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Zusammenfassung 
Fiir die Vorsorge- und Sanierungsmaf~nahmen im Rahmen des Bo- 
denschutzes ist es notwendig, Auswirkungen anthropogener Boden- 
belastungen auf die im Boden lebenden Organismen und auf ihre 
6kologisch bedeutenden Aktivit~iten zu kennen und voll zu beriick- 
sichtigen. Der vorliegende Aufsatz bringt eine 0bersicht insbeson- 
dere betreffend den Einflug yon Schwermetallen auf (a) die quanti- 
tative und qualitative Zusammensetzung der Population von Bo- 
denorganismen; (b) die mikrobiellen Umsetzungen kohlenstoff- und 
stickstoffhaltiger Substrate; (c) die Enzymaktivitiiten im Boden; (d) 
den Abbau von Pflanzenrfickstiinden; (e) die Resistenzerscheinun- 
gen bei Bodenmikroorganismen und (f) die Auswirkungen abioti- 
scher Bodenfaktoren auf die biologische Wirksamkeit der Schad- 
stoffe. Aus den zahlreichen durch Referenzen belegten Erkennmis- 
sen werden Schluf~fotgerungen gezogen, die auf die Eignung yon 
Mikrobenpopulationen und ihrer Aktivit~ten fiir die Beurteilung 
der anthropogenen Bodenbelastungen hinweisen. 

Schlagw6rter: Bodenkontamination; Bodenorganismen; biologi- 
sche Aktivit~iten 

1 Einfiihrung 

Ohne mikrobielle Aktivit~iten im Boden k6nnen keine Bil- 
dung und Umwandlung von Biomasse, kein Abbau von 
Pflanzen- und sonstigen organischen Ri~ckst/inden und 
keine Freisetzung von Pflanzenn~ihrstoffen stattfinden. 
Durch ihre vielseitigen biochemischen Aktivit~iten leisten 
vor allem die Bodenmikroorganismen einen unersetzlichen 
Beitrag fiir den Erhalt eines stofflichen Gleichgewichts in 
der Biosph~ire. Die Intensivierung der Land- und Forstwirt- 
schaft, insbesondere jedoch die industrielle Produktion und 
der Verkehr, fiihren zu einem hohen, weitr~iumigen Eintrag 
diverser anorganischer und organischer Chemikalien in B6- 
den. Es besteht verst~irkt die Besorgnis, daft solche Sub- 
stanzen per se oder bei hohen Konzentrationen das Boden- 
leben in seinen wichtigen Funktionen beeintr~ichtigen k6n- 
nen. Negative Auswirkungen fiir das Gleichgewicht der 
Biosph~ire k6nnten die Folgen sein. 

Um wissenschaftlich begrfindete Vorsorgemaf~nahmen tref- 
fen und, falls notwendig, auch Sanierungsmaftnahmen im 
Bodenbereich durchfiihren zu k6nnen, ist es notwendig, die 

Auswirkungen anthropogener Chemikalien auf Bodenor- 
ganismen und ihre Aktivit~iten experimentell zu beleuchten. 
Nur so kann man auch fiir B6den unterschiedlicher Eigen- 
schaften Konzentrationswerte fiir Chemikalien festlegen 
und Testverfahren entwickeln, die m6glichst friihzeitig eine 
bedenkliche Entwicklung des biogenen Zustandes des Bo- 
dens anzeigen. Als ein Schritt auf diesem Wege sollen in ei- 
nem kurzen lJberblick die in der internationalen Literatur 
vorhandenen einschl~igigen Erkenntnisse zusammengefaflt 
werden. Der Schwerpunkt wird auf die Auswirkungen von 
Schwermetallen gelegt. Der mikrobielle Abbau von Schad- 
stoffen stellt eine eigenst~indige Problematik dar und wird 
bier nicht behandelt. 

Beeinflussung der quantitativen und artenm/ifl- 
igen Zusammensetzung der Bodenmikroflora, 
-mikro und -mesofauna 

Die Mikroflora des Bodens unterliegt natiirlichen Schwan- 
kungen, die sowohl Zellzahlen als auch biochemische Ak- 
tivit~iten betreffen und eine jahreszeitliche wie auch kurz- 
zeitige Dynamik aufweisen. Maxima sind insbesondere im 
Sp/itfriihjahr und im Friihherbst zu verzeichnen. Sie h/ingen 
mit der jeweils vorherrschenden Bodenfeuchte, -temperatur 
und dem Gehalt an leicht verwertbaren organischen Sub- 
stanzen (z.B. Pflanzenriickst~inde) zusammen. Sollen die 
Auswirkungen von Umweltchemikalien auf die in situ ab- 
laufenden biologischen Prozesse und die Bioz6nose verfolgt 
werden, so ist die erw/ihnte natiirliche Bodendynamik im- 
mer zu beachten. Dariiber hinaus ist in Betracht zu ziehen, 
daft die Diversit~it und Populationsdichte der Bodenmikro- 
organismen (als pedogenetische Faktoren) im Zuge der Pe- 
dogenese (z.B. Bodendegradierung) langfristigen Ver~inde- 
rungen unterliegen k6nnen. An B6den natiirlicher Wald- 
standorte kann man solche Entwicklungen besonders deut- 
lich beobachten. Dabei kann sich auch die Meeresh6he des 
Standortes als ein Faktor auswirken. Nach Untersuchungen 
von JHA et al. [1] haben die Spezies Penicillium chrysoge- 
num und Trichoderma viride in der Pilzflora eines Waldbo- 
dens zwar unabh~ingig von der Meeresh6he des Standortes 
dominiert, jedoch wurden am h6her gelegenen Standort 
insgesamt nur 15 Pilzspezies isoliert, w~ihrend diese Zahl 
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im Boden eines niedriger gelegenen Standortes 25 betrug. 
Hier konnte auch eine deutlich positive Korrelation zwi- 
schen Pilz- und Bakterienflora einerseits und dem Bodenge- 
halt an Corg andererseits festgestellt werden. Im h6her ge- 
legenen Standort korrelierte nur die Pilzflora mit dem 
C-Gehalt positiv. An den beiden untersuchten Standorten 
war die Pilzbesiedlung mit der Bodenfeuchte positiv korre- 
[iert. 

MARFENINA et al. [2] zeigten am Beispiel der Pilz-Spezies 
Zygorhynchus heterogamus, Aspergillus niger, Penicillium 
spinulosum und Ulocladium botrytis, daf~ die Bodenpilze 
einen langen Lebenszyklus haben, meist nur schwach 
sporulieren und in welt verbreiteten Bodentypen wie Pod- 
sol, Waldbraunerde und Schwarzerde vorkommen. Auch 
landschaftsplanerische Maf~nahmen zeigen Auswirkungen 
auf den Bestand von Bodenorganismen. So zogen Auffor- 
stungsmaf~nahmen eine gravierende (80 %ige) Reduktion 
der Population von Bodenmesofauna nach sich. In der 
N/ihe von angelegten Verkehrswegen waren die Entwick- 
lungen von Amoeben (Rhizopoda, Testacea) im Boden ne- 
gativ beeinfluf~t [3]. 

Verkehrsexponierte B6den, wie auch solche in der Nfihe 
von Industrieemitenten, weisen oft verstfirkte Schwerme- 
tallbelastungen auf, die sich auf die zahlen- und arten- 
m/if~ige Entwicklung der Mikro- und Mesoorganismen des 
Bodens auswirken. Sie k6nnen bei einigen Mikroorganis- 
men auch zur Ausbildung spezifisch induzierter Resisten- 
zen fiihren [4]. Ebenso kann durch Schwermetalle die 
mikrobielle Bildung von spezifischen Metallkomplexbild- 
nern (z.B. Siderophoren) induziert werden, die den negati- 
ven Auswirkungen der Schwermetalle entgegen wirken 
[5, 6]. 

