamt jeweils ein Satz Winterroggen und
ein Satz Kartoffeln in zwei aufeinander folgenden Jahren auf dem Testfeld der Tschernobyl
Sperrzone kultiviert. Die große Schwierigkeit des Anbaus bestand darin, eine Anbaumethode
zu finden, die ein Wachsen der Pflanzen ohne weitere Pflege während der Wachstumsphase
erlaubte, da Arbeiten am Testfeld immer nur im Halbjahres-Rhythmus vorgesehen waren, in
welchen dann Ernte und Neu-Bepflanzung stattfinden konnten. In der Zwischenzeit wurden
die Pflanzen nur im Fall lang anhaltender Trockenheit von einem Mitarbeiter des örtlichen
Ecocenter gegossen. Eine weitere Pflege war nicht vorgesehen.

Die Aussaat der ersten Kartoffel- und Roggenpflanzen fand in einer Exkursion im Mai
2017 statt. Die ursprüngliche Projektskizze sah eine abwechselnde Bepflanzung des Feldes mit
Kartoffeln in den Sommermonaten bis zum Herbst und Winterroggen in den anschließenden
Wintermonaten und im Frühjahr vor. Aufgrund von Verzögerungen des Projektbeginns musste
jedoch die ursprünglich für den Herbst 2016 geplante Aussaat des Winterroggens gemeinsam
mit der ersten Kartoffelaussaat im Mai 2017 stattfinden.

Abbildung 69 – Links: Aufteilung des Testfeldes für die Pflanzexperimente. Die Positionen der
Pflanzreihen blieben über das gesamte Projekt unverändert und wurden in den späteren Exkur-
sionen jeweils für die neue Aussaat wiederverwendet, wobei in den späteren Wachstumszyklen
jeweils nur die Hälfte der Reihen (Kartoffeln oder Roggen) bepflanzt wurde. Rechts: Zustand des
Testfeldes bei der ersten Bepflanzung (18.05.2017).

Durch unseren Projektpartner SEAPGEM wurde das Feld im März 2017 zunächst grob von
der Vegetation befreit. Bei der Exkursion im Mai wurden dann durch Harken der Oberfläche 6
etwa 10 x 1 m breite Streifen des Testfeldes weitgehend egalisiert. Hierauf wurde anschließend
ein Unkrautfließ von 10 x 1 m ausgerollt und fixiert, in welches dann vor Ort Pflanzlöcher von
15 cm Durchmesser geschnitten wurden. Die Erde in den Pflanzlöchern wurde anschließend per
Hand gründlich von verbliebener Vegatation befreit und gewässert (1l pro Pflanzloch) 20.

20Die Durchführung der Bepflanzung wurde auch in einem Video-Tagebuch dokumentiert, siehe link-Adressen
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Zum Einbringen der Pilzkulturen wurden zunächst 300 g der frischen Pilz-Biomasse in 20l
Wasser suspendiert (15g/l). Anschließend wurde mit einem Spaten die oberste Bodenschicht
eines jeden Pflanzloches vorsichtig angehoben und 1 l der Pilz-Kultur-Suspension eingebracht
und mit der abgenommenen Bodenschicht bedeckt. Dieses Prozedere wurde gewählt um die
Pilzkulturen etwas unterhalb der Oberfläche einzubringen, wo gerade in der Anfangszeit mit
einem deutlich geringeren Trockenstress für die Pilze zu rechnen war. Die Pflanzreihen für
die Beimpfung mit Schizophyllum commune und Leucoagaricus naucinus lagen dabei an ge-
genüberliegenden Enden des Versuchsfeld im Abstand von etwa dreieinhalb Metern zu den
mittig liegenden Kontrollreihen, in die keinerlei Pilzkulturen eingebracht wurden.

Im Anschluss wurden die Pflanzlöcher analog zur Bepflanzung in den Laborexperimenten
mit Saatkartoffeln (2 Saatstücke pro Loch) und Roggen (5-10 Körner pro Loch) entsprechend
des Pflanzplans (Abb. 69) bestückt. Hierbei wechselten sich jeweils Reihen mit Kartoffel- und
Roggensaat ab, so dass zu jeder der drei Pilz-Gruppen (S.C., L.N., Kontrolle) jeweils eine Reihe
mit Kartoffeln und eine Reihe mit Winterroggen kultiviert wurde.

Während der anschließenden Wachstumsperiode war das Testfeld weitgehend sich selbst
überlassen. Die Pflanzen wurden durch lokale Arbeiter insgesamt zweimal während längerer
Trockenphasen gegossen und das Unkraut einmal im September in unmittelbarer Umgebung
der Unkrautfolien gemäht.

Im Rahmen der folgenden Exkursion in die Sperrzone im Oktober 2017 wurden die Pflanzen
geerntet. Abb. 70 zeigt den Zustand von Kartoffeln und Winterroggen bei Ankunft auf dem
Testfeld. In allen sechs Reihen fanden sich noch grüne und vitale Pflanzen zur Ernte. Im Fall
der Kartoffelpflanzen hatten sich allerdings nur in gut der Hälfte der Pflanzlöcher Pflanzen ent-
wickelt. Die Kartoffelpflanzen waren zum Zeitpunkt der Ernte noch grün, die ersten Exemplare
begannen jedoch bereits zu welken.

Abbildung 70 – Zustand von Kartoffel- (links) und Roggenpflanzen (rechts) am Tag der Ernte
(26.09.2017).

Die Roggenpflanzen waren zwar in fast allen Pflanzlöchern gewachsen, die zur Ente an-
stehenden Pflanzen waren jedoch relativ klein (20-30 cm) und hatten allesamt keine Früchte
ausgebildet (fehlende Vernalisation). Aus allen Reihen wurden je fünf Bohrlöcher - verteilt über
die gesamte Länge - einzeln beprobt. Hierzu wurden die Pflanzen ausgegraben und zunächst

zu den Videos im Anhang
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im Ganzen in Plastiktüten verpackt und eine Bodenprobe von ca 30g aus dem unmittelbaren
Wurzelbereich der individuell geernteten Pflanzen entnommen. Die restlichen angewachsenen
Pflanzen jeder Reihe wurden ebenfalls geerntet und vereint (Bulk-Probe), sowie aus den ent-
sprechenden nicht individuell beprobten Pflanzlöchern geringe Mengen Boden entnommen und
ebenfalls vereint.

Die Proben wurden anschließend im Labor des Ecocenter in Tschernobyl (Stadt) gewaschen
und zerteilt. Hierbei wurden die Wurzeln, sowie anhaftender Boden entfernt. Im Anschluss
wurden die Proben im Trockenschrank (T u 105◦C) getrocknet. Hierbei reichten Zeit und
Kapazität des Labors in der Sperrzone jedoch nicht aus, um sämtliche Proben bis zur Ge-
wichtskonstanz zu trocknen. Die (vor-)getrockneten Proben wurden im Anschluss ausgewogen,
luftdicht in Plastikbeutel verpackt und zum Transport ans IRS vorbereitet.

Nach der Ankunft am IRS wurden diese zunächst bei 105◦C bis zur Gewichtskonstanz
getrocknet und anschließend in Messpräparate für die Gammaspektrometrie (Top-Bottom Me-
thode) überführt und zur Bestimmung von Transferfaktoren die Aktivitätskonzentration des
137Cs in den Boden und Pflanzenproben bestimmt. Die Ergebnisse der Transferfaktorbestim-
mung der Ernte im Jahr 2017 sind in Abb. 71 zusammengefasst.

Abbildung 71 – Zusammenfassung der 137Cs Transferfaktoren aus der Ernte im Oktober 2017.
Die angegebenen Unsicherheiten entsprechend dem Standardfehler der Mittelwertes mit k=1.

Im Rahmen der Unsicherheiten konnte nur in der S.C.-Gruppe der Kartoffelknollen ein
signifikanter Unterschied zur Kontrolle gefunden werden. Hier Betrug die Aufname 132 % ver-
glichen mit der Kontrollgruppe. Auch in den weiteren Gruppen der Transferfaktoranalyse legen
die Daten - insbesondere für die Schizophyllum commune Proben - eher einen mobilisieren-
den, als einen immobilisierenden Effekt durch die Pilzkulturen nahe, jedoch lässt sich dieser
aufgrund der hohen relativen Unsicherheiten hier nicht als statistisch signifikant auf dem 68
% Konfidenzniveau belegen. Zwar erlauben die ermittelten Transferfaktoren sehr vorsichtige
Interpretationen in Bezug auf den möglichen Effekt der Einbringung der beiden Pilzkulturen in
dieser Ernte - so ist es anhand der Datenlage sehr wahrscheinlich, dass von keiner deutlichen
Reduzierung des 137Cs Transfers aufgrund der Pilzbehandlung auszugehen ist - jedoch sind die
hohen relativen Unsicherheiten bei der Frage, ob es überhaupt einen Einfluss gibt, sehr störend.

Um zu verstehen, woher diese Unsicherheiten rühren, sind in Abb. 72 und 73 die einzel-
nen Aktivitätsverhältnisse Boden - Pflanze aus der Ernte 2017 gesammelt dargestellt. Hierbei
ist grundsätzlich zu beachten, dass das Modell, welches hinter der Bestimmung von Trans-
ferfaktoren steht, sehr vereinfachend von einem proportionalen Zusammenhang zwischen Ak-
tivitätskonzentration im Boden und in einer Pflanze (bzw. in einem Pflanzenkompartiment)
ausgeht. Bei Betrachtung der ermittelten Aktivitätsverhältnisse ist zu erkennen, dass dieser
Zusammenhang über weite Teile der Stichprobenmenge nicht gegeben ist.

Geht man davon aus, dass der Zusammenhang zwischen Aktivität im Boden und Aufnahme
in Pflanzen grundsätzlich proportional sein sollte (Transferfaktor-Modell) und messtechnische
Fehler zumindest in der gefundenen Größenordnung der Transferfaktor-Schwankungen ausge-

99



Abbildung 72 – Verhältnisse der gefundenen 137Cs Aktivitätskonzentrationen Boden - Pflanze
in der Ernte im Oktober 2017 (Kartoffel). Die Annahme eines proportionalen Zusammenhangs im
Sinne des Transferfaktormodells muss für die Mehrheit der Gruppen abgelehnt werden (siehe Text).
Die angegebenen Unsicherheiten beziehen sich auf den statistischen Fehler der Gamma-Messung.

schlossen sein sollten, verbleibt als größte und wahrscheinlichste Quelle für die ermittelten
Unsicherheiten eine nicht-repräsentative Bodenprobenahme für die einzelnen Pflanzen.

Eine solche repräsentative Probennahme ist aufgrund der bereits im vorigen Kapitel ausführlich
beschriebenen großen Inhomogenität der Kontamination des Bodens im vorliegenden Fall be-
sonders schwierig, zumal die Aufnahme von Radionukliden in die Pflanzen über ein halbes
Jahr ein dynamischer, mit dem Wachstum der Pflanze verbundener Prozess ist. Es lässt sich
folglich noch nicht einmal ein festes Volumen an Bodenkörper pro Pflanze definieren, dessen
Aktivitätskonzentration die Bedingungen im Verlauf des Wachstumszyklusses abbildet. Ferner
ergeben sich aus der noch immer teilweise partikulären und nicht-equilibrierten Kontaminations-
situation, dass unter Umständen gammaspektrometrisch bestimmte Aktivitätskonzentrationen
im Boden nicht repräsentativ für das für die Pflanze zur Verfügung gestellte (bioverfügbare)
Inventar sind.

