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 Vorwort I 

 

Vorwort 

Die vorliegende Arbeit wurde im Zeitraum von Juli 2013 bis September 2018 am 

Helmholtz-Zentrum für Umweltforschung GmbH – UFZ im Department Analytik unter 

Leitung von Prof. Dr. Thorsten Reemtsma angefertigt. 

 

Die Dissertation basiert auf zwei veröffentlichten Fachartikeln in Peer-Review Zeitschriften und 

wird durch bisher nicht veröffentlichte, entsprechend kenntlich gemachte Ergebnisse ergänzt. 
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Kahl, S., Nivala, J., van Afferden, M., Müller, R. A., Reemtsma, T. Effect of design and 

operational conditions on the performance of subsurface flow treatment wetlands: Emerging 

organic contaminants as indicators, Water Research, 2017, 125, 490-500. © 2017 Elsevier 

Publikation 2 

Kahl, S., Kleinsteuber, S., Nivala, J., van Afferden, M., Reemtsma, T. Emerging biodegradation 

of the previously persistent artificial sweetener acesulfame. Environmental Science & 

Technology. 2018, 52 (5), 2717-2725. © 2018 American Chemical Society 

Elsevier und die American Chemical Society gestatten den Autoren die Verwendung der Artikel 

in Dissertationen. 
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Kurzfassung 

Anthropogene organische Spurenstoffe können trotz geringer Konzentrationen (ng/L – µg/L) ein 

Risiko für die aquatische Umwelt darstellen. Sie sollten daher möglichst während der Abwasser-

behandlung entfernt werden. In der vorliegenden Arbeit wurde die Eignung verschiedener 

Pflanzenkläranlagen und Bodenfilter, prominente Kleinkläranlagentypen, hinsichtlich des 

Potentials zur Entfernung organischer Spurenstoffe in gemäßigten Klimazonen überprüft. 

Hierzu wurden zunächst sieben repräsentative Vertretersubstanzen als Prozessindikatoren für 

Bioabbau ausgewählt und ein spurenanalytisches Verfahren zur Quantifizierung in Abwasser 

entwickelt. Klassische Abwasserparameter und die Indikatoren wurden in fünf Pflanzenklär-

anlagen und einem Bodenfilter (Pilot-Maßstab) über ein Jahr (Publikation 1) analysiert. Dadurch 

konnten vorteilhafte Betriebsbedingungen zur Elimination (aerob) bioabbaubarer Spurenstoffe 

identifiziert werden. Außerdem hing die Reinigungsleistung stark vom dem Grad der Intensivie-

rung ab. Anlagen mit aktiver Belüftung zeigten eine hohe Reinigungsleistung geringer Saisonali-

tät, auch für die Indikatoren. Weitergehende Untersuchungen an Anlagen dieses Typs ergänzten 

die Erkenntnisse bzgl. der Performance über das Jahr um Erkenntnisse zur Anlaufzeit nach 

Inbetriebnahme und der Reaktion auf Havarien (Resilienz). 

Im zweiten Teil der Arbeit wurde die Bioabbaubarkeit des Süßstoffs Acesulfam näher untersucht 

(Publikation 2). Vor Beginn der Arbeiten wurde dieser wurde als persistent beschrieben. Die 

Ergebnisse zur Acesulfam-Entfernung in neun deutschen Kläranlagen sowie zum zeitlichen 

Verlauf der Acesulfam-Fracht in zwei deutschen Flüssen zeigten jedoch, dass die Entfernung 

von Acesulfam während der Abwasserbehandlung inzwischen verbreitet ist. Mittels 

Literaturdaten und eigenen Ergebnissen gelang zum ersten Mal eine Eingrenzung des 

Zeitraums der Entwicklung dieser Abbaufähigkeit. Außerdem wurde erstmals festgestellt, dass 

Acesulfam von Mikroorganismen katabolisch abgebaut wird, also als Kohlenstoffquelle dient. 

Ebenso konnten erstmalig Mikroorganismen identifiziert werden, die am Abbau beteiligt sein 

könnten. Weitergehende Untersuchungen ließen vermuten, dass mehreren Spezies der Familie 

Bradyrhizobiaceae dabei die größte Bedeutung zukommt. 

Die Ergebnisse der Arbeit legen nahe, dass sich in (bepflanzten) Bodenfiltern bei geeigneten 

Betriebsbedingungen mikrobielle Gemeinschaften etablieren, die eine Vielzahl aerob bioabbau-

barer Substanzen, inkl. anthropogener Spurenstoffe, abbauen können. Zudem deutet sich an, 

dass durch Adaptationsprozesse die Anzahl entfernbarer Substanzen perspektivisch weiter 

steigen und die Spurenstofffracht in Kläranlagenabläufen so weiter reduziert werden könnte. 
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Abstract 

Although occurring in low concentrations (ng/L – µg/L), anthropogenic trace organic compounds 

can pose a risk to the aquatic environment. They should therefore be removed during 

wastewater treatment. The present work investigated the potential of treatment wetlands, 

commonly used decentralized treatment systems, to remove anthropogenic trace organic 

compounds from (municipal) wastewater in temperate climates. 

Firstly, seven representative substances acting as process indicator compounds for biodegrada-

tion were chosen and a trace-analytical method for quantitative determination in wastewater was 

developed. Standard water quality parameters and the indicator compounds were then analysed 

in influent and effluent of six steady-state treatment wetlands (pilot-scale) for one year 

(publication 1). Thus, beneficial conditions for eliminating (aerobically) biodegradable 

compounds, including trace organic compounds, were identified and a strong link between the 

overall treatment efficacy and the degree of intensification was observed. Aerated treatment 

wetlands showed most efficient and robust removal, even of the indicator compounds. Further 

studies on systems of this type provided insights into resilience and start-up time behaviour. 

In the second part of this work the biodegradability of the artificial sweetener acesulfame was 

investigated (publication 2). This compound was often characterized as persistent. However, 

removal in nine German wastewater treatment plants and mass load decrease in two German 

rivers over the last years illustrated that acesulfame removal is now widespread in wastewater 

treatment. Along with literature data these results allowed narrowing down the time period during 

which the ability to biodegrade acesulfame likely evolved. It was proven for the first time that the 

pathway for acesulfame degradation is catabolic, which means that microorganisms use this 

compound as a source of carbon. Moreover, a first suggestion on which microorganism might be 

involved in acesulfame degradation could be made. Further studies suggested that several 

species of the family Bradyrhizobiaceae might be particularly important. 

The results of the present work indicate that treatment wetlands are capable of efficiently 

removing (aerobically biodegradable) anthropogenic trace organic compounds: Under 

appropriate operating conditions microbial communities metabolizing such compounds can 

establish. The research on acesulfame moreover illustrated that microbial communities can 

adapt to new conditions and metabolize new xenobiotics. In the long term, this would increase 

the efficacy of treatment wetlands, which would further reduce the mass load of trace 

compounds present in the outlet and their discharged into the environment. 
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Abkürzungs- und Symbolverzeichnis 

ACE Acesulfam  

CBOD5 Biochemischer Sauerstoffbedarf, der innerhalb von fünf Tagen zum Abbau 

kohlenstoffhaltiger Verbindungen benötigt wird (engl. five-day carbonaceous 

biochemical oxygen demand) 

BTZ Benzotriazol 

CAF Coffein (engl. caffeine) 

CBZ Carbamazepin 

DCL Diclofenac 

DN Gehalt gebundenen, gelösten Stickstoffs (engl. dissolved nitrogen) 

DNA Desoxyribonukleinsäure (engl. deoxyribonucleic acid) 

DO Gehalt gelösten Sauerstoffs (engl. dissolved oxygen) 

DOC Gehalt gelösten organischen Kohlenstoffs (engl. dissolved organic carbon) 

DSMZ Leibniz-Institut, Deutsche Sammlung von Mikroorganismen und Zellkulturen 

GmbH 

EC Elektrische Leitfähigkeit (engl. electrical conductivity) 