Nicht selten kann sich mikrobielle Biomasse als Ganzes an 
der Schwermetallentgiftung beteiligen. Durch die Biomasse 
von Bacillus circulans beispielweise, in einer Konzentration 

- 1  o o yon 1,5 g (Trockenmasse) I , konnten 80 ~ Cu and 44 
Cd aus L6sungen entfernt werden, die 495 ppm Cu und 
492 ppm Cd enthielten [7]. DmHTON et al. [8] fanden bei 
Pilzisolaten aus Griinlandboden die Ffihigkeit, je nach Spe- 

�9 �9 1 3 7  - 1  - 1  �9 zles 44 bls 235 nmol Cs g (Trockenm.) h zu sorble- 
ren. Daraus ziehen die Autoren die Schlut~folgerung, dag 
auch der durch die Tschernobyl-Katastrophe ausgel6ste 
Cesium-Niederschlag, durch den das Grtinland kontami- 
niert wurde, durch die Pilzflora des Bodens weitgehend im- 
mobilisiert werden konnte. Nach Untersuchungen von BI- 
SESSAR [9] wiesen allerdings Bodenproben, die von Emissio- 
nen einer Bleihiitte beeinflut~t waren und einen Gehalt von 
2 800 ppm Pb, 972 ppm As, 599 ppm Cu, 151 ppm Cd 
hatten, weit niedrigere Zahlen von Bakterien, Aktinomyce- 
ten und Pilzen auf als die in einer weiteren Entfernung ent- 
nommenen Bodenproben mit Gehalten von 703 ppm Pb, 
57 ppm As, 73 pm Cu und 5 ppm Cd. Eine deutliche zah- 
lenm~if~ige Herabsetzung der wichtigsten Gruppen von Bo- 
denmikroorganismen wurde im Boden 2 km von einer 
Zinkhiitte (mit Gehalt von 80 000 ppm Zn, 1 500 ppm Cd, 
1 100 ppm Pb) festgestellt [10]. In einem anderen von 
Emissionen einer Zinkhiitte beeinfluf~ten Boden (Gehalt an 
EDTA-extrahierbaren Zn und Cd gleich 478 ppm bzw. 

25,5 ppm) wurde die Reduktion der Koloniezahlen nur fiir 
Aktinomyceten und Pilze, nicht jedoch fiir Bakterien fest- 
gestellt. Der Kontrollboden mit 282 ppm Zn und 10 ppm 
Cd enthielt allerdings deutlich mehr nitrifizierende Bakte- 
rien der Gattung Nitrosomonas sp. [11]. Eine insgesamt 
niedrigere mikrobielle Bodenbesiedlung (Bakterien, Akti- 
nomyceten, Pilze) wurde beim Vergleich eines durch Erz- 
bergbauabfall kontaminierten Bodens (Gesamtgehalt yon 
21 320 ppm Pb, 1 273 ppm Zn) mit einem Kontrollboden 
(Gesamtgehalt von 274 ppm Pb, 79 ppm Zn) festgestellt 
[12]. NORDGREN et al. [13] untersuchten die mikroskopi- 
sche Pilzflora eines Waldbodens unter Koniferen, der durch 
Emissionen einer Metallhiitte mit bis zu 20 000 ppm Cu 
und Zn belastet war. Die Pilzbiomasse dieses Bodens wurde 
entsprechend einer steigenden Schwermetallkonzentration 
bis um 75 % reduziert. Bei Cu-Konzentrationen unter 
1 000 pm war lediglich die L~inge der Pilzhypen, nicht aber 
die Pilzbiomasse als Ganzes vermindert. Penicillium sp. 
und Oidiodendron sp., deren Anteil in der Pilzflora des 
Kontrollbodens bei 30 % bzw. 20 % lag, beteiligten sich 
nur noch mit einigen Prozenten an der Zusammensetzung 
der Pilzflora der in der N~ihe des Emittenten entnommenen 
Bodenproben. Demgegeniiber nahm in dem Boden der An- 
teil von Geomyces sp. von 1 %  auf 10 %, von Paecilomy- 
ces sp. von < 1 %  auf 10 % und von sterilen Myzelien von 
10 % auf20 % zu. In Versuchen von BADURA et al. [14, 15] 
bewirkten 7 500 ppm Cu einen Riickgang von Pilzen und 
Aktinomyceten (Streptomyces sp.) im Boden; bei 7 500 
ppm Zn lagen die Koloniezahlen der Pilze dagegen h6her. 

In Laborversuchen mit mehreren Streptomyces-St~mmen 
auf Agar-Medien wurde eine Wachstumshemmung bereits 
bei Konzentrationen von 5 - 10 ppm Cd beobachtet [16]. 
In einem mit Glukose (als C-Quelle) angereicherten Boden 
kam es zu einem deutlichen Rfickgang der Koloniezahl von 
Pilzen nach einer Zugabe von 5 000 ppm Cd; 15 000 ppm 
Zn wirkten weniger toxisch [17]. Durch die kombinierte 
Zugabe yon 1 000 ppm Cd und 10 000 ppm Zn wurden 
Bakterien und Aktinomyceten st~irker unterdriickt als Pilze 
[18]. Bei einem durch kombinierte Zugaben von Cu, Zn, 
Ni und Cd simulierten Bodenstress wurden nur in drei von 
insgesamt fiinf Versuchen negative Auswirkungen auf die 
Zusammensetzung der Bakterienflora des Bodens festge- 
stellt [19]. In einem sauren Waldboden, der mit ca. 2 000 t 
km-2 -a �9 �9 �9 y Cadmmm-haltlgen Indusmestaub belastet war, 
wurden dagegen Bakterien st~irker als Algen (Chlorophyta) 
gehemmt. Im Boden, der lediglich mit ca. 100 t km -2 y-I In- 
dustriestaub belastet war, waren Bakterien in der Mikro- 
benbiomasse dominant [20]. 

In einem ,,Gartenboden", der mit 2 % Roh61 unter Zugabe 
von 500 ppm Pb belastet wurde, wurden mikroskopische 
Pilze stimuliert, die Bakterien dagegen gehemmt. Bei Zu- 
gabe von 5 000 ppm Pb wurden beide Gruppen yon Mi- 
kroorganismen unterdriickt [21]. RIHA et al. [22] fanden 
keine negative Beeinflussung von Bodenbakterien durch 
Zn-Konzentrationen zwischen 0-2 mmol 1-1 (max. Konz. 
von 130,7 mg Zn kg ). Die Stmgerung der Cu-Konzentra- 

. . . .  1 . . . .  tlon lm Medium auf 2 mmol 1 druckte ledoch &e Bakte- 
rienzahlen um 1-2 Zehnerpotenzen herunter. 
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LANG et. al. [23] haben ein ungest6rtes Wachstum von Bo- 
denbakterien in Kulturen festgestellt, die bis zu 750 
pmol 1-1 unterschiedlicher chlorierter Kohlenwasserstoffe 
enthielten. Lediglich durch 2, 4, 5-Trichlorphenol wurde 
das Bakterienwachstum bereits in einer Konzentration von 
150 pmol 1-1 unterdriickt. KANAZAWA und FILIP [24] konta- 
minierten Bodenproben (Braunerde) mit Trichlorethylen, 
Tetrachlorethylen oder Dichlormethan in Konzentrationen 
von 10, 100 bzw. 1 000 pg per 100 g Boden. Die Gesamt- 
biomasse der Mikroflora (ATP-Konzentration) wurde 
durch die Zugabe von 100 pg Tri- und Tetrachlorethylen 
sowie 1 000 pg Dichlormethan bei einer 2monatigen Ein- 
wirkung deutlich reduziert. Bei mikroskopischen Pilzen 
war ebenfalls ein starker Riickgang zu beobachten. Oli- 
gotrophische und copiotrophische aerobe Bakterien sowie 
anaerobe Bakterien wurden in den Bodenproben mit 1 000 
pg Tetrachlorethylen dagegen stimuliert. Aktinomyceten 
wurden lediglich durch die h6chsten Konzentrationen der 
drei Chlorkohlenwasserstoffe deutlich unterdriickt. 

In Laborversuchen mit Bodenbakterien erwies sich Azoto- 
bacter cbrooccocurn als unempfindlich gegen nicht-ioni- 
sche Tenside, die in einer Konzentrationsspanne von 
20-800 ppm angewendet wurden. Das Wachstum von Ba- 
cillus megaterium und Bacillus cereus vat. mycoides wurde 
stimuliert; dasjenige von Bacillus polymyxa, Bacillus subti- 
lis und Pseudomonas fluorescens wurde dagegen gehemmt 
[25]. 