Da eine noch umfangreichere Beprobung des Testfeldes aufgrund der strahlenschutztech-
nischen Einschränkungen der Sperrzone nicht möglich war (und auch nicht sichergestellt war,
dass selbst eine drastische Erhöhung der Menge an Bodenproben zu einer besseren Korrela-
tion geführt hätte), wurden in der zweiten Kultivierungs- und Messkampagne im Jahr 2018
vergleichbar geringe Mengen Boden aus dem Wurzelbereich der einzelnen Pflanzen entnom-
men. Jedoch wurde dieses mal besonders darauf geachtet durch intensives Mischen des Bodens
in den individuellen Pflanzlöchern eine größere Homogenisierung bei der Probenahme zu er-
reichen. Desweiteren wurde in den späteren Messkampagnen zusätzlich zum Gesamtinventar
im Boden auch der bioverfügbare Anteil an 137Cs analysiert, um zumindest den Einfluss der
chemischen Bindung aus den ermittelten Transferfaktoren herauszurechnen.

Die Bepflanzung mit der zweiten Charge an Winterroggen fand direkt im Anschluss an die
vorangegangene Probenahme im Oktober 2017 statt. Hierfür wurden die Unkrautfolien erneuert
und ansonsten die bereits zuvor beschriebene Methode der Pilzbeimpfung (15g Frischmasse
Pilz pro Pflanzloch) und Aussaat (5-10 Körner Winterroggen pro Pflanzloch) angewandt. Ohne
weitere Pflege verlief das Wachstum der Roggenpflanzen wie erhofft. Bis zum Winter hatten
sich in nahezu allen Pflanzlöchern junge Triebe gebildet. Diese entwickelten sich nach Ende
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Abbildung 73 – Verhältnisse der gefundenen 137Cs Aktivitätskonzentrationen Boden - Pflanze
in der Ernte im Oktober 2017 (Roggen)

des Winters, etwa ab März 2018, zu adulten Pflanzen weiter und konnten sich aufgrund ihres
angepassten Wachstumszyklus gut gegenüber dem Wildwuchs auf dem Testfeld behaupten.

Aufgrund der besonderen Beschränkungen bei der Arbeit in der Sperrzone musste der Ernte-
zeitpunkt jeweils bereits Monate im Voraus zeitlich geplant werden. In Absprache mit unserem
lokalen Partner vom SEAPGEM wurde der Zeitpunkt der zweiten Roggenernte bereits im Fe-
bruar 2018 für den 23.05.2018 festgelegt, in der Hoffnung, den idealen Erntezeitpunkt zu treffen.
Allerdings bewirkte ein für die Umgebung ungewöhnlich kalter Märzanfang gefolgt von einer
sehr nassen Witterung über den Rest des Monats März, dass die Roggenpflanzen vergleichsweise
spät das Wachstum wieder aufnahmen und der Erntezeitpunkt auf ein noch unreifes Stadium
der Vegetationsperiode fiel (siehe Abb. 74).

Bei der Exkursion im Mai 2018 wurden, wie in der vorherigen Expedition, aus jeder Pflanzrei-
he fünf Proben, gemeinsam mit aus dem Wurzelbereich entnommenen Bodenproben individuell
beprobt und aus den verbleibenen Pflanzlöchern Sammelproben erstellt. Die Pflanzen wurden
im Labor des Ecocenter in Spross/Blätter und Fruchtstand (

”
Körner “) aufgetrennt, wobei sich

innerhalb des Spelzes in den Fruchtständen noch praktisch keine Samen ausgebildet hatten. Die
Proben wurden vor Ort bis zur Gewichtskonstanz getrocknet und zur weiteren Analyse am IRS
in luftdichte Plastiktüten verpackt.

Parallel zur Probenvorbereitung der zweiten Roggenernte wurde eine zweite Kartoffelpflan-
zung, sowie eine weitere Ausbringung der Pilzstämme (15 g Frischmasse pro Pflanzloch) durch-
geführt. Diese wurde im Oktober 2018 geerntet, wobei die Kartoffelpflanzen zu diesem Zeitpunkt
bereits verwelkt waren und nur die Kartoffelknollen zur Probenahme zur Verfügung standen.
Diese wurden nach der Ernte im Labor des Ecocenter gründlich gewaschen, geschält und zer-
kleinert. Schale und Kartoffelknolle wurden anschließend bis zur Gewichtskontanz getrocknet
und zur Versendung ans IRS in luftdichte Plastiktüten verpackt.

Alle Pflanzen-proben wurden am IRS anschließend möglichst raumfüllend in Petrischälchen
verpackt und der 137Cs -Gehalt mittels Top-Bottom Methode gammaspektrometrisch quantifi-
ziert. Die Bodenproben wurden bei 105◦C bis zur Gewichtskontanz getrocknet, gesiebt (< 2mm)
und ebenfalls über die Top-Bottom Methode gammaspektrometrisch analysiert. Im Anschluss
an die Messung der Gesamtaktivität wurde aus sämtlichen Bodenproben der bioverfügbare An-
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Abbildung 74 – Zustand der Pflanzen bei ihrer Ernte im Mai (Roggen, links) und Oktober
(Kartoffeln, rechts) 2018. Die Roggenpflanzen hatten bereits Fruchtstände ausgebildet, diese waren
jedoch noch nicht reif und bestanden vorwiegend aus blättrigem Spelz. Die Kartoffelpflanzen waren
zum Zeitpunkt der Ernte bereits verwelkt, so dass in dieser Exkursion kein oberirdischer Teil der
Pflanze beprobt werden konnte.

teil der Aktivität bestimmt. Hierzu wurden jeweils 20 g Boden in einen 1 l Zentrifugenbecher
mit Schraubverschluss gefüllt und Fraktionen 1 + 2 entsprechend der Vorschrift nach Zeien &
Brümmer extrahiert. Im Anschluss an die Extraktion wurden beide Fraktionen filtriert (Schlei-
cher und Schüll 595 1/2) und in 1 l PE-Flaschen mit Verschluss vereinigt.

Die Proben wiesen dabei noch einen kleinen, nach Abstehen am Boden erkennbaren Anteil
sehr feinen Feststoffes auf. Da es sich hierbei vermutlich um eine Fraktion kleiner Bodenpartikel
oder Aggregate handelte, welche potentiell signifikante Mengen 137Cs gebunden haben könnten,
wurden die Proben im Anschluss noch ein weiteres Mal über Glasfaserfilter (Rückhaltebereich
0, 4−0, 7µm) filtriert, was den Anteil an Schwebstoffen deutlich reduzierte. Die Proben wurden
daraufhin mittels Gammaspektroskopie analysiert und der Gehalt an 137Cs relativ zu einem par-
allel angesetzten 1 l Kautex- Gefäß mit einer bekannten Aktivität eines Multielementstandards
(QCY-13) quantifiziert (Geometriestandard Methode).

Vergleicht man die ermittelten Gesamtgehalte der Bodenproben aus der Kartoffelernte 2018
mit dem bioverfügbaren Inventar der selben Bodenproben (siehe Abb. 75), so stellt man zwar
eine deutliche Streuung um einen - im Fall eines eingestellten Gleichgewichtes zu erwartenden
- proportionalen Verlauf fest, gemessen an den enormen Schwankungen der Transferfaktoren
aus den vorherigen Feldexperimente ist diese Streuung jedoch eher moderat und eine deutliche
Korrelation beider Inventare erkennbar.

Aufgrund der Korrelation von bioverfügbarer und Gesamtaktivitätskonzentration im Boden
ist es nicht verwunderlich, dass auch die auf der jeweiligen Basis berechneten Transferfaktoren
vergleichbare relative Unsicherheiten zeigen. Für die Kartoffelernte 2018 sind die ermittelten
Transferfaktoren der drei Gruppen in Abb. 76 zusammengefasst.

Im Rahmen der - weiterhin recht hohen - relativen Unsicherheiten lassen sich bei der Analyse
der Kartoffelernte zumindest auf dem Konfidenzniveau von 68 % Unterschiede in den Gruppen
ausmachen. Die gefundenen Mittelwerte von Kartoffelknolle und Schale lagen in der Schizo-
phyllum commune -Gruppe, sowohl bezogen auf das Gesamtinventar, als auch bezogen auf das
bioverfügbare Inventar signifikant über dem der Kontrollgruppe. Diese Erhöhung betrug für die
essbare Knolle 133 % bezogen auf das Gesamtinventar und 128 % bezogen auf das bioverfügbare
Inventar.

Die Aufnahme von 137Cs in der LN-Gruppe ist gegenüber der Kontrollgruppe reduziert.
Basierend auf dem Gesamtinventar ist dieser Unterschied jedoch, sowohl für die Kartoffelschale,
als auch für die Knolle auf dem gewählten Konfidenzniveau (knapp) insignifikant. Basierend auf
dem bioverfügbaren Inventar ist dieser Unterschied hingegen für beide Gruppen signifikant. Die
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Abbildung 75 – Vergleich der Aktivitätskonzentration des bioverfügbaren 137Cs mit dem Ge-
samtinventar aus den Bodenproben der Kartoffelernte 2018. Den angegebenen Unsicherheiten liegt
der statistische Fehler der Messereignisse zu Grunde. Referenzdatum 31.03.2018.

Abbildung 76 – Transferfaktoren von 137Cs in Kartoffelpflanzen basierend auf dem Gesamt-
137Cs Inventar im Boden (links) und basierend auf dem bioverfügbaren Inventar (rechts). Die
angegebenen Unsicherheiten entsprechen dem Standardfehler des Mittelwertes, mit k=1 und N=6.

Aufnahme in die essbare Kartoffelknolle ist hier auf 67 % im Vergleich mit der Kontrollgruppe
reduziert.

Zwar lässt sich in diesem Fall durch den Vergleich mit der bioverfügbaren Fraktion ein leich-
ter Signifikanzgewinn in der Statistik erreichen, die relativen Unsicherheiten bleiben allerdings
auf einem sehr ähnlichen - relativ hohen - Niveau. Dass die Bioverfügbarkeit nicht die Haupt-
ursache für die nach wie vor hohen Unsicherheiten ist, zeigt sich sehr deutlich, wenn man die
Aktivitätsverhältnisse der einzelnen Proben miteinander vergleicht (siehe Abb. 77 und 78) Hier-
bei zeigt sich, dass durch die Bezugnahme des Transferfaktors auf die bioverfügbare Fraktion im
Boden nur für einen Teil der Gruppen eine (geringfügig) höhere Korellation mit den Gehalten
in der Pflanze erreicht wird und der Zusammenhang insgesamt nur wenig an Linearität gewinnt.

Bei der Analyse der Roggenproben zeigten sich, basierend auf dem Gesamtinventar des Bo-
dens, keinerlei signifikante Unterschiede zwischen der Kontrolle und den beiden Pilz-Gruppen
(siehe Abb. 79). Die Extraktion der bioverfügbaren Fraktion erhöhte hier im Fall der S.C.-
Gruppe sogar die Streuung um den Mittelwert des Transferfaktors ins Roggengrün sehr deutlich
und es sind in der S.C. -Gruppe für beide Pflanzenkompartimente keine signifikanten Unter-
schiede zur Kontrollgruppe zu erkennen.

Auffällig beim Vergleich der Transferfaktoren der Roggenproben ist der geringe Unterschied
zwischen der Roggen-Korn und der Grün-Gruppe. Erwartungsgemäß sollten Pflanzen die Co-
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Abbildung 77 – Verhältnisse der gefundenen 137Cs Aktivitätskonzentrationen Boden - Kartoffel
in der Ernte im Oktober 2018. Die Annahme eines proportionalen Zusammenhangs im Sinne
des Transferfaktormodells muss für die Mehrheit der Gruppen abgelehnt werden (siehe Text).
Die angegebenen Unsicherheiten leiten sich vom statistischen Fehler der gammaspektrometrischen
Messung ab.