EH Redoxpotential 

ESI Elektrospray-Ionisation (engl. electrospray ionization)  

EW Einwohnerwerte 

H50p Pflanzenkläranlage, horizontal durchströmt, 50 cm tief, bepflanzt 

HA Pflanzenkläranlage, horizontal durchströmt, komplett belüftet 

HAp Pflanzenkläranlage, horizontal durchströmt, komplett belüftet, bepflanzt 

HM Pflanzenkläranlage, horizontal durchströmt, belüftet zwischen 0 – 40% sowie 

70 – 100% der Länge, bepflanzt 

HMc Pflanzenkläranlage, horizontal durchströmt, komplett belüftet, bepflanzt 

HPLC Hochleistungsflüssigkeitschromatografie (engl. high performance liquid 

chromatography) 

HPLC-MS/MS Hochleistungsflüssigkeitschromatografie gekoppelt mit Tandem-

Massenspektrometrie 

HRT Hydraulische Verweilzeit (engl. hydraulic residence time) 

IBU Ibuprofen 

IS Interner Standard bzw. interne Standards 

LC Flüssigkeitschromatografie 

LOD Nachweisgrenze (engl. limit of detection) 



VIII Abkürzungs- und Symbolverzeichnis  

LOQ Bestimmungsgrenze (engl. limit of quantification) 

MRM multiple reaction monitoring 

MS Massenspektrometrie 

MS/MS Tandem-Massenspektrometrie 

m/z Masse-zu-Ladung-Verhältnis 

NH4-N Stickstoff stammend aus Ammonium 

NO3-N Stickstoff stammend aus Nitrat 

NOx-N Summe der aus Nitrat und Nitrit stammenden Menge Stickstoff 

PCR Polymerase-Kettenreaktion (engl. polymerase chain reaction) 

Q Volumenstrom 

R Kleinkläranlage mit unbepflanztem Bodenfilter, alternierende Beschickung 

der zwei Kammern 

RC regenerierte Cellulose 

RP Umkehrphase (engl. reversed phase) 

rpm revolutions per minute 

rRNA ribosomale Ribonukleinsäure (engl. ribosomal ribonucleic acid) 

RSD relative Standardabweichung (engl. relative standard deviation) 

SA Amidosulfonsäure (engl. sulfamic acid) 

SEP Absetzbecken (engl. septic tank) der Pilotanlage Langenreichenbach 

S/N Signal-Rausch-Verhältnis (engl. signal-to-noise ratio) 

TN Gehalt organisch und anorganisch gebundenen Stickstoffs in unfiltrierter 

Probe (engl. total nitrogen) 

TOC Gesamtgehalt organischen Kohlenstoffs (engl. total organic carbon) 

TSS Gehalt suspendierter Feststoffe (engl. total suspended solids) 

VA Pflanzenkläranlage, vertikal durchströmt, belüftet 

VAp Pflanzenkläranlage, vertikal durchströmt, belüftet, bepflanzt (Phragmites 

australis) 

VGp Pflanzenkläranlage, Kiesbett, vertikal durchströmt, bepflanzt 

VGp + VSp zweistufige Pflanzenkläranlage bestehend aus Becken mit Kiesbett und 

nachgeschaltetem Sandfilter, beide vertikal durchströmt und bepflanzt  

VSp Pflanzenkläranlage, Sandbett, vertikal durchströmt, bepflanzt 
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1. Einleitung und Zielsetzung 

Die Europäische Wasserrahmenrichtlinie (Richtlinie 2000/60/EG) sieht zum Schutz der 

aquatischen Umwelt unter anderem die sukzessive Reduzierung der Belastung mit Stoffen vor, 

die „ein erhebliches Risiko für oder durch die aquatische Umwelt darstellen“ (European 

Parliament and Council 2000). Zu diesen zählen die sogenannten prioritären Stoffe (Richtlinie 

2000/60/EG, Anhang X). Dies sind anthropogene Substanzen teils sehr geringer 

Umweltkonzentration (ng/L – µg/L), die aufgrund risikobezogener Bewertungen als bedenklich 

eingestuft werden (European Parliament and Council 2000, 2013). Allerdings können auch 

bisher nicht als prioritär eingestufte anthropogene Spurenstoffe, z. B. Pharmaka, als 

Einzelsubstanz (Escher et al. 2011, Fent et al. 2006) oder durch Mischungstoxizität (ECETOC 

2001, European Commission 2012) ein Risiko darstellen. Dazu kommt, dass anthropogene 

Spurenstoffe kontinuierlich in die Umwelt eingetragen werden, was zur Akkumulation und 

möglicherweise dem Erreichen toxikologisch relevanter Konzentrationen führen kann. Dem 

Vorsorgeprinzip folgend sollte entsprechend die Freisetzung möglichst vieler dieser Substanzen 

vermieden oder wenigstens vermindert werden. 

Abwasser enthält zahlreiche anthropogene Spurenstoffe und gilt als eine der 

Haupteintragsquellen anthropogener Spurenstoffe in die Umwelt. Der Abwasserbehandlung 

kommt daher eine wichtige Rolle bei der Reduzierung der Freisetzung dieser Substanzen zu. 

Kläranlagen sind jedoch bisher nicht für die Entfernung dieser speziellen, gering konzentrierten 

Stoffe ausgelegt, sodass in den letzten Jahren intensiv an der „vierten Reinigungsstufe“ zur 

Elimination anthropogener Spurenstoffe geforscht wurde (Abegglen & Siegrist 2012, Imhoff et al. 

2018, Umweltbundesamt 2015, Wang & Wang 2016). Bisher vielversprechende Verfahren, wie 

Oxidations- und Adsorptionstechniken, sind allerdings kosten-, energie- und wartungsintensiv 

und deswegen nur bei großen Anlagen wirtschaftlich. Nichtsdestotrotz sind anthropogene 

Spurenstoffe auch in Regionen relevant, die auf dezentrale Abwasserbehandlung über 

Kleinkläranlagen angewiesen sind. Beispiele hierfür sind abgelegene Siedlungen (Gujer 2007) 

oder Gebiete, in denen aufbereitetes Abwasser (ortsnah) wiederverwendet wird (Tchobanoglous 

2014). Anthropogene Spurenstoffe gelangen auch hier ins Abwasser und bei unzureichender 

Aufbereitung in die Umwelt. Die Effektivität der Entfernung dieser Substanzen durch 

Kleinkläranlagen muss daher untersucht und gegebenenfalls optimiert werden. 

Pflanzenkläranlagen zählen zu den prominentesten Vertretern von Systemen, welche zur 

Aufbereitung häuslichen Abwassers weniger Einwohner als Kleinkläranlagen eingesetzt werden. 

Erste Systeme wurden Mitte des 20. Jahrhunderts in Europa entwickelt und seit den 1980er 

Jahren weltweit in zunehmendem Maße eingesetzt. Sie gelten heute als zuverlässige und 
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geeignete Systeme zur Abwasserreinigung (Kadlec & Wallace 2009, Vymazal 2011). Die 

Entfernung von anthropogenen Spurenstoffen, hauptsächlich Pharmaka, wurde bereits 

mehrfach in unterschiedlichsten Typen von Pflanzenkläranlagen untersucht (Conkle et al. 2008, 

Hijosa-Valsero et al. 2011a, Matamoros et al. 2007, Reyes-Contreras et al. 2012). Das 

Studiendesign unterschied sich dabei oft gravierend, z. B. hinsichtlich der Beschickungsmatrix, 

der analysierten Substanzen oder der Größe, der Art und des Zustands der Anlagen. Dies 

limitiert die Vergleichbarkeit der Studien bzw. eine Verallgemeinerung der Erkenntnisse. 

Außerdem wurde die Stabilität der Spurenstoffelimination gegenüber saisonalen Änderungen 

(Robustheit) kaum überprüft. Vermutlich ließen die oft große Analytauswahl und der damit 

verbundene hohe analytische Aufwand die notwendigen längerfristigen Untersuchungen mit 

engmaschiger Beprobung nicht zu. Die Auswahl aussagekräftiger Substanzen würde die 

Analytanzahl begrenzen und so einen höheren Probendurchsatz ermöglichen. 