In Beobachtungen mit 34 8pezies von Bodeninvertebraten 
(darunter Predatoren, Saprophagen und Phytophagen) 
konnte festgestellt werden, da~ die Tiere sehr unterschied- 
liche Konzentrationen von Schwermetallen (Pb, Zn, Cd, 
Co, Cu, Cr, Ni, Mn, Sr, Hg) in ihrer Biomasse akkumulier- 
ten. Die h6chsten Konzentrationswerte (13 200 mg kg -1 
Trockenm.) wurden fiir Zn gemessen [26]. 

Bei der Beurteilung der Einwirkungen yon Schadstoffen auf 
die Bodenmikroflora sollte beachtet werden, dag die Mehr- 
zahl von Bodenbakterien zu den Oligotrophen geh6ren, die 
nur auf sehr stark verdiinnten N/ihrmedien wachsen [27, 
28]. Diese Bakterien werden auch durch leicht verwertbare 
organische Stoffe wie Kohlenhydrate und Aminos~iuren be- 
reits in sehr niedrigen Konzentrationen von 0,01 - 0 , 1 %  
in ihrem Wachstum gehemmt [29]. Dariiber hinaus ist zu 
beachten, datg viele Bodenmikroorganismen offensichtlich 
per se eine hohe Resistenz gegen Schwermetalle aufweisen, 
die auch ohne vorherige Adaptation zum Ausdruck kom- 
men kann. Bakterien einer nicht kontaminierten Boden- 
probe, die einen natiirlichen Gehalt an extrahierbarem 
Zn von 0,04 mg kg -1 aufwies, waren beispielsweise gegen 
die Konzentration yon 26 mg 1-1 Zn (im Medium) tolerant. 
Bakterien aus einem kontaminierten Boden (0,47 mg 
kg -1 Zn I wuchsen noch bei einer Zn-Konzentration von 
75 mg 1- [30]. Man kann daher durchaus davon ausgehen, 
daig der Gesamtzustand der Bodenmikroflora und ihre 
spezifische Zusammensetzung eher von Ver~inderungen im 
Angebot (Konzentration) an verwertbaren N~ihrstoffen 
abh~ingen als yon der aktuell feststellbaren Konzentra- 
tion der Schwermetalle oder anderer Kontaminanten im 
Boden. 

3 Mikrobielle Umsetzungen kohlenstoffhaltiger 
Substrate 

Mikrobielle Stoffumsetzungen im Boden k6nnen durch di- 
rekte Einwirkungen von Metallionen und anderen Schad- 
stoffen auf Mikroorganismen beeinflugt werden, wie auch 
durch eine schadstoffbedingte Minderung der natiirlichen 
Zufuhr von Pflanzenbiomasse (-rtickst~inden) in den Bo- 
den. CHANDER und BROOKS [31] konnten in ihren Versu- 
chen mit 14C-markierten Sonnenblumenpflanzen den Er- 
tragsverlust an pflanzlicher Biomasse in einem schwerme- 
tallkontaminierten Boden mit 20 % angeben. Der durch 
die Zufuhr von Pflanzenmaterial erzielte Zuwachs an mi- 
krobieller Biomasse betrug 42 pg C gq im wenig bzw. 22 
pg C g-1 im hoch schwermetallkontaminierten Boden. Ei- 
nen fihnlichen Hemmeffekt haben die beiden Autoren auch 

�9 . .  1 4  nach emer Zugabe yon spezlflschen Modellsubstraten ( C- 
1 4  �9 �9 Glukose, C-Malsmehl) in den Boden beobachtet: Der Zu- 

wachs an Mikrobenbiomasse war im hochkontaminierten 
Boden um 15-60 % niedriger als im Kontrollboden [32]. 

Fiir die Beurteilung der mikrobiellen Mineralisierung koh- 
lenstoffhaltiger Substrate wird hfiufig die CO2-Freisetzung 
aus Bodenproben herangezogen. Es handelt sich um einen 
relativ empfindlichen Summenparameter, der allerdings 
auch kurzfristigen Schwankungen unterliegen kann. Um 
ausgewogene, representative Ergebnisse zu gewinnen, ist es 
notwendig, Messungen tiber einen lfingeren Zeitraum (min- 
destens 30 Tage) durchzufiihren. 

BHUIYA und CORNFIELD [33] stellten bei einer 12 Wochen 
andauernden Inkubation von Proben eines sauren Sandbo- 
dens, der mit 1 000 ppm unterschiedlicher Schwermetalle 
kontaminiert wurde, einen Ri~ckgang der CO2-Freisetzung 
in der Reihenfolge Ni > Pb > Cu = Zn fest. Im weiteren Ver- 
such mit dem gleichen Boden wurde festgestellt, daf~ bereits 
durch eine Zugabe von 10 ppm Ni, die Mineralisierungs- 
aktivit~it der Mikroflora nach sechs Wochen um 22 % 
niedriger lag als in der Kontrolle [34]. Die Freisetzung von 
CO 2 aus anderen sauren Sandbodenproben wurde nach ei- 
ner achtw6chigen Einwirkung von 100 ppm Schwermetalle 
in der wirkungsbezogenen Kontaminanten-Reihenfolge 
von Hg > Zn > Sn > Ni > Pb, Cu > Co > Cd reduziert [35]. 
Nach einer einmonatigen Inkubation von sauren Boden- 
proben wurde in der Kontrolle die CO2-Abgabe von 
2,5-3,0 mg kg -1 h -1 gemessen, w~ihrend sie im Boden mit 
200 ppm Hg, Zn oder Cd bei 1,8; 2,4 bzw. 1,9 mg kg -1 h -1 

1 1 lag und lediglich 0,3; 0,4 bzw. 0,5 mg kg- h- im Boden 
mit 500 ppm des jeweiligen Schwermetalls betrug [36]. 
CHANG und BROADBENT [37] haben die CO2-Freisetzung 
von sauren schluff-lehmigen Bodenproben gemessen, die 
drei Monate mit Zugaben von Luzernemehl und einem 
schwermetallhaltigen Kl~irschlamm inkubiert wurden. 
Durch Extraktionen mittels Diethylentriaminpentaes- 
sigs~iure (DTPA) und HNO 3 wurden die aktuellen Schwer- 
metallkonzentrationen bestimmt und den CO2-Werten zu- 
geordnet. Eine 10 %ige Hemmung der CO2-Abgabe wurde 
durch 13,6 ppm Pb, 14,5 ppm Cr, 22,1 ppm Cd, 65,6 ppm 
Cu, 96,2 ppm Zn und 2550 ppm Mn (bei Anwendung der 
DTPA-Extraktion) verursacht. Wurden die Schwermetalle 
mit HNO 3 extrahiert, so wurde die gleiche Hemmung 
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durch 98,6 ppm Pb, 73,4 ppm Cr, 48,0 ppm Cd, 339 ppm 
Cn, 266 ppm Zn und 3257 ppm Mn bewirkt. 

BABICH et al. [38] untersuchten die CO2-Freisetzung in ei- 
nero acht Jahre lang abgelagerten schwach sauren Boden, 
der mit 1 %  Glukose angereichert und mit Cd oder Zn 
kontaminiert wurde. Bei einer Dosis von 1 000 ppm Cd 
wurde die CO2-Freisetzung im Vergleich zur Kontrolle um 
2 Tage verz6gert, bei 2 000-4 000 ppm Cd um 3 Tage, bei 
5 000-8 000 ppm um 4 Tage, und die Verz6gerung betrug 
5 Tage bei 9 000-10 000 ppm Cd. Die Gesamtmenge von 
CO 2 war nach 28 Mef~tagen um 20-26 % niedriger als in 
der Kontrolle; die Unterschiede zwischen den einzelnen Cd- 
kontaminierten Bodenproben waren nur gering. Wurde der 
Boden mit Zn kontaminiert, so verz6gerte sich die CO 2- 
Abgabe um 1 Tag bei 2 000-4 000 ppm, 1-2 Tage bei 
6 000 ppm, 2 Tage bei 8 000-16 000 ppm, 3 Tage bei 
18 000-22 000 ppm und 4 Tage bei 24 000 ppm. Im Un- 
terschied zu Cd-kontaminierten Bodenproben wies die Ge- 
samtmenge des freigesetzten CO 2 nach 28 Tagen ein deut- 
lich negatives Verh~iltnis zu steigender Zn-Konzentration 
auf. Im Boden Nit 24 000 ppm Zn betrug die CO2-Abgabe 
nur 58 % des Kontrollwertes. Eine Kontamination Nit Cd 
und Zn gemeinsam zeigte einen negativen additiven Effekt 
auf die CO2-Freisetzung aus den Bodenproben unter- 
schiedlichen Tongehalts [17]. Nach einer Zugabe von 
750-1 500 ppm Pb zu Bodenproben wurde die Minerali- 
sierung von Stfirke und Zellulose, nicht jedoch die von Glu- 
kose verlangsamt [39]. Eine Kontaminierung von Boden- 
proben mit 5 000 ppm Pb hatte keine negative Wirkung auf 
die Mineralisierung von einfachen Alkanen; der Abbau von 
Roh61 wurde jedoch verz6gert [21]. LANDMEYER et al. [40] 
konnten neuerdings feststellen, dafg die mikrobielle Akti- 
vit~it (CO2-Abgabe) in chronisch Nit Pb kontaminierten 
B6den sogar ein Mehrfaches vom Kontrollboden erreichen 
kann und selbst durch 10 000 mg kg -1 Pb nicht inhibiert 
wird. Die Autoren haben in diesem Zusammenhang die be- 
sonders positive Wirkung des Bodengehalts an organischer 
Substanz betont. 