Aufnahme von nicht-erwünschten Homologen (wie dem Cäsium als Homolog zum Kalium) beim
aktiven Transport von einem Kompartiment in ein anderes zusätzlich diskriminieren, wodurch
sich insbesondere für die essbaren Früchte der meisten Pflanzen geringere Transferfaktoren als
für das Pflanzengrün ergeben. Insofern decken sich diese Erkenntnisse jedoch mit der Beob-
achtung, dass die Pflanzen bei der Ernte einfach noch nicht reif waren. Für die Spelzblättter,
aus denen die

”
Körner“ zum größten Teil noch bestanden, macht eine Klassifikation als Pflan-

zengrün Sinn, insofern gehören beide hier getrennt analysierten Gruppen vermutlich zu einem
überwiegenden Teil zur gleichen Grundgesamtheit.

Basierend auf der Extraktion der bioverfügbaren Fraktion heben sich die Mittelwerte in
der L.N.-Gruppe wesentlich deutlicher von denen der Kontrollgruppe ab, als dies basierend
auf dem Gesamtinventar der Fall ist. Der Unterschied ist auf dem 68 % Konfidenzniveau für
die Roggenkorn-Proben zwar noch immer knapp nicht signifikant, überschreitet im Fall der
Grünproben jedoch deutlich die Signifikanzschwelle. Basierend auf den Transferfaktoren der
bioverfügbaren Fraktion ergibt sich in der L.N.-Gruppe eine 137Cs Aufnahme von 55 % vergli-
chen mit der Kontrolle, was dem stärksten in diesem Projekt ermittelten Einfluss entspricht.
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Abbildung 78 – Verhältnisse der gefundenen 137Cs Aktivitätskonzentrationen Boden (bio-
verfügbar) - Kartoffel in der Ernte im Oktober 2018. Die Annahme eines proportionalen Zu-
sammenhangs im Sinne des Transferfaktormodells muss für die Mehrheit der Gruppen abgelehnt
werden (siehe Text). Die angegebenen Unsicherheiten leiten sich vom statistischen Fehler der gam-
maspektrometrischen Messung ab.

Abbildung 79 – Transferfaktoren von 137Cs in Roggenpflanzen basierend auf dem Gesamt-
137Cs Inventar im Boden (links) und basierend auf dem bioverfügbaren Inventar (rechts). Die
angegebenen Unsicherheiten entsprechen dem Standardfehler des Mittelwertes, mit k=1 und N=6.
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5.4 Zusammenfassung der Ergebnisse zum Einfluss der Pilzkulturen
Schizophyllum commune und Leucoagaricus naucinus

Die Ergebnisse aus den Transferfaktor-Bestimmungen unterliegen relativ großen statistischen
Unsicherheiten und sind zudem teilweise widersprüchlich. So konnte in den Klimakammerex-
perimenten für den Winterroggen eine Erhöhung der 137Cs -Aufnahme durch Leucoagaricus
naucinus in allen Böden gefunden werden, während die Ergebnisse der Freiland-Ernte 2017
keinen signifikanten Effekt zeigten und die Freiland-Ernte im Jahr 2018 eine Verringerung der
Aufnahme anzeigten.

Für die Aufnahme von 137Cs in Kartoffeln im Laborexperiment zeigte der Leucoagaricus
naucinus keinen statistisch signifikanten Einfluss, was auch für die erste Kartoffelernte aus
dem Feldversuch gilt. Im zweiten Feldversuch hingegen war eine signifikante Verminderung des
Transfers zu beobachten.

Die Proben der Schizophyllum commune Gruppe zeigten insgesamt einen etwas deutli-
cheren Trend hin zu einer Aufnahmeerhöhung, allerdings gab es auch hier eine Freiland-Ernte
die diesem Trend widersprach. Beim Anbau des Winterroggens zeigte sich im Laborexperiment
ein gegenüber der Kontrolle signifikant erhöhter Transfer von 137Cs. Der gegenteilige Effekt
wurde hier jedoch in der Roggenernte aus dem Jahr 2017 beobachtet, wo die Aufnahme in der
Schizophyllum Gruppe gegenüber der Kontrolle signifikant verringert war.

Für die Aufnahme von 137Cs in Kartoffelknollen zeigte die Beimpfung mit Schizophyllum
commune in den Laborexperimenten keinen signifikanten Effekt, in beiden Ernten der Feld-
versuche konnte hier hingegen eine signifikante Erhöhung der Aufnahme festgestellt werden.
Tabelle 24 fasst die gemachten Beobachtungen für die beiden in allen Experimenten untersuch-
ten Kompartimente Roggengrün und Kartoffelknolle zusammen.

Tabelle 24 – Einfluss der Pilzbeimpfung auf die Aufnahme von 137Cs in den drei Ernten. + =
signifikante Erhöhung. - = signifikante Verringerung. 0 = kein signifikanter Unterschied. Zum Ver-
gleich sind hier die normierten Ergebnisse aus dem Laborexperiment und die auf bioverfügbarem
Inventar basierenden Ergebnisse der beiden Feldversuche für das Roggengrün (Roggen) und die
Kartoffelknollen (Kartoffel) angegeben.

Ernte S.C. L.N.
Roggen Kartoffel Roggen Kartoffel

Labor (2017) + 0 + 0
Feld 2017 - + 0 0
Feld 2018 0 + - -

Die Untersuchungen des Transfers von 85Sr in den Laborexperimenten zeigten keinerlei signi-
fikante Einflüsse der Pilzbeimpfung. Die Ergebnisse von umfangreichen Arbeiten zum Einfluss
der beiden Pilzkulturen auf die 90Sr -Aufnahme in den Feldversuchen stehen zur Zeit im Rah-
men einer Master-Arbeit[155] noch aus. Vorläufige Ergebnisse hieraus legen aber ebenfalls einen,
wenn überhaupt, nur sehr geringen Effekt der Pilzbeimpfung auf die Aufnahme von 90Sr in die
Pflanzen der Feldversuche nahe.

Im Verlauf der Feldversuche zeigte sich - unter Vorbehalt der relativ hohen Unsicherheiten
- eine leichte Tendenz zu zunehmend signifikanteren Ergebnissen in den späteren Ernten. Dies
könnte möglicherweise ein Hinweis darauf sein, dass die Pilzkulturen sich erst im Verlauf des
Projektes und durch die insgesamt dreimalige Einbringung bei jeder Aussaat fest im Boden
etablieren konnten. Dies könnte auch ein Grund sein, warum sich signifikante Ergebnisse bei
den Laborexperimenten ausschließlich bei der über 200 Tage andauernden Kultivierung des
Roggens, nicht aber in der deutlich kürzeren Kultivierung der Kartoffeln zeigte.

Um diese Hypothesen zu stützen und möglicherweise auch einige der Ausreißer zu erklären,
die auch in den Laborexperimenten auftraten, wäre ein (im Idealfall quantitativer) Nachweis
der Pilzvitalität in den verschiedenen Bodenproben von großem Wert. Ein solcher Nachweis
kann prinzipiell über quantitative PCR Analytik von art- oder zumindest gattungsspezifischen
DNA-Markern geführt werden.

Ein solches Verfahren konnte im Rahmen des Projektes von unserem Projektpartner FSU
Jena für den Schizophyllum commune entwickelt und bei der Exkursion im Mai 2018 erstmalig
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getestet werden. Hierbei konnte das grundsätzliche Vorhandensein von Schizophyllum DNA in
Bodenproben der S.C.-Reihen gezeigt werden. Des Weiteren war die Menge gefundener DNA
gegenüber den Bodenproben der Kontroll- und der L.N Gruppe deutlich erhöht[156]).

Der Aufwand dieser Analytik, sowohl was die Methodenentwicklung, als auch die Durchführung
an den einzelnen Proben angeht, wurde jedoch zu Beginn des Projektes unterschätzt, so dass
über die einmalige Probenahme der Exkursion im Mai 2018 hinaus keine Erkenntnisse zu der
Vitalität der Pilze in den Böden gewonnen werden konnten. Um dieser, für die Aussagekraft
der gemachten Untersuchungen wesentlichen, Fragestellung nachzugehen, sind daher für die
Zukunft weitere Untersuchungen der Pilzvitalität auf dem Testfeld geplant.

Trotz intensiver Literaturrecherche konnte für den Leucoagaricus naucinus kein geeigneter
Primer für die Vervielfältigung artspezifischer Marker gefunden werden, so dass für diesen bis
auf Weiteres keine Methode zur Quantifizierung im Boden existiert.
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6 Ausblick

Im Rahmen dieser Arbeit wurde eine Reihe von Erkenntnissen gewonnen, aus denen sich wis-
senschaftliche Fragestellungen für zukünftige Forschungsansätze ergeben.

Die Analysen der Radionuklidverteilung auf dem Testfeld nahe des ehemaligen Dorfes Ko-
pachi geben Aufschlüsse über den lokalen Ist-Zustand, insbesondere der vertikalen Radionuk-
lidverteilung von 137Cs, 241Am, und 154Eu im Jahr 2015 (Bohrkernnahme). Auch zeigen die
Daten des Testfeldes, 5 km südlich des Reaktors, dass auch nach 30 Jahren Equilibrierung im
Boden ein hohes Maß an Heterogenität von der ursprünglichen, teilweise partikulären Kon-
tamination noch immer Bestand hat und zwar in nur leicht abnehmenden Maße sowohl für
137Cs, als auch für 90Sr und 241Am. Gemeinsam mit den umfangreichen Daten zur horizonta-
len Radionuklidverteilung aus den Jahren 2017 und 2018 (Feldversuche) und den detaillierten
bodenkundlichen Untersuchungen sind diese Daten geeignet, um gängige Modelle zur Vorhersa-
ge der Radionuklidmigration zu überprüfen und gegebenenfalls zu optimieren, womit sie einen
wertvollen Beitrag zur Strahlenschutzvorsorge der Bevölkerung liefern können.

Die sequentiellen Extraktionen nach dem Schema von Zeien und Brümmer konnten zeigen,
dass sich 90Sr in den untersuchten Böden zu etwa 75 % in der bioverfügbaren Fraktion (Extrak-
tion mit 1 M NH4NO3 und 1 M NH4OAc) und zu etwa 13 % residual gebunden (HNO3 konz.
+ HClO4 konz.) wiederfindet, während die weiteren Fraktionen des Extraktionsschemas für das
90Sr von nachrangiger Bedeutung waren. Die Frage, ob das residual gebundene 90Sr mit dem
partikulären Inventar weitgehend gleichzusetzen ist, konnte jedoch nicht abschließend geklärt
werden.

So zeigte sich eine starke Inhomogenität der 90Sr Verteilung insbesondere im Fall der
Residualfraktion, was sich sehr plausibel erklären lässt, wenn man davon ausgeht, dass dieses In-
ventar tatsächlich noch immer in den verbliebenen Reaktorpartikeln des Bodens vorliegt. Auch
war die Korrelation zum mobilen Inventar für das residual gebundene 90Sr von allen Extrakten
mit Abstand am niedrigsten, was darauf hindeutet, dass sich zwischen den beiden Inventaren
bis heute kein thermodynamisches Gleichgewicht eingestellt hat. Geht man hierbei von den im
Abschnitt Bioverfügbarkeit ausführlich beschriebenen Eintrags- und Equilibrierungsprozessen
aus und nimmt die Bodenlösung als mobiles und zwischen allen Equilibrierungsprozessen ver-
mittelndes Kompartiment an, deuten die Ergebnisse darauf hin, dass sich das residual gefundene
Inventar in den vergangenen 32 Jahren größtenteils zu keinem Zeitpunkt in der Bodenlösung
befunden hat und folglich nur dauerhaft partikulär gebunden gewesen sein kann.