Ein geeignetes Konzept zur Reduktion der Analytanzahl wäre die Verwendung von 

Prozessindikatoren: Zur Einschätzung der Entfernungsleistung eines Prozesses, z. B. Bioabbau 

oder Adsorption, werden nur einige ausgewählte Substanzen analysiert. Diese repräsentieren 

jeweils Verbindungen gleichen Verhaltens unter den gegebenen Bedingungen, wie bspw. dem 

Redoxmilieu. Das prinzipielle Verhalten der Indikatorsubstanzen während eines 

Entfernungsprozesses und möglicher Umgebungsbedingungen sollte gut charakterisiert sein 

(Jekel et al. 2015). Aus dem Entfernungsgrad der Indikatoren kann dadurch auf Bedingungen 

innerhalb des untersuchten Systems geschlossen werden. Bei der Auswahl geeigneter 

Substanzen ist zu beachten, dass sich die generelle biologische Abbaubarkeit einer Substanz 

mit der Zeit verändern kann: Die Entwicklung von Stoffwechselwegen (mikrobielle Adaptation) 

für anthropogene Spurenstoffe (Xenobiotika) wurde wiederholt beobachtet (Copley 2009). Der 

übliche Grad der Bioabbaubarkeit eines Indikators für geringe oder mäßige Bioabbaubarkeit 

sollte daher regelmäßig überprüft werden. Gegebenenfalls ist dieser zu korrigieren sowie 

essentielle Randbedingungen aufzuklären, um reale Systeme weiterhin akkurat über die 

Elimination von Indikatorsubstanzen charakterisieren zu können. Mit der 

Hochleistungsflüssigkeits-chromatografie gekoppelt mit Tandem-Massenspektrometrie (HPLC-

MS/MS, engl. high performance liquid chromatography coupled to tandem mass spectrometry) 

steht eine selektive und sensitive Analysenmethode für das Monitoring anthropogener 

Spurenstoffe zur Verfügung (Jekel et al. 2015, Reemtsma et al. 2016, Richardson & Temes 

2018, Wang & Wang 2016). Multianalytmethoden erlauben die Quantifizierung einer Vielzahl 

von Substanzen mit nur einer Injektion, wodurch die Analysenzeit verkürzt werden kann. 
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Die Ziele der vorliegenden Arbeit ergaben sich aus den Erfordernissen der Reduzierung des 

Eintrages anthropogener Spurenstoffe in die Umwelt sowie der Vermeidung von Risiken für 

Mensch und Umwelt, auch in Regionen mit dezentraler Abwasseraufbereitung. 

Zunächst sollten geeignete Prozessindikatorsubstanzen ausgewählt und für diese Substanzen 

eine HPLC-MS/MS-Analysenmethode entwickelt werden. Anschließend sollten die 

Konzentrationen der Prozessindikatoren in Zu- und Ablaufproben verschiedener, parallel 

betriebener und mit dem gleichen kommunalen Abwasser beschickten Pflanzenkläranlagen 

(Pilot-Maßstab) bestimmt werden. Regelmäßige Analysen über ein komplettes Jahr sollten die 

saisonale Veränderlichkeit der Reinigungsleistung (Robustheit) der Systeme zugänglich machen 

und Vergleiche der unterschiedlichen Systemtypen erlauben. Außerdem sollten vorteilhafte 

(Betriebs-) Bedingungen für die Elimination dieser Substanzen ermittelt werden, z. B. um später 

eine gezielte Anpassung oder Weiterentwicklung der Anlagen und ihres Betriebes zu 

ermöglichen.  

Im zweiten Teil der Arbeit sollte gezielt das Verhalten des Süßstoffs Acesulfam untersucht 

werden. In Voruntersuchungen wurde für diesen merkliche Elimination in einigen Anlagen 

festgestellt, obgleich in der Literatur wiederholt Persistenz während biologischer 

Reinigungsprozesse berichtet wurde. Hierzu sollte einerseits untersucht werden, inwieweit 

Acesulfam in den unterschiedlichen Pflanzenkläranlagen eliminiert wird und welche 

Bedingungen die Entfernung begünstigen. Andererseits sollten Laborstudien zum mikrobiellen 

Abbau durchgeführt und analytisch verfolgt werden, um bspw. Transformationsprodukte sowie 

relevante Spezies zu identifizieren.  

Die untersuchten Anlagen waren Teil einer Forschungsanlage, welche vom Umwelt- und 

Biotechnologischen Zentrum (UBZ) betrieben und gemeinsam untersucht wurde. 

Mikrobiologische Studien wurden in Zusammenarbeit mit dem Department Umweltmikrobiologie 

(UMB) durchgeführt. 
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2. Allgemeine Grundlagen 

2.1. Abwasserbehandlung 

Unter dem Begriff Abwasser werden Schmutzwasser, welches im Wasserhaushaltsgesetz 

(WHG 2009) als „durch häuslichen, gewerblichen, landwirtschaftlichen oder sonstigen Gebrauch 

in seinen Eigenschaften verändertes Wasser“ definiert ist, sowie Niederschlagswasser und 

ungewollt in die Kanalisation eindringendes Wasser (Fremdwasser) zusammengefasst (Imhoff et 

al. 2018). Abwasser enthält gelöste und ungelöste Stoffe, organische und anorganische 

Verbindungen, Mikroorganismen und Viren (Geller & Höner 2003, Imhoff et al. 2018). Laut der 

deutschen Abwasserverordnung (AbwV 1997) ist es Aufgabe der Abwasserbehandlung die 

Schmutz- und vor allem Schadstofffracht des Abwassers zu reduzieren, bevor es in ein 

Gewässer eingeleitet werden darf. Gleiches muss natürlich auch für Abwasser gelten, welches 

wiederverwendet werden soll, bspw. zur Bewässerung von Feldfrüchten, wie es in ariden und 

semi-ariden Regionen aus Mangel an Süßwasservorräten zunehmend praktiziert wird. Die 

genauen Anforderungen an die Qualität der verwendeten Abwässer werden dabei 

länderspezifisch definiert (Al Baz et al. 2008, Bischel et al. 2012, Kellis et al. 2013, Mizyed 

2013). Berücksichtigt werden Stoffe und deren Transformationsprodukte, welche unerwünschte 

chemische und biologische Effekte hervorrufen, wie Sauerstoffzehrung durch biologischen 

Abbau von Ammonium und Kohlenstoffverbindungen. Die Abwasserreinigung dient folglich dem 

Gewässer-, Umwelt-, Gesundheits- und Ressourcenschutz (Gujer 2007, Schaum 2016, 

Tchobanoglous 2014) und sollte soweit erfolgen, wie es „nach dem Stand der Technik“ möglich 

ist (WHG 2009). In Deutschland sind die Mindestanforderungen an die Qualität des behandelten 

Abwassers, differenziert nach Herkunft des Rohabwassers und Größe der 

Abwasserbehandlungsanlage, in der Abwasserverordnung (AbwV, Anhang 1) festgelegt.  