In Laborversuchen von WILKE und BRAUTIGAM [41] wurde 
die CO2-Freisetzung aus Bodenproben eines Podsols bereits 
durch 1 ppm von zwei verschiedenen Dichlorbiphenylen 
sowohl in einem Kurzzeittest (12 Std, Zusatz von Glukose) 
als auch bei lfingerer Testdauer (28-35 Tage) gehemmt. 
Trichlorbiphenyl wirkte erst bei einer Konzentration yon 
10 ppm hemmend. Nach Zugabe yon Tetrachlorbiphenyl 
wurde keine Minderung der CO2-Abgabe festgestellt. In 
Bodenproben aus einer Parabraunerde, die im Vergleich zu 
Podsol eine h6here Sorptionskapazit~it aufwies, waren die 
negativen Auswirkungen von Chlorbiphenylen weniger 
ausgeprfigt. 

Neben chemischen Kontaminanten k6nnen auch physikali- 
sche anthropogene Einfliisse den Boden sch~idigen und 
seine biologische Aktivitfit beeintr~ichtigen. So kann die 
Zerst6rung der Bodenstruktur (Bodenaggregate) und die 
daraus erfolgte Bodenverdichtung zur Verlagerung organi- 
scher Stoffe in feine Bodenporen beitragen und sie somit ei- 
nem mikrobiellen Angriff weitgehend unzugfinglich ma- 
chen. Ein derartiger Mechanismus soil beispielsweise der 

oft beobachteten niedrigen mikrobiellen Mineralisierungs- 
aktivitfit im Griinland zu Grunde liegen [42]. In B6den mit 
feiner Textur, die einen stark erh6hten Anteil an Feinporen 
aufweisen, wurde auch eine verminderte Aktivit~t einiger 
bakterienfressender Protozoen (Acanthamoeb. a) festgestellt 
[43, 44]. In solchen B6den ist ferner mit einem niedrigen 
Redoxpotential zu rechnen. Jedoch diirfte dieser Faktor fiir 
die CO2-Freisetzung nach Angaben von KRALOVA [451 we- 
niger entscheidend sein, sofern ausreichende Mengen an 
leicht mineralisierbaren organischen Stoffen (Cox-Konzen- 
tration) vorliegen. In Modellversuchen mit einer Bodensus- 
pension wurde bei sinkenden Redox-Werten (von +100 mV 
bis 0 mV) zunehmend NO 3 als Elektronenakzeptor fiir die 
Mineralisierung eines organischen Subtrats von Mikroor- 
ganismen genutzt, ohne daf~ die CO2-Freisetzung darunter 
litt. 

Es ist insgesamt festzustellen, daf~ eine ausreichend hohe 
Sorptionskapazitfit (Kationenaustauschkapazit~t) des Bo- 
dens und sein Gehalt an organischer Substanz wirksame 
Faktoren darstellen, die einer Herabsetzung der Minerali- 
sierungsaktivit~it der Mikroflora durch Schadstoffe entge- 
genwirken. 

4 Mikrobielle Umsetzungen stickstoffhaltiger 
Substrate 

Die Mineralisierung stickstoffhaltiger organischer Stoffe 
schlieflt die Ammonifizierung von Eiweit~ und seiner Spalt- 
stiicke (Peptide) als die ersten Schritte ein. Eine Oxidation 
von NH4-N (Nitrifizierung) kann anschlief~end erfolgen. 
Nach der Akkumulation und dem Gehalt an NH 4 und 
NO 3 im Boden wird die sog. Netto-N-Mineralisierung be- 
urteilt. Wfihrend die NH4-Freisetzung auch unter Anaero- 
biose verlaufen kann, ist die NO3-Bildung an aerobe Ver- 
hfiltnisse gebunden. 

Im Waldboden unweit einer Metallhiitte, der 10 000-  
15 000 ppm Cu und 15 000-20 000 ppm Zn enthielt, 
wurde ein starker Riickgang der Stickstoffmineralisierung 
festgestellt [46]. In einem schwach alkalischen Sandboden, 
der anaerob inkubiert wurde, um die Nitrifikation zu un- 
terbinden, wurde der Ammonifizierungsprozef~ nach einer 
Aufkontaminierung der Bodenproben mit 100 ppm Zn 
oder Cr, bzw. Nit bis zu 1 000 ppm Mn oder Cu gef6rdert. 
Bei 1 000 ppm Zn oder Cu blieb die Ammonifizierung im 
Vergleich zur Kontrolle unver/indert. Unter aeroben Be- 
dingungen wirkte sich nur Cu (100 ppm) auf die Netto-N- 
Mineralisierung positiv aus; 100 ppm Cr oder 1 000 ppm 
Cu hatten keinen Einfluf~, w/ihrend sich 100 ppm und 
1 000 ppm Mn oder Zn sowie 1 000 ppm Cr negativ aus- 
wirkten [47]. Wurde der gleiche Boden mit 200 ppm orga- 
nisch gebundenen Stickstoffs (in Form von Trockenblut) 
angereichert, so konnte die N-Minieralisierung durch die 
Zugaben von 100 ppm bzw. 1 000 ppm Cu erh6ht werden 
[48]. CHANG und BROADBENT [49] haben in einem leicht 
sauren schluffigen Lehmboden, den sie Nit 100 ppm NH 4- 
N, 1 %  Kl~irschlamm und 1 %  Luzernemehl angereichert 
haben, einen Riickgang der Netto-N-Mineralisierung und 
der Nitrifizierung durch Zugabe von 400 ppm von Schwer- 
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metallen in einer Wirkungsrangordnung von Cr > Cd > Cu 
> Zn > Mn > Pb festgestellt. 

Nickel scheint insbesondere die Nitrifikation zu beein- 
tr~chtigen. Wurde es einem Sandboden mit 1 000 ppm zu- 
gegeben, so ging die NO3-N Anreicherung im Vergleich zur 
Kontrolle um 68 % zuriick, wfihrend die gesamte Netto-N- 
Mineralisierung einen R/ickgang um 36 % erfuhr [50]. 
Auch in Versuchen von ROTHER et al. [51] erwies sich die 
Nitrifikation im Vergleich zur Ammonifikation als emp- 
findlicher gegenfiber Schwermetallkontamination: In meh- 
reren Bodenproben wurde die Nitrifikation durch 1 000 
ppm Cd oder Zn, die Ammonifikation dagegen erst dutch 
5 000 ppm dieser Schwermetalle inhibiert. In anderen Ver- 
suchen wurde die Ammonifikation in Bodenproben durch 
1 000 ppm Cd nicht beeinfluf~t, w~ihrend die Nitrifikation 
bei einer Konzentration von 500-1 000 ppm Cd eine stei- 
gende Inhibition verzeichnete [521. Die Denitrifikationsak- 
tivitfit in Bodenproben wurde von Schwermetallen in der 
Intensit~itsabfolge Cd > Zn > Cu > Pb gehemmt [51]. Die 
N2-Bindung wurde in einem Boden mit Zusatz von Pflan- 
zenriickstfinden durch die Zugabe von 5 mM Cd/kg ge- 
hemmt [54]. 