Allerdings zeigte die sequentielle Extraktion des nicht-partikulär gebundenen 90Sr im Fall
des VKTA-Bodens, dass Alterungsprozesse in der Größenordnung von Jahrzehnten durchaus
zu einer Fixierung des 90Sr führen können, die eine Wiederfindung erst in der Residualfraktion
des Zeien und Brümmer Schemas bewirkt. Die im Falle des VKTA-Bodens gefundenen 13 %
residual gebundenen 90Sr entsprechen größenordnungmäßig genau dem Anteil des im Boden des
Kopachi-Testfeldes residual gebundenen 90Sr. Um die Zuordnung der Residualfraktion zu dem
partikulär gebundenen Inventar zu verifizieren, wären folglich belastbare Daten zum Ausmaß
der 90Sr -Alterung im Kopachi-Boden notwendig. Zum Prozess der Alterung von 90Sr in Böden
stehen jedoch in der Literatur überraschend wenige und teilweise widersprüchliche Untersu-
chungen zur Verfügung.

So ist - anders als im Fall des bioverfügbaren Inventars - der dominierende Bindungstyp von

”
gealtertem“ 90Sr -Inventar ebenso wenig bekannt wie der genaue Mechanismus der Alterung.

Hier wären folglich weitere Untersuchungen zur Aufklärung des Mechanismus von großem wis-
senschaftlichen Wert. Dabei würde es sich anbieten, zunächst die überschaubare Anzahl der
vorhandenen, teilweise widersprüchlichen Literaturquellen systematisch zu erfassen und diese
gezielt nach Korrelationen zwischen berichtetem (nicht-)Auftreten von Alterungseffekten und
Parametern der Experimente (Kontaminationszeit, Art der Kontamination, Bodenparameter)
zu durchsuchen. Auf diese Weise gefundene Korrelationen ließen sich im Anschluss durch sys-
tematische Laboruntersuchungen ergänzen, um so in einem ersten Schritt die primär für die
Alterung verantwortlichen Bodenphasen zu identifizieren, was wiederum die Grundlage für eine
mögliche Aufklärung des Mechanismus darstellt.

Da das 137Cs, sowie in geringerem Maße auch das 90Sr, aufgrund ihrer Bodenchemie durch
sequentielle Extraktionen nur sehr eingeschränkt mit der partikulär gebundenen Fraktion gleich-
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gesetzt werden können, wäre es des Weiteren interessant, das Auflösungsverhalten der beiden
ebenfalls gefundenen Radionuklide 154Eu und 241Am anhand von angepassten sequentiellen Ex-
traktionsverfahren zu untersuchen. Insbesondere das 241Am bietet sich aufgrund seiner hohen
und im Vergleich zum 90Sr mit wenig Aufwand messbaren Aktivität für ein solches Verfahren an.
Eine genaue Assoziation extrahierter Inventare ließe hier zudem einen sehr präzisen Rückschluss
auf die ursprüngliche Menge an partikulärer Deposition zu, da das 241Am im Gegensatz zum
90Sr ausschließlich partikulär deponiert wurde. Allerdings fehlen auch zu diesem Nuklid um-
fangreiche und systematische Untersuchungen zu Umfang und Mechanismus von Alterungspro-
zessen im Boden, welche die Basis für eine gezielte Entwicklung und valide Interpretation von
sequentiellen Extraktionsverfahren sind.

Für die Klasse der UO2-Partikel, welche auf dem Testfeld am häufigsten gefunden wurde,
konnte durch die vorgeschlagene sequentielle Extraktion von einzelnen Partikeln gezeigt werden,
dass das partikulär gebundene 90Sr vollständig und ausschließlich in der Residualfraktion nach
Zeien und Brümmer wiederzufinden ist. Ein solcher Nachweis steht jedoch für die Klasse der
ZrUyOx-Partikel noch aus. Trotz intensiver Suche wurde in den Böden des Kopachi Testfeldes
nur ein einziger typischer, sowie ein weiterer untypischer Vertreter dieser Klasse gefunden, wes-
halb die weitere Extraktion gerade dieses Partikeltyps für umfangreichere Untersuchungen von
großem Wert wären. Aufgrund der, aus der Literatur bekannten, hohen chemischen Stabilität
der ZrUyOx-Partikel ist eine vollständige Auflösung in der Fraktion 4 (HF), nicht aber in der
Fraktion 3 (HNO3 konz. + HClO4 konz.) des modifizierten Zeien und Brümmer Schemas zu er-
warten. Anhand des Partikels Kop 01 (Ares) ließe sich dieser Prozess unter Umständen an einem
einzigen Partikel analysieren und im Idealfall auch elektronenmikroskopisch dokumentieren.

Die auf dem Testfeld gefundenen Reaktorpartikel bestätigen zum Einen wesentliche in der
Literatur etablierte Vorhersagen zur Kontaminationssituation des Testfeldes und werfen auf
der anderen Seite einige ungeklärte neue Fragen auf. Die auf dem Testfeld gefundenen Par-
tikel gehörten zum größten Teil der Klasse der UO2-Partikel an, was sich mit der in der Li-
teratur beschriebenen Umweltbeständigkeit der Partikel deckt. Insbesondere wurde nur ein
einziger Partikel identifiziert, der möglicherweise eher der Kategorie der UO2+x-Partikel zu-
zuordnen ist. Dies deckt sich mit der Annahme, dass sich diese Partikel unter Umweltbedin-
gungen innerhalb der vergangenen 32 Jahre fast vollständig - bis auf weniger als 2 % des ur-
sprünglichen Inventars - aufgelöst haben sollten. Auch sind in den elektronenmikroskopischen
Aufnahmen der gefundenen Uran-Zirkoniumphasen auch nach 32 Jahren im Boden optisch
keinerlei Auflösungserscheinungen zu erkennen.

Die Befunde deuten allerdings auch darauf hin, dass im Fall des BioVeStRa-Feldes der An-
teil von UO2-gebundenem Inventar denjenigen der UO2+x-Partikel inzwischen möglicherweise
deutlich übersteigt. Die aus der Literatur übernommene und im theoretischen Teil dargestellte
Berechnung der Auflösung des Partikelinventars, geht für die südliche Richtung jedoch pau-
schal von einer Kontamination durch UO2+x Partikel aus und hat daher im Fall der Böden
um Kopachi in Zukunft vermutlich keine Gültigkeit mehr. Hier sollte man in Zukunft eher
auf Auflösungsgeschwindigkeiten zurückgreifen, wie sie für das nicht-oxidierte Partikelinventar
ausgehen typisch sind und in der Literatur daher bisher nur für das westlich des Reaktors
niedergegangene Partikelinventar angenommen werden.

Zwar lässt sich der überwiegende Anteil der gefundenen Reaktorpartikel mehr oder weniger
sicher den drei primären Partikelkategorien nach Kashparov zuordnen, insbesondere die drei
in dieser Arbeit als

”
unklassifiziert“ beschriebenen Partikel werfen jedoch auch Fragen, sowohl

bezüglich des Quellterms, als auch bezüglich des Auflösungsverhalten der primären Reaktor-
partikel im Boden auf. So ist es aufgrund der bisherigen Ergebnisse wahrscheinlich, dass es sich
bei Kop 07 (Gaia) um ein Fragment der erkalteten

”
Lava“ aus dem Reaktorgebäude handelt.

Das Vorkommen solcher Partikel außerhalb des Reaktorschutzgebäudes ist bisher jedoch nicht
dokumentiert.

Sollte sich die Hypothese zur Herkunft des Partikels in weiteren Untersuchungen bestätigen,
stellen sich eine Reihe von weiteren wissenschaftlichen Fragen. Zum Beispiel wann und wie
dieser Partikel emittiert werden konnte. Nach den in der Literatur veröffentlichen Erkenntnissen
über den Quellterm, ist die naheliegenste Vermutung, dass ein solcher Partikel nur in dem
relativ engen Zeitraum zwischen dem 02. Mai und dem 06. Mai 1986 gebildet und emittiert
werden konnte. Eine spätere Emission ist zwar denkbar, sollte aber aufgrund der Arbeiten zur
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Eindämmung der Emission ab dem 06. Mai gestoppt worden sein.
Basierend auf einer noch zu validierenden Hypothese zum Emissionspfad wäre für eine Be-

wertung der radioökologischen und strahlenschutztechnischen Bedeutung des Befundes zudem
eine Einschätzung wichtig, wieviele dieser Partikel aus dem Reaktor emittiert wurden und wel-
ches Radionuklidinventar auf diese Weise freigesetzt wurde. Um diese Fragen zu beantworten,
wäre es notwendig, weitere Partikel dieses Typs in der Umwelt zu finden. Da sich in der Litera-
tur, trotz umfangreicher Datenlage zur partikulären Kontamination der Sperrzone (siehe zum
Beispiel die

”
Hot Particles Database“ [122]), keine Beispiele dieses Partikeltyps finden lassen

ist davon auszugehen, dass es wenn überhaupt, nur sehr wenige dieser Partikel in der Umwelt
gibt. Durch den Fund ergibt sich allerdings ein Hinweis, in welcher Umgebung es sich lohnen
würde, gezielt nach diesen Partikeln zu suchen.

Auch die Herkunft der beiden aus einer Uran-Sekundärmatrix bestehenden Partikel konnte
im Rahmen dieser Arbeit nicht abschließend geklärt werden. Hier wäre zunächst der Nachweis
zu führen, dass es sich bei dem enthaltenen Uran tatsächlich um Reaktoruran handelt und ob
der Abbrand zu der für RBMK-Reaktoren typischen Isotopensignatur passt. Dies sollte über
die Bestimmung der Isotopenverhältnisse von 235U und 238U, beispielsweise mittels Sekundär-
Ionen-Masenspektrometrie an den einzelnen Partikeln möglich sein, wobei fraglich ist, ob es
gelingt den U-S-Partikel (Kop 04b Kastor) erfolgreich auf einer Nadel zu fixieren. Sollte in den
beiden Fällen der Nachweis gelingen, dass es sich tatsächlich um Reaktoruran handelt, würden
sich die selben wissenschaftlichen Fragen wie im Fall des mutmaßlichen Lava-Partikels Kop 07
(Gaia) anschließen. Auch hier wäre folglich die Entwicklung eines nuklearforensischen Nach-
weises zur Herkunft der Sekundärphasen von großem Wert, um weitere Schlüsse bezüglich des
Umwandlungsprozesses der Reaktorpartikel, entweder innerhalb, oder außerhalb des Reaktor-
gebäudes zu gewinnen und so zu einem besseren mechanistischen Verständnis von Quellterm
und Nuklidmigration in der Umwelt zu gelangen. Auch der Partikel Kop 10 (Japetos), der in
dieser Arbeit der Klasse der ZrUyOxPartikel zugeordnet wurde, könnte im Hinblick auf die
Herkunft und Entstehung der siliziumhaltigen Matrix ein interessantes Untersuchungsobjekt
sein.