Aufgrund der zahlreichen Inhaltsstoffe wird die Abwasser- bzw. Ablaufqualität in der Praxis über 

physikalische, chemische und biologische (Summen-) Parameter definiert (AbwV 1997, 

Tchobanoglous 2014). Zu den üblicherweise erfassten physikalischen Eigenschaften zählen 

Färbung, Temperatur, Redoxpotential, elektrische Leitfähigkeit und der Gehalt suspendierter 

Stoffe (TSS, engl. total suspended solids). Wichtige chemische Parameter sind 

Einzelverbindungen wie Ammonium, Nitrat, (Schwer-) Metalle und gelöster Sauerstoff sowie 

Summenparameter wie der chemische oder biochemische Sauerstoffbedarf (CSB, BSB5) und 

der Gesamtkohlenstoffgehalt. Die Giftigkeit des Abwassers gegenüber Wasserorganismen wie 

Algen oder Daphnien sowie der Gehalt coliformer Bakterien sind Beispiele für biologische 

Parameter. 
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2.1.1. Reinigungsstufen und –prozesse 

In der Abwasserbehandlung werden physikalische, biologische und chemische Prozesse zur 

Verbesserung der Abwasserqualität (Reinigung) ausgenutzt (Gujer 2007, Imhoff et al. 2018, 

Kadlec & Wallace 2009, Tchobanoglous 2014). Es werden vier Reinigungsstufen unterschieden, 

die jeweils mehrere Schritte und entsprechende Verfahren beinhalten können. In der ersten, 

mechanischen Stufe werden grobe Feststoffe sowie aufschwimmende Stoffe entfernt, z. B. 

durch Siebung, Sedimentation, Flotation. Die zweite, biologische Stufe dient der Reduzierung 

des Gehalts von gelösten Inhaltsstoffen, z. B. organischen Verbindungen und anorganischen 

Salzen, sowie eines gewissen Maßes an feinen suspendierten Feststoffen. Bei der dritten, 

chemischen Aufbereitungsstufe werden hauptsächlich abiotische Prozesse ausgenutzt, wie die 

Fällung von Phosphat durch Zugabe von Eisensalzen oder die Desinfektion durch UV-Strahlung. 

Zur dritten Aufbereitungsstufe wird aber auch die Verbesserung der Stickstoffelimination durch 

mikrobielle Prozesse (Nitrifikation und Denitrifikation) gezählt. Die vierte Reinigungsstufe soll 

verbliebene Mikroverunreinigungen (anthropogene Spurenstoffe) entfernen, bspw. per Ozonung 

(Oxidation) oder Adsorption an Aktivkohle. Üblicherweise finden heutzutage Verfahren der 

ersten zwei oder drei Reinigungsstufen in der Abwasseraufbereitung Anwendung. Über den 

Nutzen der vierten Reinigungsstufe wird derzeit noch diskutiert, da z. B. die Wirtschaftlichkeit 

sowie die Auswirkungen gegebenenfalls gebildeter Transformationsprodukte noch nicht 

ausreichend bewertet sind (Imhoff et al. 2018), siehe hierzu auch Positionspapier des 

Umweltbundesamtes zu organischen Mikroverunreinigungen (Umweltbundesamt 2015). 

Unabhängig von der Wahl der (erforderlichen) Reinigungsstufen und -verfahren ist die 

biologische Reinigung das Herzstück der Abwasseraufbereitung (Gujer 2007). Hierbei werden 

gelöste anorganische Verbindungen sowie gelöste oder zum Teil partikuläre organische 

Substanzen von Mikroorganismen (hauptsächlich Bakterien) metabolisiert (Braha & Groza 2006, 

Gujer 2007, Imhoff et al. 2018, Kadlec & Wallace 2009, Tchobanoglous 2014). Einerseits 

können diese Substanzen als Substrat für das Zellwachstum dienen. Die (gewachsene) 

Biomasse kann anschließend vom Wasser abgetrennt werden, wodurch die Fracht der 

Abwasserinhaltsstoffe verringert wird. Andererseits werden durch chemisch-physikalische 

Prozesse (Hydrolyse, Redoxreaktionen, Photolyse) sowie biologische Reaktionen 

Transformationsprodukte der Abwasserinhaltsstoffe gebildet. Gasförmige und flüchtige Produkte 

können dabei entweichen und so aus dem Abwasser eliminiert werden (Gujer 2007, Imhoff et al. 

2018, Tchobanoglous 2014). Die Entfernbarkeit von Stoffen durch biologische Prozesse hängt 

neben den Substanzeigenschaften, wie Bioabbaubarkeit oder Adsorbierbarkeit (Imhoff et al. 
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2018), auch von den verfahrenstechnischen Bedingungen wie Temperatur oder Redoxmilieu 

(Sauerstoffverfügbarkeit) ab. 

Bei Anwesenheit von gelöstem molekularem Sauerstoff (aerobes Milieu) werden organische 

Verbindungen durch heterotrophe Mikroorganismen oxidiert, idealerweise bis zur Mineralisation, 

also der Bildung anorganischer Verbindungen wie Wasser, Kohlenstoffdioxid oder Sulfat (Braha 

& Groza 2006, Gujer 2007). Aus stickstoffhaltigen organischen Verbindungen, z. B. Harnstoff, 

kann Ammonium freigesetzt werden (Ammonifikation), welches im aeroben Milieu hauptsächlich 

durch (chemo-) autotrophe Bakterien zu Nitrit und weiter zu Nitrat oxidiert wird (Nitrifikation; 

Abbildung 2-1) (Braha & Groza 2006, Gujer 2007, Kadlec & Wallace 2009, Tchobanoglous 

2014). Liegt kein gelöster molekularer Sauerstoff vor, kann stattdessen Nitrat (sowie Nitrit) als 

Elektronenakzeptor (Oxidationsmittel) verwendet werden: Durch spezialisierte, zumeist 

heterotrophe Bakterien können vorhandene geeignete Kohlenstoffquellen oxidiert und Nitrat 

bzw. Nitrit über die Zwischenstufen nitroser Gase (NO, N2O) zu molekularem Stickstoff 

umgesetzt werden (Reduktion; Denitrifikation) (Kadlec & Wallace 2009, Tchobanoglous 2014). 

Bedingungen, die durch die Abwesenheit molekularen, aber Anwesenheit gebundenen 

Sauerstoffs z. B. in Form von Nitrat und Nitrit gekennzeichnet sind, werden als anoxisch 

bezeichnet (Tchobanoglous 2014). 

 

Abbildung 2-1. Schema der wichtigsten Schritte des Stickstoffkreislaufs in 
Untergrundpflanzenkläranlagen. Organisch gebundener Stickstoff (Norg) meint 
Verbindungen in Lösung sowie in Zellen (Mikroorganismen, Pflanzen). Höhere 
pH-Werte verschieben das Gleichgewicht NH3/NH4

+ zunehmend in Richtung 
Ammoniak, welches ausgasen kann. C: geeignete, oxidierbare organische 
Verbindungen. 

Liegen weder molekularer Sauerstoff noch Nitrat vor, spricht man von anaeroben Bedingungen. 

Unter diesen können bestimmte autotrophe Bakterien Ammonium und Nitrit zu molekularem 

Stickstoff synproportionieren (Anammox-Prozess) (Kadlec & Wallace 2009, Tchobanoglous 
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2014). Organische Verbindungen werden unter anaeroben Bedingungen durch 

Mikroorganismen zunächst hydrolysiert (falls nötig) und zu organischen Säuren (inkl. 

Essigsäure) oder Alkoholen, teils auch CO2 und H2 umgesetzt (Acidogenese). Verbleibende 

organische Zwischenprodukte können anschließend in Essigsäure, CO2 und H2 umgewandelt 

werden (Acetogenese). Zuletzt kann Methan gebildet werden, einerseits durch Spaltung von 

Acetat zu Methan und CO2, andererseits durch Reduktion von CO2 mit H2 unter Bildung von 

Methan und Wasser (Methanogenese) (Braha & Groza 2006, Imhoff et al. 2018, Tchobanoglous 

2014). Anwendung finden anaerobe Reinigungsverfahren zumeist bei organisch hochbelasteten 

Abwässern als wirtschaftliche Alternative zur aeroben Behandlung. Da organische Zwischen- 

bzw. Transformationsprodukte im Abwasser zurückbleiben, empfiehlt sich im Anschluss eine 

aerobe Behandlung (Tchobanoglous 2014). Andernfalls können die in der Abwasserverordnung 

(AbwV 1997) definierten Qualitätsanforderungen für den Restgehalt bspw. abbaubarer 

(Kohlenstoff-) Verbindungen, repräsentiert durch den biologischen Sauerstoffbedarf (BSB5), 

gegebenenfalls nicht erreicht werden (Vgl. Tabelle 2-1, nächstes Kapitel). 