Die dutch eine anthropogen verursachte Bodenverdichtung 
herbeigefiihrten Veriinderungen des Redoxpotentials k6n- 
nen sich ebenfalls auf die Umsetzungen von Stickstoff im 
Boden auswirken. In einer Bodensuspension iiberwog der 
Ammonifizierungsprozef~ bei 400-500 mV, w~ihrend bei 
500-600 mV Nitrifikation die Oberhand gewann. Redox- 
potentiale zwischen 200-300 mV erwiesen sich als eine ge- 
wisse Grenzschwelle fiir den Beginn des Denitrifizierungs- 
prozesses. Das Maximum von N20 wurde bei 0 mV ge- 
messen; N 2 wurde erst bei negativen Redox-Werten freige- 
setzt [55, 56]. 

Die wirksamste natiirliche Riickfi~hrung des molekularen 
Stickstoffs in den biologischen Kreislauf wird durch die 
Rhizobien (kn611chenbildende Bakterien) in einer Symbiose 
mit Leguminosen besorgt. Die F~higkeit dieser Bakterien, 
in Medien mit Schwermetallen zu iiberleben, bedarf often- 
sichtlich einer Adaptation. Sie war deutlich h6her bei Rhi- 
zobium leguminosarum-Isolaten aus Boden, der langzeitig 
mit schwermetallhaltigem Klfirschlamm (Cu, Ni, Cd, Zn) 
beaufschlagt wurde [57]. Cd wirkte allerdings toxischer 
auf R. leguminosarum als Cu und Zn. Dennoch konnten 
auch aus Cd-kontaminiertem Boden Bakterien isoliert wer- 
den, die ihre F~higkeit, N 2 zu binden, behielten. Die natiir- 
liche organische Bodensubstanz wirkte Negativeffekten der 
Schwermetalle entgegen [58]. Allerdings kann sich eine 
langzeitige Anwendung von Kl/irschlamm, sei es mit oder 
ohne Schwermetallbelastung, auf die Zellzahlen von R. le- 
guminosarum im Boden negativ auswirken [59]. 

Es ist somit auch bier festzustellen, dat~ die bodeneigene or- 
ganische Substanz eine Hemmwirkung von Schadstoffen 
(Schwermetalle) auf die Prozesse der N-Mineralisierung im 
Boden vermindern kann. Durch Bodenanreicherung mit N- 
haltigen organischen Stoffen wird naturgem~f~ in erster 
Reihe der Ammonifizierungsprozef~ stimuliert; N2-bin- 
dende Bakterien werden gehemmt. Insgesamt scheint die 
Nitrifikation einen auf die Wirkung von Schadstoffen be- 

sonders empfindlich reagierenden mikrobiellen Prozef~ dar- 
zustellen. 

5 Beeinflussung von Enzymaktivitiiten 

Extrazellul~ire Enzyme mikrobieller oder pflanzlicher Her- 
kunft katalysieren eine Reihe 6kologisch bedeutender bio- 
chemischer Prozesse im Boden. Die Aktivit~it dieser En- 
zyme kann insbesondere durch Schwermetalle beeintr~ich- 
tigt werden. Die Wirkungsweise kann Blockierungen kata- 
lytisch aktiver Atomgruppen, Denaturierung der Protein- 
molekiile und die Konkurrenz mit Kationen, die fiir Bin- 
dungsmechanismen vom Typ Enzym-Substrat von Bedeu- 
tung sind, einschlieflen. Schwermetalle k6nnen auch die 
Wachstumshemmung bestimmter Mikrobenspezies verur- 
sachen und somit die mikrobielle Bildung von Exoenzymen 
verringern. In Sedimentproben beispielsweise, die mit 
Stfirke, Zellulose und Harnstoff angereichert waren, wurde 
die Bildung von Amylase, Zellulase und Urease durch 
50-500 ppm yon Cd, Pb und Zn inhibiert. Die Hemmung 
der Enzymbildung ging mit einem quantitativen Riickgang 
spezifischer, die einzelnen Substrate abbauender Bakterien 
einher [60]. Im Boden, der mit St~irke angereichert war, 
wurde die Aktivit/it der Amylase durch 2 000 ppm Pb um 
75 % reduziert [61]. In Bodenproben, die mit 100 ppm V 
kontaminiert und 6 Monate gelagert wurden, lag die Akti- 
vit~it einer Phosphatase bei nur 7 1 %  im Vergleich zum 
Kontrollboden. Unterschiedliche V-Verbindungen zeigten 
Hemmwirkungen in der Reihenfolge Na2VO 4 > NaVO3, 
VOSO 4 > V20 s [62]. Eine Inhibierung von Phosphataseak- 
tivit/iten um mindestens 40 % wurde in Bodenproben fest- 
gestellt, die mit 25 ~lM g-1 Cd, Hg oder V kontaminiert wa- 
ren [63]. V und Hg haben sich auch als die Faktoren er- 
wiesen, die die Aktivit~it von Arylsulphatase fast vollst~in- 
dig unterdriicken k6nnen [64]. Durch dieses Enzym wird 
die Hydrolyse yon Arylsulphationen im Boden katalysiert. 
Die Aktivit~it von Amylase, nicht jedoch von Invertase 
wurde in einem leicht alkalischen Boden durch 70 ppm Hg 
inhibiert [65]. Boden, der mit 7 500 ppm Cu kontaminiert 
war, wies eine deutliche Aktivit/itshemmung von Protease, 
Zellulase and Dehydrogenase auf; 7 500 ppm Zn waren 
nicht wirksam [66]. In einem Sandboden wurde die Akti- 
vit/it der Dehydrogenase dutch 1 500 ppm Pb deutlich her- 
abgesetzt [67]. In Laborversuchen mit Proben, die mit Tri- 
butylin kontaminiert waren, fanden ROSSEL und TARRADEL- 
LAS [68] eine gute Ubereinstimmung zwischen der konzen- 
trationsabhfingigen Hemmung von ATP und der Dehydro- 
genaseaktivit/it und empfahlen die Enzymbestimmung als 
einen sensitiven Indikator fiir die Ermittlung der Nebenef- 
fekte von Chemikalien im Boden. CHANDER und BROOKS 
[69] haben jedoch festgestellt, daf~ solche Empfehlung fiir 
Cu-kontaminierte B6den nicht zutreffen wiirde, da das Tri- 
phenylformazan, nach dessen Konzentration in der Regel 
die Dehydrogenaseaktivit~it in einem Bodenextrakt spek- 
trophotometrisch bestimmt wird, mit Cu-Ionen chemisch 
reagieren und seine optische Eigenschaften wesentlich/in- 
dern kann. Von spektrophotometrisch ermittelten Daten 
k6nnen dann leicht falsch negative Ergebnisse abgeleitet 
werden. 
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Durch die Kontamination von Bodenproben (Braunerde) 
mit Trichlorethylen, Tetrachlorethylen und Dichlormethan 
(1 000 pg per 100 g Boden) wurde eine deutliche Hem- 
mung der Aktivitfit einer Reihe von Bodenenzymen (fl-Glu- 
cosidase, f~-Acetylglucosaminidase, Phosphatase, Phospho- 
diesterase, Proteinase) in Laborversuchen von KANAZAWA 
und FILIP [70] verursacht. Jedoch stiegen die Enzymakti- 
vitfiten nach zwei Monaten bis auf das Niveau des Kon- 
tro|lbodens wieder an. 

6 Abbau von Pflanzenriickstiinden 

Der Abbau von Pflanzenriickstfinden geh6rt zu den wich- 
tigsten Aufgaben der Bodenmikroorganismen im natiirli- 
chen Kreislauf der N~ihrstoffe. Schadstoffe, die in den Bo- 
den gelangen, darunter insbesondere Schwermetalle, k6n- 
nen den mikrobiellen Abbau von Pflanzenriickstfinden auf 
dreierlei Weise beeintrfichtigen: (a) der erh6hte Gehalt von 
Schadstoffen im Boden oder in den Pflanzenriickstfinden 
kann die Vermehrung von Mikroorganismen-Destruenten 
hemmen; (b) schadstoffhahige Pflanzenriickst~nde k6nnen 
eine erh6hte Abbauresistenz aufweisen; (c) Schadstoffe 
k6nnen Wirkungen von Exoenzymen blockieren, die fiir 
den Abbauprozef~ ausschlaggebend sind [71, 72]. 