Insgesamt lässt sich feststellen, dass die relativ hohe Zahl (3-4 / 12) gefundener, vermutlich
sekündärer Partikel, aufgrund der Datenlage in der Literatur so nicht zu erwarten war. Dieser
Befund ist möglicherweise teilweise auf die zeitlich bedingte, erst langsam einsetzende Verwit-
terung insbesondere der Klasse der UO2 Partikel zurückzuführen, welche nach der Auflösung
der UO2+x-Partikel die dominierende Partikelklasse der Böden darstellt. Eine weitere plausible
Hypothese, die durch das Auffinden von Kop 07 (Gaia) gestützt wird, wäre, dass die lokale
Kontaminationssituation in unmittelbarer Umgebung des Feldes von der Situation in der rest-
lichen Sperrzone insofern abweicht, dass hier - potentiell im Rahmen der Emissionen zwischen
dem 02. und 06. Mai - neben den beschriebenen primären Partikeltypen auch bereits sekundäre
Partikel deponiert wurden, welche innerhalb des zerstörten Reaktorgebäudes entstanden.

Um diese Hypothesen zu stützen, wäre neben umfangreichen Untersuchungen der bereits
gefundenen Partikel dringend das Auffinden weiterer Partikel aus der Umgebung nötig, um
die Datenlage zu verbessern. Aufgrund der, im Rahmen dieser Dissertation dargelegten, Erfah-
rungen bei der Suche nach Partikeln auf dem Testfeld, dürfte das Auffinden weiterer Partikel
mit großem Aufwand verbunden sein. Im Rahmen dieser Arbeit gelang das Auffinden von 12
Partikeln durch die systematische gammaspektrometrische Analyse von über 140 zufällig ge-
nommenen Proben vorwiegend des Oberbodens, mit einem durchschnittlichen Gewicht von etwa
50g und die händische Nachsuche nach Partikeln mittels Geiger-Müller Zählrohr.

Um die Erfolgsaussichten für das weitere Auffinden von Partikeln in Böden der Umgebung,
aber auch andernorts, zu erhöhen, wäre es daher nützlich das bestehende Suchverfahren zu op-
timieren und nach Möglichkeit zu automatisieren. Ideal zum Auffinden geeignet wäre eine Ap-
paratur, die es erlaubt, im Feld genommene Bodenproben vor Ort nach dem Vorhandensein von
Hot Spots zu durchsuchen und diese, gemeinsam mit einem möglichst geringen umgebenden Bo-
denvolumen, zu separieren. Eine solche Apparatur könnte beispielsweise mittels Geiger-Müller
Zählrohr, oder auch eines geeigneten Szintillationdetektors, unter welchem eine flach ausge-
breitete Bodenmenge automatisiert vorbeigeführt wird nach Hot Spots suchen und diese im
Anschluss an die Detektion in ein separates Auffanggefäß umleiten. Ein solches Gerät ließe sich
neben der weiteren Untersuchung der aufgeworfenen Forschungsfragen zudem für andere und
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potentiell zukünftige Kontaminationssituationen im Sinne einer
”
nuclear-preparedness“ vorhal-

ten und nutzen.
Bezüglich des Potentials zum Einsatz von Pilzkulturen zur Strahlenschutzvorsorge sind die

erhobenen Daten teilweise widersprüchlich und deuten eher auf einen geringen Effekt auf die
Radionuklidaufnahme in Pflanzen hin. Hier wäre für eine genauere Bewertung zunächst ein
etabliertes und vom Aufwand her vertretbares Verfahren zur (idealerweise quantitativen) Be-
stimmung der vitalen Pilzbiomasse im Boden notwendig, mit dessen Hilfe die gefundenen Un-
terschiede in der Nuklidaufnahme präziser korreliert werden könnten.

Im Falle des Leucoagaricus naucinus konnte in den beiden Ernten des Jahres 2018 ein
Rückgang des Radionuklidtransfers von 137Cs verglichen mit der Kontrolle festgestellt werden.
Hier konnte, verglichen mit der jeweiligen Kontrolle, eine Reduzierung der Aufnahme in Kar-
toffeln auf 67 %, sowie auf 55% im Fall des Roggengrüns, gezeigt werden. Geht man davon aus,
dass sich bis zu dieser Versuchsreihe der eingesetzte Pilz aufgrund der wiederholten Beimpfung
am ehesten fest im Boden etablieren konnte, spricht dieser Befund dafür, dass Leucoagaricus
naucinus in der Tat in der Lage sein könnte, unter Feldbedingungen Radiocäsium im Boden zu
fixieren.

Den Ergebnissen liegen jedoch trotz vergleichsweise hohem Aufwand bei Probenahme und
Vorbereitung (N=6, Individuelle Bestimmung des bioverfügbaren Nuklidinventars im Wurzel-
bereich der Pflanze) hohe relative Unsicherheiten zu Grunde, die eine Aussage nur mit geringer
Konfidenz (Irrtumswahrscheinlichkeit < 32%) zulassen. Es wäre folglich neben der Bestimmung
der Pilzvitalität wichtig, auch das grundsätzlich angewendete Verfahren zur Transferfaktor-
bestimmung zu hinterfragen und gegebenenfalls zu optimieren. So korrelierte der gefundene
Nuklidgehalt in den individuellen Bodenproben nur wenig mit dem in der jeweilgen Pflanze
gefundenen Gehalt.

Ein Grund hierfür dürfte in der großen Heterogenität der Kontaminationssituation und der
damit verbundenen möglicherweise nicht-repräsentativen Entnahme der einzelnen Bodenpro-
ben liegen. Zwar konnte durch die Bestimmung des bioverfügbaren Gehaltes und der darauf
basierenden Transferfaktoren gezeigt werden, dass es nicht die Unterschiede in der chemischen
Bindung in den verschiedenen Bodenproben ist, die zu den geringen Korrelationen der Gehal-
te Pflanze/Boden führen. Aufgrund der gefundenen hohen Heterogenität der vertikalen und
lateralen Kontaminationsverteilung auf dem Testfeld ist es jedoch gut möglich, dass die Probe-
nahme von etwa 50g Oberboden pro Pflanze nicht ausreichend war, um das zur Aufnahme zur
Verfügung stehende Nuklidinventar im Boden abzubilden. Hier stellt sich jedoch die Frage, ob
im Falle der vorliegenden Kontaminationssituation des Testfeldes eine repräsentative Boden-
Probenahme aus dem gesamten Wurzelbereich der Pflanzen, unter den Randbedingungen des
Arbeitens in der Sperrzone, überhaupt mit vertretbarem Aufwand möglich ist.

Im übrigen ist zu bezweifeln, dass die Heterogenität der Kontamination den alleinigen Grund
für die gefundene geringe Korrelation zwischen den Inventaren von Boden und Pflanze darstellt.
So zeigten sich auch bei den Versuchen unter Laborbedingungen innerhalb der Gruppen hohe
Schwankungen in der Radionuklidaufnahme, welche auch hier zu einer unerfreulich hohen Si-
gnifikanzschwelle in der Bestimmung von Unterschieden zwischen den verschiedenen Gruppen
führten.

Es scheint, sowohl aufgrund der in dieser Arbeit gemachten Beobachtungen, aber auch auf-
grund der Datenlage in der Literatur[157–159] plausibel anzunehmen, dass sich die komplexen
und hochregulierten biologischen Prozesse der Nuklidaufnahme dem proportionalen Modell wel-
ches durch die Verwendung empirisch bestimmter Transferfaktoren zur Dosisabschätzung im-
pliziert wird, weitgehend entziehen. Um Unterschiede trotz der hohen Schwankungen der Auf-
nahme auch innerhalb der verschiedenen Gruppen festzustellen, empfiehlt sich für zukünftige
Untersuchungen dieser Art, auf eine deutlich höhere Stichprobenmenge zurückzugreifen. Im Fall
des Vergleichs der normierten Transferfaktoren von 137Cs in das Roggengrün unter Laborbedin-
gungen stand eine Stichprobenmenge von N=9 zur Verfügung und die relativen Standardfehler
der Mittelwerte auf einem Konfidenzniveau von 68 % betrugen etwa ± 15 %. Um zu einer Ver-
besserung der Ergebnisse auf ein Signifikanzniveau von 95 % zu gelangen wäre etwa die vierfache
Stichprobenmenge, also insgesamt ca. 36 Proben notwendig. Im Falle der Feldexperimente lagen
die ermittelten relativen Unsicherheiten noch einmal deutlich höher.

Im Gegensatz zum L.N. zeigte der Pilz Schizophyllum commune in der Mehrheit der Un-
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tersuchungen eher einen leichten mobilisierenden, als einen immobilisierenden Effekt, wobei es
auch hier Ergebnisse gab, die diesem Trend widersprachen. Im Fall der Kartoffelernte aus den
Feldexperimenten 2018 konnte beispielsweise eine signifikante Erhöhung der Aufnahme von bio-
verfügbarem 137Cs auf 128 % im Vergleich zur Kontrollgruppe festgestellt werden. Der Mecha-
nismus einer möglichen Mobilisierung ist noch ungeklärt, es scheint aber plausibel anzunehmen,
dass die selben Mechanismen mit denen der Pilz - wie in der Literatur beschrieben [85, 89] - in
der Lage ist, sogar Quartz-Strukturen im Boden aufzulösen, zu einer vermehrten Freisetzung
residual gebundenen 137Cs führen könnten. Hierbei kämen sowohl randständige Ätzung von
Tonmineralen und die daraus reultierende Zerstörung der FES, als auch das direkte Auflösen
von Uranpartikeln als Mechanismus der 137Cs -Freisetzung in Betracht.

Beide Effekte ließen sich durch geeignete Laborexperimente mit tonhaltigen, sowie mit ge-
zielt partikulär kontaminierten Böden untersuchen. Die Ergebnisse einer solchen Untersuchung
könnten wiederum wertvolle Hinweise auf die Rolle bodenlebender Pilze in der Radioökologie
speziell für das 137Cs liefern. Für die Verwendung im Rahmen eines Konzeptes zur Bodensanie-
rung mittels Myko-Stabilisierung ist Schizophyllum commune aufgrund der erzielten Ergebnisse
vermutlich nicht geeignet, jedoch macht der möglicherweise mobilisierende Effekt der Pilzbeimp-
fung auf 137Cs im Boden den Pilz zu einem interessanten Kandidaten für den Einsatz im Rahmen
von Konzepten zur Pilz-unterstützten (myco-assited) Phytoremediation.
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dungen, Springer Berlin Heidelberg, Berlin, Heidelberg, 1996, S. 415–433.

[130] Grundlagen der Licht- und Elektronenmikroskopie, Bd. 4864, 1 Online-Ressource (397
Seiten), Verlag Eugen Ulmer; Stuttgart, 2018.

[131] E. J. Kirkland, Advanced Computing in Electron Microscopy, 1 Online-Ressource(XII,
354 p. 146 illus., 8 illus. in color.), Springer International Publishing; Cham, 2020.

[132] D. I. f. N. e. V., Schlamm, behandelter Bioabfall und Boden - Bestimmung des pH-Werts;
Deutsche Fassung EN 15933:2012, 2012.

[133] D. I. f. N. e. V., Bodenbeschaffenheit - Bestimmung der Partikelgrößenverteilung in
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[155] M. Böhsl, Aufnahme des bioverfügbaren Sr-90 Inventars in Pflanzen - Uptake of bio-
available Sr-90 into Plants, Masterarbeit (Physik), IRS Leibniz Universität Hannover,
2020.

[156] L. Traxler, A. Wollenberg, G. Steinhauser, S. Großmann, A. Günther, W. Schulz, C.
Walther, J. Raff, E. Kothe, Journal of Hazardous Materials eingereicht- Status: Major
revisions 2020.

[157] B. Penrose, K. A. J. N. Payne, A. Arkhipov, A. Maksimenko, S. Gaschak, M. C. Me-
acham, N. J. M. Crout, P. J. White, N. A. Beresford, M. R. Broadley, Journal of Envi-
ronmental Radioactivity 2016, 155, 112–121.