2.1.2. Pflanzenkläranlagen und konventionelle Kläranlagen 

In der vorliegenden Arbeit wurde die Behandlung kommunalen Abwassers hauptsächlich durch 

technische Pflanzenkläranlagen im Pilot-Maßstab untersucht. Klassischerweise werden nur 

Kleinkläranlagen mit bewachsenen Bodenfilter oder Teichen als Pflanzenkläranlagen (engl. 

constructed wetlands) bezeichnet (Geller & Höner 2003, Kadlec & Wallace 2009). Im Folgenden 

werden jedoch alle untersuchten Bodenfilter, mit und ohne Bepflanzung, als Pflanzenkläranlage 

bezeichnet. Im englischsprachigen Raum hat sich hierfür der Begriff treatment wetlands 

etabliert. Dieser umfasst Bodenfilter und Teiche mit und ohne Pflanzen sowie stark technisierte 

Varianten dieser Systeme (Kadlec & Wallace 2009).  

Neben Pflanzenkläranlagen wurden ergänzend Untersuchungen an konventionellen Kläranlagen 

durchgeführt. Die im vorhergehenden Kapitel beschriebenen Prozesse zur Abwasserreinigung 

werden in beiden Systemarten ausgenutzt. Es handelt sich jedoch um Anlagentypen 

grundlegend verschiedener Konzeption: Konventionelle Kläranlagen sind für die zentrale 

Behandlung des Abwassers einer oder mehrerer Gemeinden ausgelegt und weisen zumeist 

Ausbaugrößen von mehr als 10.000 Einwohnerwerten auf (Umweltbundesamt 2015). Das 

Abwasser wird über teils lange Wege per Kanalisation zur Anlage transportiert. 

Pflanzenkläranlagen sind naturnahe Kleinkläranlagen zur dezentralen Behandlung von 

Abwasser nahe an dessen Entstehungsort. Zumeist betrifft dies häusliches Abwasser weniger 

Haushalte. Ausbaugrößen bis 2000 Einwohnerwerte sind üblich (Rousseau et al. 2004). Es 

bestehen folglich Unterschiede in der Größe und der Kapazität der beiden Anlagentypen, in den 



8 Allgemeine Grundlagen  

Anforderungen an die Ablaufqualität und im (nötigen) Grad der Technisierung sowie in den Bau- 

und Betriebskosten. Auch die Reaktortypen und das hydrodynamische Verhalten sind in der 

Regel verschieden. 

In der vorliegenden Arbeit wurden Pilot-Pflanzenkläranlagen mit Untergrundfluss untersucht. Um 

in Zulaufnähe Kolmation (Verringerung der Filterdurchlässigkeit) durch Feststoffe sowie einer 

übermäßigen Sauerstoffzehrung durch hohe organische Belastung vorzubeugen, wird diesen 

Systemen üblicherweise eine mechanische Vorreinigung des Abwassers vorgeschaltet (Geller & 

Höner 2003, Kadlec & Wallace 2009, Vymazal 2011). In dieser Arbeit wurde hierzu ein 

Absetzbecken eingesetzt. Bei Untergrundpflanzenkläranlagen fließt das Abwasser in 

horizontaler oder vertikaler Richtung durch einen oder mehrere aufeinanderfolgende (bepflanzte 

oder unbepflanzte) Bodenfilter (Abbildung 2-2). Die Bodenfilter können als Reaktoren mit 

immobilisierter Biomasse (Festbettreaktoren) (Braha & Groza 2006) angesehen werden: Das 

Abwasser fließt durch das System und wird dabei gereinigt. Das Bodenmaterial sowie 

gegebenenfalls vorhandene Wurzeln fungieren als Aufwachssubstrat für Mikroorganismen, aber 

auch als Filter für partikuläre Stoffe. Durch die Filterwirkung fällt nicht kontinuierlich (Sekundär-) 

Schlamm im Ablauf an, jedoch besteht das Risiko der Kolmation. Das Bodenmaterial muss in 

diesem Fall regeneriert bzw. erneuert werden. Je nach Art des Bodenmaterials können 

Adsorption oder Ionenaustausch als abiotische Prozesse zur Abwasserreinigung beitragen 

(Geller & Höner 2003, Gujer 2007, Kadlec & Wallace 2009). Die Pflanzen können Nährstoffe 

aufnehmen, bei Verrottung können diese allerdings wieder ins System abgegeben werden. 

Abhängig von den physikalisch-chemischen Eigenschaften können auch gelöste Spurenstoffe 

aufgenommen, in der Pflanze verteilt und gegebenenfalls metabolisiert werden. Ein weiterer 

Vorteil der Bepflanzung ist der Eintrag von Sauerstoff über die Wurzeln. Durch 

Evapotranspiration wird dem System über die Pflanzen allerdings Wasser entzogen, was bei der 

Abwasserbehandlung zum Zwecke der Wiederverwendung des Wassers bedacht werden sollte 

(Geller & Höner 2003, Kadlec & Wallace 2009, Petrie et al. 2017, Zhang et al. 2014). Wie bei 

Festbettreaktoren üblich, treten in Untergrundpflanzenkläranlagen Konzentrationsgradienten 

entlang der Fließrichtung auf und die Bedingungen innerhalb des Systems, z. B. das 

Redoxmilieu, können sehr inhomogen sein (Kadlec & Wallace 2009, Zhang et al. 2014). Als 

Bepflanzung werden häufig Schilfrohrarten (Phragmites), als Filtermaterial Sand oder Kies 

verwendet. 

In klassischen Untergrundpflanzenkläranlagen (Abbildung 2-2) limitiert die 

Sauerstoffverfügbarkeit den Grad der Reinigungsleistung (Kadlec & Wallace 2009, Nivala et al. 

2013b). Zur Erhöhung des Sauerstoffeintrags und somit der Reinigungsleistung wurden 
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verschiedene Strategien entwickelt: In Anlagen mit vertikalem Fluss kann intermittierend 

beschickt werden, das System wird dabei abwechselnd komplett mit Abwasser befüllt und 

geleert. Alternativ könnte nur ein Teil des Systems dauerhaft unter Wasser stehen, sodass das 

Abwasser bei Beladung zuerst eine ungesättigte Zone passiert und Sauerstoff aufnehmen kann 

(Geller & Höner 2003, Kadlec & Wallace 2009). Auch Serien mehrerer Bodenfilter oder die 

aktive Belüftung sind gängige Methoden zur Erhöhung der Sauerstoffverfügbarkeit in 

Untergrundpflanzenkläranlagen (Kadlec & Wallace 2009). 

 

Abbildung 2-2. Schematische Darstellung eines a) horizontal durchströmten und b) vertikal 
durchströmten, bepflanzten Bodenfilters von Pflanzenkläranlagen. 

In konventionellen Kläranlagen wird am häufigsten das Belebtschlammverfahren (engl. activated 

sludge process) eingesetzt (Gujer 2007, Tchobanoglous 2014). Hierbei ist die Biomasse 

suspendiert, zumeist in einem gut durchmischten, belüfteten (Rühr-) Reaktor, dem 

Belebungsbecken. Aufgrund der Durchmischung im Becken treten idealerweise keine 

Konzentrationsgradienten gelöster sowie partikulärer Stoffe innerhalb des Beckens auf und die 

Bedingungen (z. B. Redoxmilieu) sind sehr homogen. Da Biomasse zum Teil ausgetragen wird, 

muss diese in einem Nachklärbecken sedimentiert und dem Prozess als Rücklaufschlamm 

wieder zugeführt werden, um eine konstant hohe Biomassekonzentration aufrecht zu erhalten 

(Gujer 2007, Tchobanoglous 2014). Überschüssiger Schlamm aus der Nachklärung muss 

gesondert behandelt und entsorgt werden. Zur Verbesserung der Elimination von (Phosphor- 

und) Stickstoffverbindungen kann die Behandlung in mehreren Stufen und mit interner 

Rezirkulation (teil-) behandelten Abwassers erfolgen (Abbildung 2-3): In einem ersten, 

anaeroben Becken werden organische Verbindungen z. B. zu kurzkettigen Säuren und 

Alkoholen reduziert. Durch den immer noch hohen Kohlenstoffgehalt im Ablauf dieses Beckens 

kann im darauffolgenden, anoxischen Becken Denitrifikation stattfinden. Nitrat stammt dabei aus 

rezirkuliertem Ablauf des letzten, aeroben Beckens, in welchem Ammonium zu Nitrat oxidiert 

wird sowie die verbleibenden Kohlenstoffverbindungen weiter abgebaut (oxidiert) werden (Gujer 
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2007, Tchobanoglous 2014). Dieses Setup ermöglicht eine gute Nährstoffelimination und findet 

auch in der kommunalen Kläranlage Anwendung, welche sich in Nachbarschaft zu den 

untersuchten Pflanzenkläranlagen befindet und regelmäßig beprobt wurde (Kläranlage 

Langenreichenbach, Abwasserzweckverband Heidelbach). 