STRO3AN [73] fand nicht nur ein Konzentrationsgef~lle bei 
Schwermetallen in B6den in Abhfingigkeit ihrer Entfernung 
von einer Zinkhiitte, sondern auch einige offensichtlich da- 
von abh/ingige Unterschiede im Abbau von Pflanzenriick- 
stfinden (--~ Tabelle 1). 

Eine niedrigere mikrobielle Besiedlung sowie ein ver- 
langsamter Abbau wurde auch bei Pflanzenr~ickstfinden 
festgestelh, die auf einer Erzabraumhalde geerntet wurden 
und einen erh6hten Schwermetallgehalt (14 207 ppm Pb, 
406 ppm Zn) im Vergleich zum Kontrollpflanzenmaterial 
(173 ppm Pb, 84 ppm Zn) batten [12]. 

In einem Versuch von vier Wochen Dauer wurde der nach 
CO2-Abgabe beurteihe Abbau von Tannennadeln durch 
Schwermetallzugabe unterschiedlich beeinflut~t: Cd, Cu, 
Hg, Ni, Pb oder Zn batten in einer Konzentration von 10 
ppm keine Wirkung; bei 100 ppm wirkte nut Hg inhibie- 
rend, bei 1 000 ppm wurde die CO2-Abgabe mit einer Aus- 
nahme (Pb) durch alle anderen Schwermetalle stark inhi- 
biert [72]. Bei niedrigen Konzentrationen einiger Schwer- 
metalle im Versuchssystem wurde allerdings auch iiber eine 
positive Beeinflussung des Abbaus von Pflanzenmaterial 
berichtet. So wirkten 1-10 ppm Cd allein oder in Kombi- 
nation mit 100 ppm Zn nach 23 Wochen gi~nstig auf die 
Respirationsrate eines Waldbodens, dem Eichenlaub beige- 

mischt wurde. Wurden 100 ppm Zn bzw. 1 000 ppm Zn al- 
lein oder mit Cd zugesetzt, so war die Mineralisierung der 
Pflanzenriickst~inde gehemmt [74]. 

Eine verstfirkte Mineralisierungsrate (CO2-Abgabe), ein er- 
h6hter ATP-Gehalt und ein Anstieg von Bakterienzahlen in 
einem mit Cd, Cu, Pb und Zn kontaminierten Waldboden 
wurden in anderen Versuchen beobachtet [75]. Die Er- 
kl~irung wird in einer entgiftenden Wirkung organischer 
Bodensubstanz gegeni~ber Schwermetallen gesucht. Eine 
solche Wirkung kann beispielsweise fihr komplexe Verbin- 
dungen von Pb und Bodenhumins/iuren zutreffen [76]. 
)lhnliche detoxifizierende Wirkungen wurden beschrieben 
fiir komplexe Verbindungen von Cu und einfachen Kohle- 
hydraten bzw. von Cu und organischen Bestandteilen eines 
mikrobiologischen Nfihrmediums [77]. 

Organometallkomplexe weisen oft eine erh6hte Resistenz 
gegen den mikrobiellen Abbau auf und sind auch geeignet, 
der Migration von Schwermetallen im Boden entgegenzu- 
wirken [78]. In den Proben eines sandigen und eines schluf- 
figen Lehmbodens, die 22 Jahre vor der Untersuchung mit 
schwermetallhaltigem K1/irschlamm beaufschlagt wurden, 
konnte bei Zn-, Cu-, Ni- und Cd-Gehalten, die etwa um 
das 2,5-fache fiber den EU-Grenzwerten lagen, eine 13-30 
%ige Anreicherung von Corg und Gesamt-N festgestellt 
werden. Diese Anreicherung wurde auf eine Senkung von 
Abbauaktivitfiten im Boden zuri~ckgefiihrt [79]. Fiir das Se- 
leniumoxid (SeO4) konnte festgestelh werden, dat~ es bei 
Abwesenheit von NO 3 als Elektronenakzeptor f~ir die mi- 
krobielle Oxidierung organischer Stoffe in sonst anoxi- 
schen Bodenschichten dienen kann [80]. 

7 Resistenz von Bodenmikroorganismen gegen 
Schwermetalle 

Die Resistenz von Mikroorganismen gegen negative Wir- 
kungen von Schwermetallen kann auf folgenden Mechanis- 
men beruhen: (a) energetisch bedingte intrazellul~ire osmo- 
tische Abwehrreaktionen; (b) Oxidation der Metalle zu we- 
niger toxischen Me+-Spezies bzw. Metallverbindungen; (c) 
Synthese von Biopolymeren mit Me§ - 
genschaften; (d) Bindungen bzw. Ausf~illungsreaktionen 
auf Zelloberflfichen; (e) mikrobiell bedingte Methylie- 
rungsreaktionen [81]. Im Boden, mit seiner sehr heteroge- 
nen Mikrobenpopulation, kommt die Resistenz einiger 
Spezies zunfichst dadurch zum Ausdruck, daf~ die sensiti- 
ven Mikroorganismen schadstoffbedingt selektiv oder kon- 
zentrationsabh/ingig eliminiert werden. Gegeniiber Cd, bei- 
spielsweise, erwiesen sich Aktinomyceten resistenter als 
gramnegative Bakterien, die ihrerseits eine h6here Resi- 

Tabelle 1: Gehahe an Schwermetallen und Abbau von Pflanzenriickstfinden in Bodenproben aus der Umgebung einer Zinkhiitte [73] 

Entfernung vom Schwermetallgehalt im Boden (ppm) 
Emittenten Zn Fe Pb Cd Cn 

Durchschnittl. Gewichts- 
verlust yon Pflanzen- 

rOckst~inden (in % p.a.) 

1 km 26000 10000 2300 900 340 18,3 
6 km 15000 6500 970 250 170 23,7 

40 km 650 2800 260 9 50 38,0 
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stenz als die grampositiven Bodenbakterien aufwiesen [82]. 
In Pb-kontaminierten Bodenproben wurden gramnegative 
Bakterien als resistenter im Vergleich zu coryneformen 
Bakterien gefunden [83]. Pseudomonaden (gramnegative 
st/ibchenf6rmige Bakterien) waren auch in der Resistenz 
gegen Hg anderen Bodenbakterien iiberlegen [84]. )khnli- 
ches gilt auch fiir Schwermetalle wie Cu, Pb und Zn, wobei 
die relative Resistenz bei Isolaten aus schwermetallkonta- 
minierten Standorten h6her ist als bei denjenigen aus weni- 
ger oder nichtkontaminierten Standorten bzw. Bodenpro- 
ben [81, 84]. In einigen Ffillen konnte die Kopplung meh- 
rerer Resistenzen festgestellt werden (z.B. Cd und Pb, Hg 
und Cu). Jedoch ist generell nicht von einer mehrfachen 
Resistenz bei Mikroorganismen auszugehen [81]. Dagegen 
ist eine kombinierte Resistenz gegen Schwermetalle und 
Antibiotika wiederholt beschrieben worden und ebenso die 
wichtige Rolle extrachromosomaler DNA (Plasmide) fiir 
die Resistenz von Bakterien gegen Schwermetalle [84, 85]. 
Nach einigen aktuellen Berichten stellen anorganische 
Phosphate einen wichtigen Faktor fiir die bakterielle Resi- 
stenz dar. Sie unterstiitzen eine extrazellulare Anlagerung 
von Schwermetallen bei Bakterien [86, 87]. 