[158] B. Penrose, N. A. Beresford, M. R. Broadley, N. M. J. Crout, Journal of Environmental
Radioactivity 2015, 139, 103–117.

[159] K. A. Payne, H. C. Bowen, J. P. Hammond, C. R. Hampton, J. R. Lynn, A. Mead,
K. Swarup, M. J. Bennett, P. J. White, M. R. Broadley, New Phytologist 2004, 162,
535–548.

121



A Anhang

Videotagebücher der Tschernobyl-Exkursionen

Tabelle 25 – Links zu den Videotagebüchern der Exkursionen

Exkursion von bis Titel / link
1 26.10. 31.10.16 Tschernobyl Exkursion 2016

https://www.youtube.com/watch?v=N6xGxBFRqvM
2 15.05. 19.05.17 1. Tschernobyl Exkursion 2017

https://youtu.be/yVsJo2iBL90
3 25.05. 29.09.17 2. Tschernobyl Exkursion 2017

https://www.youtube.com/watch?v=EXeeyZVoJDc
4 22.05. 26.05.18 Tschernobyl Exkursion 2018

https://youtu.be/HAb12GIh5SE

Rasterelektronenmikroskopie von weiteren UO2-Partikeln

id Kop 05 (Eris)
Typ UO2

Größe 15x15µm

Abbildung 80 – Kop 05, Eris
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id Kop 09 (Iris)
Typ UO2

Größe 20x20µm

Abbildung 81 – Kop 09, Iris
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id Kop 11 (Kronos)
Typ UO2

Größe 20x20µm

A(137Cs ) 40, 6± 0, 22 Bq
A(241Am ) 2, 3± 0, 03 Bq
A(154Eu ) 0, 197± 0, 017 Bq

Abbildung 82 – Kop 11, Kronos
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Vollständige Messreihe zu Abb. 58 aus Abschnitt 5.1

Abbildung 83 – Kinetik der 85Sr -Sorption im Verlauf von 28 Tagen Equilibrierung im VKTA
Boden. Die Daten wurden mit folgender Formel gefittet: y = tx

tx+1
Kd mit den freien Parametern t

und Kd. Bei der Ermittlung des Datenpunktes nach 14 Tagen wurden die Proben im Anschluss an
das Zentrifugieren fälschlicherweise nicht mehr gefiltert. Hierdurch sind offensichtlich Schwebstoffe
(mutmaßlich Tone) in die Analyseprobe mit übergegangen die signifikant zur gemessenen Aktivität
in Lösung beigetragen und so den ermittelten Kd-Wert gesenkt haben.
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Rohdaten der Ernte aus den Klimaschränken

Tabelle 26 – Rohdaten der Ernte aus den Klimaschränken in Abschnitt 5.2.

id Kartoffelfrucht id Roggengrün
Frischmasse Trockenmasse Trockenmasse
[g / Topf] [g / Topf] [g / Topf]

1 6,69 1,69 11 2,27
2 4,21 1,15 12 2,82
3 0,00 0,00 13 2,24
4 0,00 0,00 14 2,82
5 15,70 3,90 15 2,83
6 14,79 4,23 16 3,05
7 0,00 0,00 17 2,53
8 2,20 0,79 18 3
9 0,00 0,00 19 2,87
10 1,95 0,56 20 3,5
21 1,00 0,93 31 0
22 34,11 10,94 32 2,48
23 21,64 4,95 33 1,71
24 44,85 12,16 34 3,64
25 51,83 11,62 35 2,46
26 18,09 4,99 36 2,68
27 41,05 10,58 37 2,19
28 22,44 5,99 38 5,44
29 27,00 9,36 39 2,41
30 0,17 0,15 40 2,88
41 38,61 8,50 51 2,84
42 0,00 0,00 52 2,71
43 12,18 2,67 53 3,61
44 50,60 15,90 54 3,07
45 36,10 7,62 55 3,79
46 40,03 8,80 56 3,21
47 0,00 0,00 57 2,69
48 34,48 8,07 58 2,67
49 49,86 13,00 59 2,89
50 20,17 6,52 60 3,8
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Analysenergebnisse: 

 

 
 
 

 
 
 
Legende: ai spezifische Aktivität 

s  Gesamtunsicherheit 
s/ai relative Gesamtunsicherheit 
g* Erkennungsgrenze 
 

 Für ein Vertrauensniveau von 90% ist der Vertrauensbereich durch ai  1,645 s gegeben. 
 
 
---- Ende des Prüfberichtes ---- 
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QCY‐48 Inventar Nr. xQCY‐12
Ansatz am 31.05.2016

g
Flasche inkl. Verdünnungslösung 436,46
abzgl. Flasche leer 239,27
Summe Verdünnungslösung 197,19

Verdünnungslsg 197,19
mStd Lösungsmenge Standard ldt. Kalibrierschein 5,1677
mGes Gesamtlösung  202,358

mStd Standardtlösung ldt. Certifikat / 5,1677
mGes Verdünnungslösung inkl. Standardlsg. 202,358
k Verdünnungsfaktor 0,0255

(Flasche inkl. Ampulle 445,77 g)









































































































Sr‐85 Verdünnung

Inventar Nr.: xSr‐85‐01

Ansatz: 05.07.2016

Brechampulle:  PTB

chemische Zusammensetzung HCL 0,1 mol/L

der Trägerlösung SrCl2 30 mg/L

Lösung in der Ampulle ldt. Kalibrierschein (m) 2,0135 g (± 0,0017) g

Aktivität ltd. Kalibrierschein (a) 201,2 kBq/g (± 2,1) kBq/g

Gesamtaktivität berechnet (a) 405,116 kBq

Bezugszeitpunkt ldt. Kalibrierschein 01.07.2016

Flasche Deckel inkl. Verdünnungslösung (m) 204,58 g

Flasche Deckel leer (m) 164,49 g

Verdünnungslösung berechnet (m) 40,09 g

Gewichte sind ohne Edikett

Verdünnungslösung (m) 40,09 g

Ampullenlösung (m) 2,0135 g

Gesamtmasse Lösung (m) 42,1035 g

Aktivität der Verdünnung 9,622 kBq/g





















Sr‐85‐02 Verdünnung

Inventar Nr.: xSr‐85‐02

Ansatz 17.02.2017

Brechampulle PTB

chemische Zusammensetzung HCl 0,1 mol/L

der Trägerlösung SrCl2 30 mg/L

Lösung der Ampulle ldt. Kalibrierschein  2,0066 g

Aktivität ltd. Kalibrierschein 1009 kBq/g

Gesamtaktivität berechnet 2024,659 kBq

Bezugszeitpunkt laut Kalibrierschein: 01.02.2017 0:00 Uhr

Laborverdünnung:

Flasche Deckel inkl‐ Verdünnungslösung 256,05 g

Flasche Deckel leer 164,49 g

Verdünngunslösung berechnet 91,56 g

Verdünnugslösung 91,56 g

Ampullenlösung 2,0066 g

Gesamtmasse Lösung 93,5666 g

Aktivität der Verdünnung 21,638698 kBq/g

Verdünnungsfaktor (k) 0,02144569



± 0,0017g

± 10 kBq/g







Sr‐85 Verdünnung

Inventar Nr.: xSr‐85‐03

Ansatz: 13.07.2017

Schraubglas:  Hartmann Analytic (ARC)

chemische Zusammensetzung HCL 0,5 mol/L

der Trägerlösung

Lösung in der Ampulle ldt. Kalibrierschein (m) 0,10531859 g

Aktivität ltd. Kalibrierschein (a) 702630 kBq/g

Gesamtaktivität berechnet (a) 74000 kBq
Bezugszeitpunkt ldt. Kalibrierschein 07.07.2017

Flasche Deckel inkl. Verdünnungslösung (m) 358,774681 g
Flasche Deckel leer (m) 238,68 g

Verdünnungslösung berechnet (m) 120,094681 g
Gewichte sind ohne Edikett

Verdünnungslösung (m) 120,094681 g

Ampullenlösung (m) 0,10531859 g

Gesamtmasse Lösung (m) 120,2 g

Aktivität der Verdünnung 615,641 kBq/g

Verdünnungsfaktor: k 0,00087619

chemische Zusammensetzung HCl 0,5 mol/L

entsprechend 100 µl  61,5640599 kBq
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1.  Allgemeines 

Der ALPHAIX 3000 ist ein mikroprozessorgesteuertes Strahlenmessgerät, also ein 
programmierbarer Computer mit Speicher. Es können natürlich sofort Messungen 
durchgeführt werden, ohne vorher das Gerät programmieren zu müssen.  

Die wichtigsten Grundfunktionen  
 

    a) Gerät einschalten Taste RUN/STOP ca. 3 Sek. drücken (Signalton und AiX 
3000 in LCD-Fenster) 

      

b) Messung starten  noch mal Taste RUN/STOP drücken (ca. 2 Sek. Anzeige der 
Batteriespannung, dann Anzeige des Messverfahrens) 

 

c) Messung abbrechen  Taste RUN/STOP ca. 3 Sek. drücken, dann erscheint STOP 
auf LCD - Messung abgebrochen - kann mit RUN/STOPP 
wieder 

 gestartet werden 
d) Wechsel der    
   Messverfahren   Durch Drücken der Taste SET kann man 3 verschiedene     

Messverfahren einstellen:  
- Messung Einzel-Impulse,  
- Messung Minutendurchschnitt,  
- μSv/h = Mikro-Sievert pro Stunde  
Die Auswahl erfolgt nach dem Einschalten oder nach dem 
STOP (Abbruch).  
 

e) Gerät ausschalten  Taste RUN/STOP + SET gleichzeitig drücken 
  
Damit wissen Sie bereits das Wichtigste. Bitte beachten Sie, dass die Reaktion auf 
einen Tastendruck etwas verzögert sein kann - Sparschaltung - d.h. die Tasten nicht 
fest drücken, aber so lange bis Reaktion erfolgt. 
 

2.  Hinweise zu den 3 Messverfahren 
 

Die 3 verschiedenen Messverfahren bieten die Möglichkeit, für 
jeden Untersuchungszweck, den geeigneten Messvorgang zu 
wählen. Die Einzel-Impuls-Auswertung wurde beibehalten, da es 
für die Kontaminationsmessungen das übliche Messverfahren 
ist. Bei dem Messverfahren nach IPM/min. und µSv/h werden 
die Messwerte umgerechnet und gespeichert.  
Hinweis: Für die Anzeige in µSv muss die richtige Nullrate    
eingestellt sein > siehe Abschnitt Programmierung. 
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Anzeige IMPULS 

 
Einzel-Impuls-Zählung mit Anzeige direkt auf der LCD und es 
ertönt bei jedem Impuls ein Signalton, der sich mit der Taste 
SOUND an und ausschalten lässt. Nach Ablauf der Messzeit 
bleibt der Messwert im Anzeigefenster stehen. Für eine neue 
Messung muss mit der Taste RUN/STOP wieder gestartet 
werden. 

Anzeige Ipm 

Bei diesem Messverfahren werden die erfassten Impulse sofort 
auf eine Minute umgerechnet.  
Die Anzeige des Ein-Minuten-Mittelwertes ist der wichtigste 
Vergleichswert bei der Strahlenmessung.  
Die Anzeige erfolgt erst nach Ablauf der Messzeit. Werden z.B. 
in 10 Minuten 968 Impulse gezählt, erscheint nach 10 Minuten 
der Wert 96.8/m in der Anzeige - waren es 60 Minuten, dann 
wird 16.1/m angezeigt. Die Messungen laufen automatisch 
weiter. so dass jeweils noch 10 Minuten, sofern keine andere 
Messzeit eingestellt wurde, der neue Messwert in die Anzeige 
geladen wird. Die letzten 40 Messwerte werden automatisch 
gespeichert.  
Aus den gesamten gespeicherten Werten kann noch mal der 
Mittelwert angezeigt werden, in dem die Taste STORE gedrückt 
wird - diese Anzeige hat nach dem Querstrich eine /0.  
Es erfolgen keine akustischen Signale - erst nach Überschreiten 
einer einstellbaren Warnschwelle.  
 