 
Abbildung 2-3. Teil-Fließschema der konventionellen Abwasserbehandlung mit verbesserter 

Nährstoffentfernung, modifiziert nach Tchobanoglous (2014). Primärablauf: 
Abwasser nach der ersten Reinigungsstufe (mechanische Behandlung), z. B. 
nach Rechen, Sand- und Fettfang sowie einem ersten Absetzbecken. 

Die zu erreichende Ablaufqualität behandelten kommunalen Abwassers (zur Einleitung in ein 

Gewässer) sind in Anhang 1 der Abwasserverordnung für fünf Größenklassen von Kläranlagen 

definiert (AbwV 1997). Generell müssen Abwasseranlagen mit steigender Kapazität eine 

zunehmend bessere Ablaufqualität erreichen, um die Menge freigesetzter potentieller wie 

tatsächlicher Schadstoffe auch bei hohen Ablaufvolumina gering zu halten. Pflanzenkläranlagen 

werden bspw. Größenklasse 1 zugeordnet und müssen daher nur Grenzwerte bzgl. des 

Kohlenstoffgehalts im Ablauf einhalten (Tabelle 2-1). Der Großteil kommunaler Kläranlagen in 

Deutschland hat hingegen Ausbaugrößen, die den Größenklasse 4 oder 5 entsprechen 

(Umweltbundesamt 2015), wodurch strengere Anforderungen an den Restgehalt organischen 

Kohlenstoffs gestellt werden. Außerdem dürfen klar definierte Maximalgehalte von Ammonium, 

Gesamtstickstoff sowie Gesamtphosphor nicht überschritten werden (Tabelle 2-1). 

Aufgrund der gravierenden Unterschiede in Auslegung, Design und vor allem Anforderungen an 

die Ablaufqualität ist ein direkter Vergleich der Gesamtreinigungsleistung von 

Pflanzenkläranlagen und konventionellen Kläranlagen nur bedingt möglich. Eine 

Gegenüberstellung der Eliminationsleistung für die derzeit kaum regulierten anthropogenen 

Spurenstoffe kann jedoch nützlich sein, um die Reinigungsleistung dieser Kleinkläranlagen mit 

dem „Stand der Technik“ zu vergleichen. Konventionelle Kläranlagen sind lang etablierte 

Systeme, höher technisiert als Pflanzenkläranlagen und müssen, wie oben erwähnt, in der 

Regel strengere Auflagen bzgl. der Ablaufqualität erfüllen. Die Entfernungsleistung 

konventioneller Kläranlagen kann demnach als Stand der Technik betrachtet werden. Eine 
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Einschätzung, welcher technische Aufwand erforderlich ist, um mit Kleinkläranlagen eine 

ähnliche Reinigung zu erzielen, ist besonders für Regionen von Relevanz, in denen die zentrale 

Abwasserbehandlung keine Option darstellt. Auch hier soll möglichst sauberes Wasser erhalten 

werden, um Gesundheits- und Umweltrisiken vorzubeugen. Generell sind Kläranlagen jedoch 

bisher nicht für die Entfernung anthropogener Spurenstoffe ausgelegt. Unzureichend oder 

überhaupt nicht entfernte Substanzen gelangen so mit dem Kläranlagenablauf ins 

Oberflächenwasser (Verlicchi et al. 2012). Um die eingeleitete Menge anthropogener 

Spurenstoffe zu verringern, werden zusätzliche Techniken zur Abwasserreinigung erforscht 

(„vierte Reinigungsstufe“).  

Tabelle 2-1. Anforderungen an die Ablaufqualität behandelten kommunalen Abwassers für die 
Eileitung in ein Gewässer lt. Abwasserverordnung (AbwV 1997). Die 
Größenklassen werden anhand des biochemischen Sauerstoffbedarfs von 5 
Tagen (BSB5) im Rohabwasser festgesetzt. Die BSB5-Fracht im Rohabwasser 
kann mittels des Einwohnergleichwerts von 60 g/(Einwohner·d) BSB5 (Gujer 
2007, Imhoff et al. 2018) auf die Ausbaugröße in Einwohnerwerten (EW) 
umgerechnet werden. CSB: Chemischer Sauerstoffbedarf, NH4-N: 
Ammoniumstickstoff, Nges: Summe des Stickstoffs aus Ammonium, Nitrat und 
Nitrit, Pges: Gesamtphosphor. 

Größenklasse (GK) nach AbwV 
und Ausbaugröße der Kläranlage 

CSB 
(mg/L) 

BSB5 
(mg/L) 

NH4-N 
(mg/L) 

Nges 
(mg/L) 

Pges 
(mg/L) 

GK 1: < 60 kg/d BSB5  
         (< 1.000 EW) 

150 40 - - - 

GK 2: 60 - 300 kg/d BSB5 
         (1.000 – 5.000 EW) 

110 25 - - - 

GK 3: 300 - 600 kg/d BSB5 
         (5.001 – 10.000 EW) 

90 20 10 - - 

GK 4: 600 – 6.000 kg/d BSB5 
         (10.001 – 100.000 EW) 

90 20 10 18 2 

GK 5: > 6.000 kg/d BSB5 
         (> 100.000 EW) 

75 15 10 13 1 

2.2. Anthropogene Spurenstoffe 

Unter dem Begriff „anthropogene Spurenstoffe“ werden Substanzen zusammengefasst, die 

industriell hergestellt, vom Menschen verwendet und freigesetzt werden oder wurden. In der 

Umwelt treten sie im ng/L- bis µg/L-Bereich auf (DWA 2015, Imhoff et al. 2018). In der Regel 

handelt es sich um nicht-natürliche, mitunter als xenobiotisch bezeichnete (Fatta-Kassinos et al. 

2010), Verbindungen. Einige der anthropogenen Spurenstoffe kommen zwar in der Natur vor, 

werden aber vorwiegend durch anthropogene Einflüsse in die Umwelt eingetragen (Abegglen & 

Siegrist 2012, European Parliament and Council 2000). Beispiele sind Erdölbestandteile wie 

Benzol oder Steroidhormone wie Estradiol (Tchobanoglous 2014). 
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Aufgrund ihrer Definition über die Umweltkonzentration werden den anthropogenen 

Spurenstoffen organische und anorganische Substanzen verschiedenster chemisch-

physikalischer Eigenschaften und (Struktur-) Klassen aus zahlreichen Anwendungsbereichen 

zugeordnet, z. B. Pestizide, Pharmazeutika, Nahrungsmittelzusatzstoffe und 

Transformationsprodukte der ursprünglich eingesetzten Substanzen (DWA 2015, Imhoff et al. 

2018, Tchobanoglous 2014). 