8 Auswirkungen abiotischer Bodenfaktoren auf 
die Beeinflussung der Bodenorganismen und 
ihrer Aktivitiiten durch Schwermetalle 

Die Bioverfiigbarkeit und somit auch die Toxizit~it von 
Schwermetallen und anderen Schadstoffen im Boden wer- 
den weitgehend durch die abiotischen Standortfaktoren 
mitbestimmt. Zu solchen Faktoren geh6ren der vorherr- 
schende pH-Wert, das Redoxpotential, die Temperatur, der 
partiale 02- und der hydrostatische Druck, die Kationen- 
austauschkapazit~t, der Typ und die Konzentration von 
Anionen und Kationen in der Bodenl6sung, der Typ und 
die Art von Tonmineralen, der Gehalt an Sesquioxiden so- 
wie der Gehalt und die Eigenschaften der organischen Sub- 
stanz (Huminstoffe) eines Bodenstandortes. Die meisten 
Untersuchungen fiber die Beeinflussung der Bodenmikroor- 
ganismen durch Schwermetalle und andere Schadstoffe 
wurden unter Laborbedingungen mit relativ einfachen Mo- 
dellen (wie einzelne Spezies bzw. St~imme der Mikroorga- 
nismen, einzelne Schwermetalle, wenig modifizierte Ver- 
suchsbedingungen) durchgefiihrt. Solche Versuchsanstel- 
lungen sind sehr niitzlich bzw. unentbehrlich, wenn es 
darum geht, die grunds/itzliche Auswirkung eines Schad- 
stoffes und den Mechanismus seiner Wirkungsweise in 
vitro zu beleuchten. Vorsicht ist geboten, wenn die Ergeb- 
nisse von Laboruntersuchungen auf natiirliche Standorte 
iibertragen werden sollen. In situ sind vorwiegend ge- 
mischte Kontaminationen anzutreffen, und ihre Wirkungen 
werden durch die vorherrschenden abiotischen Standortbe- 
dingungen stark beeinflufgt. Das Ziel weitergehender Un- 
tersuchungen soil daher sein, die jeweiligen Standort-(Bo- 
den-)bedingungen zu erfassen und in die Bewertung der 
Schadstoffwirkungen mit einzubeziehen. 

In Bodenproben von fiinf unterschiedlichen Standorten, die 
mit 0,1 ppm, 1 ppm, 10 ppm und 100 ppm Hg kontami- 
niert waren, wurde die CO2-Abgabe tiber vier Wochen ge- 

messen. In zwei der Bodenproben war die CO2-Menge 
auch durch die h6chste Hg-Konzentration nicht beein- 
tr~ichtigt. In zwei anderen B6den war sie mit steigender Hg- 
Konzentration immer st~irker reduziert, w~ihrend sie in ei- 
ner Bodenprobe bereits durch 0,1 ppm Hg fast vollst~indig 
gehemmt wurde. An Stelle der von den Autoren [88] 
ge~iut~erten Vermutung, wonach die beobachteten Differen- 
zen unterschiedlichen ,,Metallbindungsf~ihigkeiten" der 
einzelnen B6den zuzuschreiben seien, w~ire es hilfreicher 
gewesen, Daten tiber die Kationenaustauschkapazit~it der 
verwendeten Bodenproben anzugeben, um genauere 
Schluf~folgerungen aus dem Versuch ziehen zu k6nnen. Die 
Kationenaustauschkapazit~it eines Bodens, welche durch 
den Gehalt und die Eigenschaften der organischen Boden- 
substanz (Huminstoffe), der Tonminerale und der Sesqui- 
oxide bedingt ist, hat zweifelsohne einen dominanten Ein- 
flut~ auf die Toxizitfit von Schwermetallen gegeniiber Bo- 
denorganismen. 

Metallkationen, die an der Oberfl~iche von elektronegativ 
geladenen Partikeln gebunden sind, bleiben weitgehend aus 
der Bodenl6sung entfernt und sind somit for die Organis- 
men schwer verf%bar. So konnten negative Auswirkungen 
einiger Schwermetalle auf das Wachstum und die lDberle- 
bensdauer von Mikroorganismen gemindert werden, wenn 
den jeweiligen Versuchsmedien (N~ihrl6sung, Seewasser, 
Boden) Tonminerale zugesetzt wurden [89-91]. Durch die 
Zugaben von Kaolinit und insbesondere von Montmorillo- 
nit (der eine um ca. 95 % h6here Kationenaustauschkapa- 
zit~it als Kaolinit aufweist), wurde auch eine durch Cd und 
Zn verursachte Verz6gerung der Mineralisierung organi- 
scher Stoffe in Bodenproben zum Teil aufgehoben [17, 18]. 
Ahnlich bewirkte die Zugabe von Humins~iure einen Riick- 
gang der durch Pb und Ni verursachten Hemmung von 
Pilzwachstum [89, 92]. DOELMAN und HAANSTRA [67] ha- 
ben den Einflufg von Pb auf die Dehydrogenase- und At- 
mungsaktivit~it (O2-Verbrauch) in verschiedenen B6den un- 
tersucht. In Sandboden mit 375 ppm Pb lag der O2-Ver- 
brauch nach 2 Tagen 15 % unter dem der Kontrolle. Die 
gleiche Hemmwirkung war in einem tonreichen Boden erst 
bei 1 500 ppm Pb festzustellen, w~ihrend in einem Torfbo- 
den auch bei 7 500 ppm Pb noch keine Hemmung der At- 
mungsaktivit~it zu verzeichnen war. Die Sensitivit~it der Bo- 
denatmung korrelierte deutlich mit der Kationenaustausch- 
kapazit~it der Bodenproben - je h6her diese war, desto ge- 
ringer war der Hemmeffekt von Pb. In Versuchen mit 10 
unterschiedlichen Bodenproben erwies sich die Kationen- 
austauschkapazit~it auch als ein besonders bedeutender 
Faktor hinsichtlich der Wirkungen von Pb und Cd auf die 
Dehydrogenaseaktivit/it [93]. 

In einer typischen russischen Schwarzerde, die sich durch 
einen hohen Humusgehalt und somit auch durch eine hohe 
Sorptions- und Kationenaustauschkapazitfit auszeichnet, 
war nach den Untersuchungen von GUZEV et al. [94] die 
Widerstandsf~ihigkeit einer aus Bakterien und Pilzen zu- 
sammengesetzten Population amylotischer (st/irkeabbauen- 
der) Mikroorganismen gegen einen dutch Cd verursachten 
Stref~ 3-5x h6her als die der vergleichbaren Mikrobenpo- 
pulation vom Podsolboden. Die CO2-Freisetzung aus ei- 
nem tonhaltigen Boden blieb selbst bei 5 000 ppm Pb un- 
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ver/indert hoch, w/ihrend sie in einem Sandboden far 14 
Tage kaum meflbar war [95]. Ammonifizierungs-, Nitrifi- 
zierungs- und Dehydrogenaseaktivit~it waren in einem mit 
100 ppm Hg kontaminierten alkalischen, tonhaltigen Bo- 
den um 25 %, 40 % bzw. 70 % herabgesetzt; in einem 
ebenfalls leicht alkalischen tonarmen Sandboden waren die 
gleichen Aktivit~iten um 36 %, 95 % bzw. um fast 100 % 
reduziert [96]. 

BELLI et al. [97] betrachteten die feste Bindung von Radio- 
nukliden an Tonminerale als verantwortlich fiir den niedri- 
gen 137Cs-Gehalt in Milch von Schafen, denen man einen 
kontaminierten Boden mit Futter verabreichte. 137Cs und 
9~ waren vermutlich auch infolge ihrer Bindungen an 
Tonminerale in der oberen Bodenschicht immobil angerei- 
chert geblieben [981. 

In einer Reihe von vorwiegend Laboruntersuchungen, 
wurde der Einflut~ von pH auf die Toxizit~it von Schwer- 
metallen gegeniiber Mikroorganismen untersucht. Die Er- 
gebnisse fallen jedoch oft sehr unterschiedlich aus, da allein 
der Mechanismus der pH-Wirkung auf Mikroorganismen 
sehr unterschiedlich sein kann. Der pH-Wert kann die 
Stoffwechselaktivit~it der Mikroorganismen per se beein- 
flussen (z.B. Substratverwertung, Membrantransportpro- 
zesse). Somit k6nnen Wirkungen, die den Schwermetallen 
zugeschrieben werden, gegebenenfalls nur eine dutch den 
pH-Wert ver/inderte mikrobielle Aktivit/it widerspiegeln. 
Der pH-Wert kann aber auch bedeutende Ver~inderungen 
der Speziation von Schwermetallen (von Me 2§ bis 
Me(OH)42-) hervorrufen und somit sehr unterschiedliche 
Auswirkungen eines und desgleichen Metalls auf die Mi- 
krobenzellen verursachen. Unterschiedliche pH-Werte k6n- 
nen ebenfalls die Wechselwirkungen von Schwermetallen 
mit organischen oder mineralischen Komplexbildnern 
beinflussen und dadurch die Toxizit/it der Metalle fiir Mi- 
kroorganismen ver~indern [99]. 