 
Anzeige µSv/h 

 
Diese Anzeige ist für Dosisleistungsmessung vorgesehen, die in 
Sv angezeigt werden. Es handelt sich hierbei ausschließlich um 
eine Messung der GAMMA-Strahlung, so dass ALPHA- und 
BETA-Strahlung abzuschirmen sind, in dem man bei den 
Messungen die Schutzdeckel auf den Zählrohren lässt.  
Bei diesem Messverfahren ist es wichtig, dass die richtige 
Nullrate zum eingesetzten Zählrohr programmiert wurde (Taste 
SET + SOUND). Die Anzeige erfolgt jeweils nach 100 Impulsen, 
so dass die Zeit die Variable ist und nicht, wie bei den anderen 
Messverfahren, eingestellt werden kann.  
Bei 100 Ipm ist der Messfehler max. 10 %. Der Messintervall 
variiert mit der Strahlungsintensität  →  Lange Messzeit = 
schwache Strahlung, kurze Messzeit = starke Strahlung.  
Wie bei dem Messverfahren IPM/m, setzen sich die 
Messintervalle ständig fort. und es wird jeweils der letzte 
Messwert angezeigt. Ebenso werden die letzten 40 Messwerte 
gespeichert, wobei auch hier der Mittelwert (µO) aus den 
gespeicherten Messwerten, mit der Taste STORE, abgerufen 
werden kann.  
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Programmierung der Messzeit / Messintervall  
 

Der ALPHAiX ermöglicht die Einstellung von unterschiedlichen Messzeiten im IMPULS-Mode, 
bzw. Messintervalle bei den Anzeigen in µSv/h und Ipm. Wie bereits erwähnt, starten bei den 
Messverfahren µSv/h und Ipm nach Ablauf der vorgegebenen Messzeit die neuen 
Messintervalle automatisch, wobei der Messwert des abgelaufenen Messintervalls 
gespeichert wird.  
D.h. die Messreihe setzt sich unendlich fort, und es werden jeweils die letzten 40 Messwerte 
gespeichert werden. Dadurch können Langzeitmessungen mit kleineren Messintervallen 
gefahren werden, um so viele Zwischenergebnisse abfragen zu können.  

Bei dem IMPULS-Mode geht das nicht. Nach Ablauf der eingestellten Messzeit bleibt das 
Gerät, mit der während der Messzeit erfassten Impulsgesamtsumme in der Anzeige stehen. 
Man muss manuell erneut starten (Taste RUN), wobei mit dem Start die Anzeige auf null 
zurückgesetzt wird.  
In der Regel wählt man im IMPULS-Mode einen längere Messzeit als bei den Messverfahren 
(µSV/h + Ipm) bei denen eine automatische Messwertspeicherung erfolgt. Um im 
IMPULS-Mode Zwischenergebnisse abfragen zu können, besteht die Möglichkeit die Zählung 
anzuhalten ohne diese zu unterbrechen.  
Wenn man im IMPULS-Mode gleichzeitig die Tasten RUN/STOP + PERIOD drückt, bleibt die 
Anzeige stehen. Die Punkte in der Anzeige verschwinden und nur ein pulsierender Punkt zeigt 
an, dass die Messung im Hintergrund weiterläuft. Drückt man erneut die Tasten RUN/STOP  
und PERIOD wird die Anzeige wieder aktiviert, d.h. die zwischenzeitlich erfassten Impulse 
werden in die Anzeige geladen und die Messung wird mit den aktuellen Werten fortgesetzt.  
 

Es können 8 verschiedene Messzeiten/-intervalle eingestellt werden, durch gleichzeitiges 
Drücken der beiden Tasten SET + PERIOD und der Tasten        :  

     
IMPULS-Mode:  10 Sek. Ipm + µSv/h:  10 Sek. 
   1 Min.    1 Min. 
  10 Min.   10 Min. 
  60 Min.   60 Min. 
 100 Min.  100 Min. 
   6 Std.    6Std. 
  12 Std.   12 Std. 
 Unendlich    24 Std. 

 
Die Unterscheidung in der letzten Stufe ergibt sich durch die Tatsache, dass die 
Messvefahren Ipm + µSv/h ohnehin unendliche laufen. Durch Drücken der beiden Tasten 
SET + PERIOD erscheint als erstes die aktuelle Messzeit, die blinkt. Durch die beiden 
Tasten         kann man die gewünschte Messzeit einstellen. Nach der gewünschten 
Einstellung ist die Taste SET so lange zu drücken bis die Datumsanzeige erscheint. Dann 
kann man eine neue Messreihe starten.  
 
Die beiden Tasten       , die identisch sind mit den beiden Tasten TIME + SOUND, 
werden generell für die Programmierung des ALPHAiX eingesetzt. Eine Programmierung 
wird immer mit der Taste SET abgeschlossen, d.h. solange betätigen bis die Datumsanzeige 
erscheint und umgeschaltet werden kann.  
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3. Weitere Befehle zur Programmierung des ALPHAiX 3000 
 
 

Taste PERIOD  

 

Die Taste PERIOD dient zum Programmieren der Messintervalle. 
Wenn man direkt nach dem Einschalten PERIOD drückt, erscheint die 
zu der Zeit eingestellte Messzeit. Wenn man dann gleichzeitig auf die 
Taste SET drückt, blinkt diese Messzeitanzeige. In dieser Phase kann 
die Messzeiteinstellung mit den beiden Tasten        verändert 
werden. Nach der gewünschten Messzeiteinstellung drückt man wieder 
SET, bis die Zeitanzeige erscheint, dann hat man den 
Messbereich-Wahlmodus verlassen und man kann mit anderen 
Funktionen fortfahren. 
Bedient man während einer Messung die Taste PERIOD,   
  
-  wird erst die bereits abgelaufene Messzeit angezeigt,  
-  beim 2. Drücken die Gesamtmesszeit die eingestellt wurde,  
-  und mit dem 3. Drücken wieder zurück zur aktuellen 
   Messwertanzeige.   
 
Am Schluss einer Messreihe wird auf jeden Fall der Messwert in die 
Anzeige geladen.  
 

Taste STORE  

 

Anzeige (/0) ist Durchschnittswert aller gespeicherten Messwerte – max. 
40 (arithm. Mittelwert) . Wenn keine zusätzliche Strahlenbelastung 
vorhanden ist, kann man diesen Wert als Nullrate nehmen, wenn 
Gesamtmesszeit  mindestens 100 Minuten beträgt  

Man kann nach dem Drücken von STORE mit den Tasten             
die gespeicherten Messwerte durchblättern, wobei am Anfang Datum, 
Uhrzeit, eingestellte Nullrate und Messzeit, angezeigt wird.  

In den Speicher kann man allerdings nur einsehen, wenn keine 
Messreihe läuft, d.h. vorher mit STOP die Messreihe unterbrechen und 
dann mit der Taste STORE den Speicher öffnen.  

Die Messwerte sind durchnummeriert, wobei der älteste Wert die 
Nummer 1 hat und der zuletzt gemessene Wert die Nr. 40.  

Taste SOUND  

 

der Taste SOUND kann das akustische Impulssignal im IMPULS-Mode 
aus und eingeschaltet werden. Weiterhin kann mit dieser Taste das 
Alarmsignal aus- und eingeschaltet werden.  

Gleichzeitig SOUND und SET drücken, ermöglicht die Einstellung der 
Nullrate, und zwar wie übliche mit den beiden Tasten          
Bei Dosismessungen in µSv ist darauf zu achten, dass die richtige 
Nullrate 
des Zählrohres programmiert wurde. Vom Hersteller ist eine Nullrate 
von 20 Ipm vorprogrammiert – das entspricht der Nullrate vom Zählrohr 
Typ A.  
Bei dem Zählrohr B ist die Nullrate 8 Ipm, bei dem Zählrohr FSZ 17 Ipm 
und bei dem Zählrohr Typ G ist die Nullrate 28 Ipm. 

Das ist besonders wichtig, wenn man verschiedene Zählrohre 
abwechselnd benutzt!  
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Wenn man in dieser Programmstufe noch mal SET drückt, kann man 
die Einstellung des Warnsignales (ALARM) ändern, die in der Regel auf 
das 10-fache der Nullrate eingestellt ist.  

Mit den beiden Tasten          kann man das Warnsignal beliebig nach 
oben (max. 250) und nach unten verändern. Ist die Alarmschwelle auf 0 
eingestellt, dann erfolgt kein Alarmsignal.  

Zum Abschluss der Einstellungen wieder SET drücken bis Zeitanzeige 
erscheint.  

Taste TIME  

 

 
Wenn man gleichzeitig TIME und SET drückt, kann man das Datum 
und die Uhrzeit einstellen, ebenfalls mit den beiden Pfeil-Tasten. 
 

Einmal drücken   -  Datum einstellen (Tag, Monat, Jahr) jeweils mit 
den Pfeiltasten 
 

mit SET weiterschalten 
 

dann                 Uhrzeit einstellen (Stunde, Minute, Sekunde)   
                      ebenfalls mit Pfeiltasten und SET 
programmieren. 
 

Mit Taste SET weiterschalten bis Uhrzeit erscheint. Dann kann 
ausgeschaltet oder eine Messung mit Taste START aktiviert werden. 
 

Grundeinstellung 

SET +   + 

Diese 3 Tasten drückt man gleichzeitig, Wenn man, aus welchen Gründen
auch immer, in die Grundeinstellung zurück will, um so Programmierarbeit
zu vermeiden.  

Grundeinstellung:  - IMPULS-Mode 
                - 10-Minuten-Messzeit 
                - 20 Minuten Nullrate 
                - Alarmstufe ist eingestellt auf 10-fache der      
                 Normalstrahlung 
 

 

4. Austausch der Zählrohre 

Der ALPHAiX 3000 ist ein Basisgerät, auf das verschiedene Messsonden 
(Geiger-Müller-Zählrohre) aufgesteckt werden können. Beim Wechsel der Zählrohre sollte 
das Gerät ausgeschaltet sein, bzw. vor dem Einschalten sollte das Zählrohr bereits 
aufgesteckt sein. Nach dem Ausschalten ca. 10 Sec. warten, bevor das Zählrohr entfernt 
wird. Bei einer falschen Bedienung kann es zu Störungen im Programm kommen und 
Steuerungstasten sprechen nicht mehr an. In diesem Falle ist die Batterie abzuklemmen 
und wieder anzuschließen. Das ist wie bei einem Computer bei dem das Programm 
abgestürzt ist.  

Grundsätzlich können an den ALPHAiX alle Messsonden angeschlossen werden, die 
mit einer Betriebsspannung von 500 Volt arbeiten, da die Nullrate, der Zählrohre, bei 
dem Gerät eingestellt werden kann. Auf Wunsch können wir spezielle Sonden 
anfertigen. Lieferzeit und Preise können nur auf Anfrage mitgeteilt werden.  
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5. Austausch der Batterie/Netzanschlusses 
 

Um die Batterie auszutauschen, muss der Deckel auf der Rückseite des ALPHAiX 
abgenommen werden, der mit 2 Schrauben befestigt ist. Die 9-Volt-Blockbatterie ist an 
einem Batterie-Clip befestigt und lässt sich leicht abnehmen und austauschen.  
 