Trotz der geringen Umweltkonzentrationen können anthropogene Spurenstoffe negative 

Auswirkungen auf die Umwelt haben. Die europäische Wasserrahmenrichtlinie sieht daher die 

Überwachung und die Minimierung des Umwelteintrags von „prioritären Stoffen“ zur 

Reduzierung des Risikos ausgehend von diesen Substanzen vor (European Parliament and 

Council 2000, 2013). Diese prioritären Stoffe werden von der Europäischen Kommission auf 

Basis von Risikobewertungen vorgeschlagen, unter besonderer Berücksichtigung z. B. der 

aquatischen Ökotoxizität und eines weitverbreiteten Vorkommens. In Anhang X der 

Wasserrahmenrichtlinie sind zulässige Umweltkonzentrationen, sogenannte 

Umweltqualitätsnormen, der prioritären Stoffe definiert (European Parliament and Council 2013). 

Derzeit umfasst die Liste fast 40 Einzelstoffe und über zehn Substanzgruppen, wie z. B. 

polycyclische aromatische Kohlenwasserstoffe, Dioxine oder Cadmiumverbindungen. Doch auch 

Mischungen parallel auftretender anthropogener Spurenstoffe können toxische Effekte 

hervorrufen (Mischungstoxizität), selbst wenn alle Einzelsubstanzen unterhalb ihrer wirksamen 

Konzentration vorliegen (additive bzw. synergistische Toxizität) (ECETOC 2001, European 

Commission 2012). Die Liste möglicher Analyten aus der Gruppe der anthropogenen 

Spurenstoffe ist folglich lang. 

2.2.1. Studien zur Elimination anthropogener Spurenstoffe in Pflanzenkläranlagen 

Pflanzenkläranlagen werden seit Längerem zur Entfernung spezieller organischer 

Kontaminanten, bspw. Phenole, Chlorkohlenwasserstoffe, Nitrobenzol oder Naphthalin, aus 

Industrieabwasser oder Deponiesickerwasser eingesetzt (Haberl et al. 2003, Kadlec & Wallace 

2009). Anthropogene Spurenstoffe im Konzentrationsbereich von ng/L bis µg/L konnten erst mit 

der Verfügbarkeit hochsensitiver Analysenmethoden erfasst werden (Li et al. 2014). Eine 

Übersicht der vor Beginn der eigenen Monitoringstudie verfügbaren Literatur zur Elimination 

anthropogener Spurenstoffe in Pflanzenkläranlagen, welche als zweite Reinigungsstufe 

verwendet wurden, ist in Tabelle 2-2 zusammengestellt. Studien, in denen Pflanzenkläranlagen 

nur zur Nachbehandlung (tertiary treatment), z. B. nach Passieren einer konventionellen 

Kläranlage, eingesetzt wurden, wurden nicht in die Übersicht aufgenommen. 



 Allgemeine Grundlagen 13 

In den in Tabelle 2-2 aufgeführten Studien wurden verschiedenste anthropogene Spurenstoffe 

analysiert. Die Analyten wurden für gewöhnlich aufgrund hoher Verwendungsmengen und 

verbreiteten Vorkommens im kommunalem Abwasser der jeweiligen Region ausgewählt. Am 

häufigsten wurde deshalb die Eliminierung von Pharmaka, z. B. Ibuprofen, Ketoprofen, 

Naproxen, Clofibrinsäure, Diclofenac und Salicylsäure, untersucht. Aufgrund der Unterschiede in 

Größe, Alter, Konfiguration, Beladungsmatrix, Standort und Beprobungszeitraum der 

untersuchten Anlagen sind die genauen Eliminationseffizienzen gleicher Analyten in 

verschiedenen Studien nur bedingt vergleichbar. Die Gesamtheit der Studien erlaubt jedoch eine 

Einschätzung, über welchen Prozess die Analyten vornehmlich entfernt werden (Sorption, 

Bioabbau, Aufnahme durch Pflanzen) und welche Bedingungen eine effektive Elimination 

ermöglichen. So wurde z. B. im Review-Artikel von Verlicchi & Zambello (2014) 

zusammengefasst, dass anoxische oder aerobe Bedingungen sowie erhöhte Temperaturen den 

Bioabbau der meisten untersuchten Pharmaka begünstigen. Ebenso wird im Übersichtsartikel 

von Li et al. (2014) berichtet, dass durch erhöhte Temperatur und Sonneneinstrahlung im 

Sommer die Aktivität der Pflanzen und Mikroorganismen gesteigert und somit die Elimination 

vieler der untersuchten Pharmaka verbessert wird. Diese Schlussfolgerungen wurden auch in 

vielen der in Tabelle 2-2 aufgeführten Studien gezogen. Besonders hilfreich für Rückschlüsse 

dieser Art sind Studien, die parallel die Reinigungsleistung verschiedener 

Pflanzenkläranlagendesigns gleichen Ausmaßes, gleicher Beschickungsmatrix und gleichen 

Beobachtungszeitraumes untersuchen. Äußere Einflüsse wie unterschiedliche klimatische 

Bedingungen oder Abwasserzusammensetzung können hier als Ursache für voneinander 

abweichende Eliminationseffizienz der unterschiedlichen Anlagen ausgeschlossen werden. 

Alle in Tabelle 2-2 aufgeführten Studien verfolgten die Elimination anthropogener Spurenstoffe 

in den Anlagen über kurze Zeiträume oder mit wenigen Beprobungen über längere Zeiträume. 

Regelmäßige, engmaschige Beprobungen über mehr als drei aufeinanderfolgende Monate bzw. 

ein ganzes oder mehrere Jahre wurden nicht durchgeführt. Zur Beurteilung der Robustheit der 

Anlagen gegenüber den saisonal veränderlichen Bedingungen ist dies jedoch notwendig. Dass 

entsprechende Beprobungen nicht durchgeführt wurden, könnte durch die Art der 

Analysenmethode begründet gewesen sein: In den zusammengestellten Studien (Tabelle 2-2) 

wurden die Spurenstoffe zunächst mittels Festphasenextraktion angereichert. Außerdem wurden 

sie sehr häufig mit Methoden der Gaschromatographie gekoppelt mit massenspektrometrischer 

Detektion (GC-MS) analysiert. Polare Stoffe müssen hierfür zunächst derivatisiert werden, was 

die Probevorbereitung noch zeit- und arbeitsaufwändiger gestaltete. Heute stehen zur Analyse 

polarer Stoffe hochsensitive LC-MS/MS-Methoden zur Verfügung, die einen höheren 

Probedurchsatz und damit engmaschige Beprobung sowie Langzeit-Monitoring erlauben. 
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Tabelle 2-2. Übersicht von Studien zur Elimination organischer anthropogener Spurenstoffe 
mittels Pflanzenkläranlagen aus vorbehandeltem realem Abwasser (z. B. mittels 
Absetztank) oder aus synthetischem Abwasser. Studien, die die Eignung als 
Nachbehandlungsmethode (“tertiary treatment“) prüfen, wurden nicht einbezogen, 
da der Fokus der vorliegenden Arbeit auf der Eignung von Pflanzenkläranlagen 
als zweite Reinigungsstufe lag. Abkürzungen sind am Ende der Tabelle erklärt. 
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 Tabelle 2-2. (Fortsetzung) 
(A et al. 2013, Avila et al. 2010, Avila et al. 2013, Conkle et al. 2008, Hijosa-Valsero et al. 2011a, Hijosa-Valsero et al. 2010a, Hijosa-Valsero et al. 2011b, Liu et al. 2013, 
Matamoros et al. 2007, 2009, Matamoros & Bayona 2006, Matamoros et al. 2008, Matamoros et al. 2005, Reyes-Contreras et al. 2012, Reyes-Contreras et al. 2011, Zhang et al. 
2012a, Zhang et al. 2012b, Zhang et al. 2011) 

 



16 Allgemeine Grundlagen  

2.2.2. Indikatorsubstanzen 

Um Langzeitmonitoringstudien für anthropogene Spurenstoffe durchführen zu können, sind 

schnelle, wirtschaftliche Analysemethoden erforderlich. Entsprechend muss aus der Vielzahl 

dieser Substanzen eine vernünftige Auswahl getroffen werden. Ein praktikabler Ansatz hierfür ist 

die Verwendung repräsentativer Einzelsubstanzen, sogenannte Indikatoren (Drewes et al. 2013, 