Untersuchungen fiber die Auswirkungen unterschiedlicher 
pH-Werte auf die Beeinflussung 6kologisch bedeutender 
Bodenprozesse durch Schwermetalle sind nicht sehr zahl- 
reich. BHUIYA und CORNFIELD [100] stellten fest, daf~ die 
Nitrifikation in einem schwach sauren Boden (pH 6) durch 
Zugaben yon 1 000 ppm Pb oder Zn keine Ver~inderung er- 
fuhr. Wurde der pH-Wert auf 7 erh6ht, so kam es zur 
schwachen bzw. bei pH 7,7 zur starken Nitrifikationshem- 
mung (insb. durch Pb). In anderen Versuchen mit einem 
natiirlichen sauren Boden (pH 5,8), der alternativ auf pH 
6,9 und 7,6 eingestellt wurde, konnte bei dem niedriger i 
pH-Wert eine st~irkere Nitrifikationshemmung durch stei- 
gende Ni-Konzentrationen (0, 50, 250, 1 000, 5 000 ppm) 
als bei den beiden h6heren pH-Werten verursacht werden. 
Die Mineralisierung von Kohlenstoff war ebenfalls bei pH 
7,6 am wenigsten gehemmt [34]. 

Die Bodenversauerung steht oft im Zusammenhang mit 
sauren Niederschl~igen, d.h. mit dem Eintrag von H2SO 4 
und HNO 3. In Bodenproben, deren pH-Wert mit einem 
2:l-Gemisch yon H2SO 4 und HNO 3 kiinstlich auf 3,2 her- 
abgesetzt wurde und die gleichzeitig 100 oder 1 000 ppm 
Cd bzw. 1 000 oder 10 000 ppm Zn erhielten und mit Glu- 
kose angereichert wurden, konnte kein zus~itzlicher Effekt 

der Schwermetallzugabe auf die im Vergleich zur Kontrolle 
etwas herabgesetzte CO2-Abgabe festgestellt werden. Eine 
deutliche Verz6gerung der CO2-Freisetzung erfolgte erst 
bei pH 2,8; sie hat sich in den Bodenproben mit 1 000 ppm 
Cd oder 10 000 ppm Zn noch weiter verst~irkt [101]. Die 
Simulierung von saurem Regen durch die pH-Einstellung 
auf 3 kombiniert mit einer Zugabe von 1 000 ppm Cd 
brachte eine additive Hemmwirkung auf die Nitrifikations- 
rate in Bodenproben mit sich [52]. 

Die Toxizit~it von Schwermetallen gegeni~ber Mikroorga- 
nismen weist deutliche Unterschiede je nach der Art und 
Konzentration anderer im gegebenen Medium vorhandener 
anorganischer Kationen oder Anionen auf. BABICH und 
STOTZKY [90, 102-104] berichteten, daf~ die Schwerme- 
talltoxizit~it in Anwesenheit von Sulfiden (S 2-) und Phos- 
phaten (PO 3-) herabgesetzt wurde. Die verminderte 
Schwermetalleffektivit~t wurde auf eine schwere Loslich- 
keit und somit auch niedrige Bioverfiigbarkeit von entstan- 
denen schwefel- oder phosphathaltigen Pr/izipitaten 
zuriickgefiihrt. 

In B6den eines Erzbergbaugebietes mit unterschiedlichen 
Schwermetallgehalten (1-200 ppm Cd, 60-8 000 ppm Pb, 
70-26 000 ppm Zn; 20-40 ppm Cu) wurde keine konzen- 
trationsabhfingige Beeintr~ichtigung der N2-Bindung durch 
freilebende (nicht symbiotische) Mikroorganismen festge- 
stellt. Auch dies wurde auf eine schwache Wasserl6slichkeit 
der Schwermetalle zuriickgeffihrt; Pb und Zn kamen vor- 
wiegend als unl6sliche Sulfide und Carbonate im Boden 
vor [105]. In der Unl6slichkeit von Me+-Carbonaten wurde 
auch die Ursache dafiir gesucht, daf~ weder die Ammonifi- 
kation noch die Nitrifikation in einem schwach alkalischen 
Boden durch 10 000 ppm Cu oder Zn beeintr/ichtigt wa- 
ren. Wurden die Schwermetalle in Form von Sulfaten den 
Bodenproben zugegeben, so ging die Netto-N-Mineralisie- 
rung deutlich zuriick [47]. 

Unter natiirlichen Bodenbedingungen braucht jedoch die 
Wasserl6slichkeit einer Verbindung per se nicht immer den 
Ausschlag fiir die Auswirkung der Schadstoffe zu geben. So 
wurde beispielsweise kein Unterschied in der Beeinflussung 
von Netto-N-Mineralisierung und der Nitrifizierung von 
NH4§ in den Bodenproben festgestellt, die mit 1 000 
ppm Ni entweder in Form von 16slichem NiSO 4 oder un- 
16slichem NiO aufkontaminiert waren [48, 50]. Man kann 
nicht ausschlief~en, daf~ schwerl6sliche schwefelhaltige Me- 
tallsalze im Boden durch die Aktivitfiten autotropher Bak- 
terien wie Thiobaci l lus  sp., oder auch einiger heterotropher 
Mikroorganismen in leicht wasserl6sliche Verbindungen 
umgewandelt werden k6nnen [106]. 

9 Schlugfolgerungen 

Bodenorganismen und ihre 6kologisch bedeutenden Akti- 
vit~iten, k6nnen dutch den Eintrag von Schwermetallen 
und anderen Schadstoffen in den Boden kurz- oder langfri- 
stig empfindlich gest6rt werden. Der Grad der Beeintr~ich- 
tigung h~ingt nicht nut vonder Art und Konzentration des 
Schadstoffes ab, sondern er ist ebenso gravierend von den 
spezifischen (insb. physikalisch-chemischen) Bedingungen 
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des Bodenstandortes abh~ingig. In diesem Sinne kann es 
mehr und weniger widerstandsf~ihige bzw. empflindliche 
Standorte geben, die aus der Sicht des Bodenschutzes auch 
als unterschiedlich schutzbediirftig zu bezeichnen wfiren. 
Da die Prim~irproduktion terrestrischer Okosysteme als Le- 
bensgrundlage des Menschen und anderer Makroorganis- 
men von den Stoffumwandlungsprozessen insb. der Boden- 
mikroorganismen (Destruenten) abh~ingt, sind die biologi- 
schen Funktionen des Bodens als besonders schutzwiirdig 
zu betrachten. Ihre Schutzwiirdigkeit gilt jedoch auch im 
Hinblick auf die notwendigen Filter- und Pufferfunktionen 
des Bodens, z.B. im Prozef~ der Grundwassererneuerung. 

Das schnelle stoffwechselbedingte Reaktionsverm6gen yon 
Mikroorganismen und die Empfindlichkeit einiger mikro- 
bieller Stoffumwandlungsprozesse (z.B. Nitrifikation) k6n- 
nen zur Indikation 6kologischer Auswirkungen von Schad- 
stoffen im Boden herangezogen werden. Fiir die Beurtei- 
lung des Zustandes komplexer Bodenfunktionen sollen so- 
Nit sinnvollerweise Testsysteme entwickelt werden, die 
nicht auf die Auswirkungen der Schadstoffe auf Mikroor- 
ganismen allein, sondern auch auf ihre bedeutende Rolle in 
den mat~geblichen boden6kologischen Prozessen ausgerich- 
tet sind. Einzelne mikrobielle Spezies sollten nur dann als 
Indikatoren benutzt werden, wenn ihnen nicht nur eine 
hohe Empfindlichkeit gegeni~ber den Schadstoffen, sondern 
auch ihre Beteiligung an den Stoffumwandlungsprozessen 
im Boden bescheinigt werden kann. Diese Bedingung wird 
von Einzelspezies der Bodenorganismen allerdings selten 
erfiillt. 
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