Vor dem Öffnen des Gerätes sollte der ALPHAiX bereits 1 Minute ausgeschaltet sein, 
damit die Hochspannung sich abgebaut hat.  

Der ALPHAiX 3000 arbeitet bis zu einer Mindest-Spannung von 7,5 Volt. Wird diese 
Spannung unterschritten, erscheint in der Anzeige BATT. Es ist zu empfehlen die 
Batterie bereits bei einer Spannung unter 8 Volt zu wechseln. Vor einer größeren Reise 
mit diesem Gerät sollte die Batterie eine Spannung über 9 Volt anzeigen. In der Regel 
kann eine Batterie, je nach Qualität, mehrere Wochen Dauerbetrieb durchhalten.  

Grundsätzlich ist es möglich, den ALPHAiX auch an Netz anzuschließen. Hierzu ist der 
Batterieclip nach außen zu legen. Bei den neueren Geräten wurde hierzu ein kleiner 
Schlitz an der Seite des Gehäuses angebracht. Mit einem Adapter zwischen ALPHAiX 
und dem Netz, ist die Spannung von 220/240 Volt auf 9 max. 10 Volt einzustellen. Diese 
Einstellung muss aber auch der tatsächlichen Spannung entsprechen - das ist 
keineswegs bei allen Adaptern der Fall. Wenn eine zu hohe  
Spannung übertragen wird, gibt es nicht nur falsche Messung, sondern auch das Gerät 
kann Schaden nehmen.  

 

6. Garantie 

Grundsätzlich gewähren wir auf den ALPHAiX ein Garantie von 24 Monaten. 
Voraussetzung ist allerdings eine sachgerechte Behandlung, wie dies bei elektronischen 
Messgeräten u. Computern üblich ist. Bei Eingriffen in das Gerät entfällt die Garantie, 
Reparaturen werden nur von Hersteller durchgeführt.  

Das gilt auch für die verschiedenen Aufstecksonden (Geiger-Mül1er-Zählrohre). Bei den 
Endfensterzählrohren ist darauf zu achten, dass die Endfenstermembranen nicht berührt 
werden, auch nicht mit Wasser oder Dampf. Eine Beschädigung der Membranen 
entspricht einem Total-  
schaden der Messsonde.  

Für den Transport und für größere Reisen empfehlen wir den schlagfesten 
Kunststoffkoffer in unserem Angebot.  

 

7. Hinweis zum EDV-Auswertung- und Analyseprogramm 

Bei der aktuellen Version ALPHAiX 3000 ist eine Übertragung der Messdaten auf einen 
PC möglich. Der ALPHAiX 3000 hat einen eingebauten Schnittstellenchip.  
Auch die vom ALPHAiX unterwegs gespeicherten Daten (40 Messwerte) können 
nachträglich auf einen PC übertragen werden.  

Der Lieferumfang für das Auswertungs- und Analyseprogramm beschränkt sich auf die 
Programm- diskette mit Anleitung und einer speziellen Verbindungslitze zwischen 
ALPHAiX und dem PC (Com1/Com2).  

Es kann sein, dass es bei 64 Bit-PC und neuen Betriebssystemen Probleme auftreten 
können. 
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8. Zählrohre (Mess-Sonden) 

Zurzeit stehen serienmäßig 5 Messsonden zur Verfügung, die an den ALPHAiX 
angeschlossen werden können  

Zählrohr Typ A 

 
Endfensterzählrohr für ALPHA-, BETA- und  
GAMMA-Strahlung. Diese Version wird vorwiegend im 
Bereich techn. Lehrmittel (Physik/Chemie) eingesetzt.  
 

Zählrohr Typ G Endfensterzählrohr für ALPHA-, BETA- und GAMMA-  
Strahlung. Dieses Zählrohr wurde für den Laborbedarf 
konzipiert und ist. durch das größere Endfenster. etwa 5 
mal empfindlicher als das Zählrohr Typ A. 
 

Zählrohr Typ B 
Eine Tauchsonde zur Messung von BETA- und GAMMA- 
Strahlung. Neben Oberflächenmessungen besonders gut 
als Tauchsonde in Schüttgut und Flüssigkeiten geeignet.  

Zählrohr Typ FSZ 
Eine Tauchsonde zur Messung von BETA- und GAMMA- 
Strahlung - gr6ßerc Ausführung von der Sonden B.  
Die festverbundene Litze (I m) ist wasserdicht, so dass 
auch Messungen bis 1 m unter Wasser möglich sind. 
Dieses Zählrohr als Tauchzählrohr, ist mit Abstand das 
leistungsfähigste Zählrohr. 

Zählrohr Typ D Zählrohr zur Messung von GAMMA-Strahlung. Bevorzugt 
nur zu Dosismessung. Dieses Zählrohr wird in der Regel 
als Sonderanfertigung (wegen der Litzenlänge) geliefert.  

 

Für die Zählrohre (Sonden) A. B, G und FSZ gibt es jeweils separate 
Bedienungsanleitungen.  
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7313 Pancake Mica Window-Alpha-Beta-Gamma Detector

GENERAL SPECIFICATIONS
Gas filling Ne +Halogen

Cathode material 446 Stainless Steel

Maximum length (inch/mm) 1.25/31.7

Effective depth (inch/mm) 0.5/12.7

Maximum diameter (inch/mm) 2.10/53.1

Effective diameter (inch/mm) 1.75/44.5

Connector Pin

Operating temperature range °C -40 to +75

WINDOW SPECIFICATIONS
Areal density (mg/cm²) 1.5-2.0

Effective diameter (inch/mm) 1.75/44.5

Material Mica

ELECTRICAL SPECIFICATIONS
Recommended anode resistor (meg ohm) 4.7

Maximum starting voltage (volts) 425

Recommended operating voltage (volts) 500

Operating voltage range (volts) 475-675

Maximum plateau slope (%/100 volts) 10

Minimum dead time (micro sec) 40

Gamma sensitivity Co60 (cps/mr/hr) 60

Tube capacitance (pf) 3

Weight (grams) 125

Maximum background shielded 50mm Pb + 3mm
Al (cpm) 30

Minimum anode resistor (meg ohm) 3.3
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General information 
 

 Substance name: Hexasodium tungstate hydrate 
 Formula:  Na6[H2W12O40] 
 Molecular weight:   2986,13 g/mol 
 CAS-No.: 12141-67-2, 12333-13-0 
 REACH-Reg.-No.: 01-2120061128-61-0000 
 EC-No.: 412-770-9 

 Synonyms: Sodium polytungstate hydrate, Natriummetawolframathydrate, Natriummetawolframat,    
Natriumpolywolframathydrat, Sodium metatungstate hydrate, SPT 

 Application: SPT is used to prepare a heavy liquid for analytical purposes e.g. density separation (sink-swim 
analysis, density gradient centrifugation)  

 
Modifications 
 

 Order number Product name and form Remarks 
 SPT-0: Sodium polytungstate powder p.a. High-purity, especially very poor in carbon and nitrogen 
 SPT-1: Sodium polytungstate powder  99,9% 
 SPT-2: Sodium polytungstate granules 99,9%, less dustiness 

 SPT-3: Sodium polytungstate solution Ready-to-use, density: 2,82 g/cm³ ± 0,02 g/cm³),   
Other densities available up to 3,05 g/cm³ 

 SPT-4: Sodium polytungstate/tungstate carbide 
suspension For higher densities e.g. 3,2 g/cm³ to 4,4 g/cm³ 

 SPT-5: Sodium polytungstate solution 
Stabilized solution for metallic assays,  
Density: 2,82 g/cm³, other densities available 

 
Appearance 
 

 SPT-0, SPT-1, SPT-2: Crystalline different grain size 
 SPT-3: Highly transparent light yellow-greenish liquid  
 SPT-4: Non transparent, black solution 
 SPT-5: Highly transparent, light colored solution (depends on stabilizer) 

 
Properties 
 

 Viscosity (mPa�s): 1 - 60   depends on density 
 Density (g/cm³): 1,10 - 3,06  depends on preparation 
 pH-value: ≈	3   solution with 2,82 g/cm³ at 20°C 
 Grain size (mm): <	2   SPT0, SPT1, undefined for SPT2 
 Transparency (NTU): < 10  Nephelometric Turbidity Unit, solution with 2,82 g/cm³ 

 Further properties:   Non-toxic, odourless, non-flammable, reusable, non-photosensitive,  
  highly transparent, no hazardous material regarding transportation and storage 

 
Analytical information (without guarantee) 
 

 WO3  (%):  > 85  
 N  (ppm): undefined  in case of SPT0 < 200 
 C  (ppm): undefined  in case of SPT0 < 200 
 Al  (ppm): < 15 
 As  (ppm): < 10 
 Cu  (ppm): < 10 
 Fe  (ppm): < 50 
 Mo  (ppm): < 50 
 Si  (ppm): < 50 
 Ti (ppm): < 10 

 
Storage and shelf life 
 

 SPT-0, SPT-1, SPT-2: 5 years in the original, well-closed bottle at room temperature. 

 SPT-3, SPT-4, SPT-5: 1 years in the original, well-closed bottle at room temperature. In case of cloudiness or flocculation 
please contact manufacturer. 
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Delivery form 
 

 SPT-0, SPT-1, SPT-2: 1 kg, 5 kg, 10 kg and 25 kg  HDPE bottle, transparent  
 SPT-3, SPT-4, SPT-5: 1 kg, 5 kg, 10 kg and 25 kg  HDPE bottle, transparent 

 
Instruction and notes 
 

In order to prepare a heavy liquid solution the sodium polytungstate salt (SPT0, SPT1, SPT2) has to be dissolved in deionized 
water (ultrasonic bath possible). The more is dissolved the higher will be the density (checking by an aerometer). The 
maximum attainable density of an aqueous solution is 3.1 g/cm3 at room temperature. The density is also adjustable by adding 
water (decreasing the density) or putting an open beaker (preferred big surface) in a compartment drier at max. 70°C 
(increasing the density). This adjusted solution allows separating fine granules, particles or solids by density (flotation and 
sedimentation). The use of a laboratory centrifuge will speed up the separation process. 
The following points should be observed when using aqueous polytungstate solutions: 
- Use only distilled or deionized water. 
- Use only containers or bottles made from glass, synthetic materials or stainless steel. 
- Do not bring the solution in contact with reduced substances. However, the resultant blue colour will not affect the density in        
 any way. The colour can be removed by adding few drops of oxidizing agent (e.g. hydrogen peroxide). In case of metallic 
 assays use SPT5. 
- Samples that should be separated should not contain any water-soluble ions. If these ions are present they must be washed 
 with hot deionized water before adding to the heavy liquid. 
- In case of using SPT4 stir well before using. 
- The pH value of the solution depends on the density. A solution with a density of 3.0 g/cm³ typically has a pH value of around        
   3. The solution has long-term stability at this pH value (several years). Each SPT solution must therefore be stored at a pH    
   value of 3. The pH value can quickly be changed e.g. to a pH of 7 by adding e.g. NaOH. After completion of the test at the      
   increased pH value, the solution should generally be reduced again to a pH of 3 using e.g. a few drops of HCl. 

 
Cleaning and disposal 
 

Take up mechanically and avoid dust formation (e.g. use wet tissue). Fill into labelled, sealable containers. All contaminated 
equipment can be easily washed with water. Do not empty into drain. In case of disposal of unused material or questions 
regarding recycling: please contact manufacturer. 

 
Safety advice 
 

 Observe the Material Safety Data Sheet. 
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