Jekel et al. 2015, Pal et al. 2014). Dies können Vertreter für Stoffe gleicher Substanzklassen, 

biologischer Effekte (Wirkung), Eintragsquellen oder chemisch-physikalischer Eigenschaften 

sein. Auch die Gruppierung nach Verhalten bei natürlichen bzw. technischen Prozessen, wie 

Photolyse oder Aktivkohlefiltration, kann sinnvoll sein. Solche Prozessindikatoren können 

einerseits dazu verwendet werden, den Betrieb und die Effektivität eines 

Aufbereitungsverfahrens (für die repräsentierte Stoffgruppe) zu überprüfen und zu überwachen: 

Die Entfernungsleistung des beobachteten Verfahrens wird mit der für den Indikator typischen 

Elimination während des (dominierenden) Entfernungsprozesses, bspw. in konventionellen 

Kläranlagen, verglichen. Wird die Indikatorsubstanz schlechter als erwartet eliminiert, kann dies 

bedeuten, dass das Verfahren nicht optimal funktioniert oder betrieben wird. Erfolgt eine bessere 

Entfernung als erwartet, können überlagerte Prozesse, z. B. Photolyse und Bioabbau anstelle 

eines reinen Bioabbaus, vorliegen. Die tatsächlich beobachtete Entfernung von 

Prozessindikatorsubstanzen lässt andererseits Rückschlüsse auf Bedingungen in einem System 

zu, da das Verhalten der Indikatoren während des Entfernungsprozesses gut charakterisiert ist 

(Jekel et al. 2015). Diese Funktion der Indikatoren ist besonders von Vorteil, wenn ein 

inhomogenes System, wie es bspw. ein Bodenfilter darstellt, vorliegt und nicht an jeder Stelle 

Bedingungen wie Sauerstoffgehalt oder Redoxpotential durch direkte Messung ermittelt werden 

können. 

Generell sind bei der Auswahl geeigneter Indikatoren einige Kriterien zu beachten. Nach Jekel 

et al. (2015) sollte es sich um Substanzen handeln, die möglichst gleichmäßig freigesetzt 

werden und in ausreichender Konzentration, hier im Abwasser, auftreten. Sie sollten mit 

vergleichsweise geringem analytischem Aufwand nachweisbar sein. Besonders bei 

Quellenindikatoren müssen die möglichen Eintragsquellen bekannt sein. Das Verhalten von 

Prozessindikatoren bei im System möglicherweise auftretenden Prozessen, z. B. Hydrolyse, 

Photolyse, Sorption oder Bioabbau, muss bekannt sein. Dies schließt die Kenntnis wichtiger 

physikalisch-chemischer Parameter, z. B. Löslichkeit oder Flüchtigkeit, der Indikatoren ein. 

In der vorliegenden Arbeit sollte die Effizienz von Pflanzenkläranlagen, teils auch von 

konventionellen Kläranlagen hinsichtlich der biologischen Entfernung von polaren, organischen 

anthropogenen Spurenstoffen beurteilt werden. Zweckmäßigerweise wurden daher Indikatoren 
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ausgewählt, die den Grad des Bioabbaus in diesen Systemen beschreiben helfen. Es erfolgte 

dabei keine Differenzierung zwischen Transformations- und Mineralisationsprozessen. Die 

Indikatoren für biologischen Abbau wurden unter Berücksichtigung der Kriterien von Jekel & Dott 

(2013), später in Jekel et al. (2015) zusammengefasst, ausgewählt. Zusätzlich sollten nur polare 

Substanzen berücksichtigt werden, da diese sehr mobil sind (wenig bis keine Sorption, geringe 

bis keine Flüchtigkeit) und dadurch in der Umwelt weit verbreitet werden können. Photolyse 

durch Sonneneinstrahlung kann in Untergrundpflanzenkläranlagen ausgeschlossen werden. Die 

photolytische Abbaubarkeit der ausgewählten Indikatorsubstanzen spielte daher keine Rolle. In 

kommunalem Abwasser sollten die Indikatoren in Konzentrationsbereichen vorkommen, die die 

Anwendung von Direktinjektionsmethoden in der HPLC-MS/MS erlauben. Dies wurde mittels 

Literaturrecherche und Voruntersuchungen abgesichert. Außerdem musste die Bioabbaubarkeit 

der Indikatoren unter verschiedenen Redoxbedingungen charakterisiert sein, um Rückschlüsse 

auf vorhandene Bedingungen in den Systemen ziehen zu können. Zusammen genommen 

sollten die Indikatoren ein breites Spektrum an Bioabbaubarkeit in verschiedenen Redoxmilieus 

abdecken. Letztlich wurden Coffein (CAF) und Ibuprofen (IBU) als Vertreter für leicht aerob 

bioabbaubare, Naproxen (NPX) und 1H-Benzotriazol (BTZ) als Vertreter mäßig aerob 

bioabbaubarer Substanzen sowie Carbamazepin (CBZ) und Acesulfam (ACE) als 

Repräsentanten nicht aerob bioabbaurarer anthropogener Spurenstoffe ausgewählt. Die 

individuellen Bioabbaubarkeiten unter aeroben, anoxischen und anaeroben Bedingungen sind in 

Tabelle 2-3 zusammengestellt. 

Tabelle 2-3. Verwendung und Abbauverhalten der ausgewählten Prozessindikatoren für 
Bioabbau unter verschiedenen Redoxbedingungen, sortiert nach abnehmender 
Bioabbaubarkeit unter aeroben Bedingungen.  

   Bioabbaubarkeit unter … Bedingungen 

Analyt Kürzel Verwendung aerob anoxisch anaerob 

Coffein CAF Stimulans hoch mäßig bis hoch mäßig bis hoch 
Ibuprofen IBU Nichtsteroidales 

Antirheumatikum 
hoch gering gering 

Naproxen NPX Nichtsteroidales 
Antirheumatikum 

mäßig bis 
hoch 

mäßig bis hoch mäßig bis hoch 

Benzotriazol BTZ Korrosions-/ Frost-
schutzmittel 

gering bis 
mäßig 

gering gering 

Diclofenac DCL Nichtsteroidales 
Antirheumatikum 

gering bis 
hoch 

gering gering 

Acesulfam ACE Synthetischer 
Süßstoff 

gering gering gering 

Carbama-
zepin 

CBZ Antikonvulsivum gering gering bis mäßig gering bis 
mäßig 

(Bradley et al. 2007, Fernandez-Fontaina et al. 2012, Froehner et al. 2011, Herzog et al. 2014, 
Jekel & Dott 2013, Lahti & Oikari 2011, Liu et al. 2011, Monsalvo et al. 2014, Quintana et al. 
2005, Suarez et al. 2010, Zwiener & Frimmel 2003) 
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Die ausgewählten Verbindungen sollten explizit weder Substanz- noch Wirkungsklassen, 

sondern ausschließlich Substanzen mit gleicher oder ähnlicher Bioabbaubarkeit, in Abhängigkeit 

vom Redoxmilieu, repräsentieren. 

2.2.3. Markersubstanz Acesulfam 

Zu Beginn der Studie wurde ACE als schwer bioabbaubar beschrieben und daher als Indikator 

mit persistenten Eigenschaften ausgewählt. Buerge et al. (2009) sowie Scheurer et al. (2011) 

beobachteten, dass ACE in neun deutschen und vier schweizerischen konventionellen 

Kläranlagen nicht eliminiert wurde und in Oberflächen- sowie Grundwasser nachweisbar war. 

Persistenz wurde bspw. ebenfalls beobachtet in Untersuchungen von Kläranlagen in Spanien 

(Ordonez et al. 2012), China (Gan et al. 2013) oder Südkorea (Ryu et al. 2014). Auch in 

Laborstudien mit Rücklaufschlamm einer Kläranlage und Rohabwasser (Batch-Versuch) 

(Buerge et al. 2009) bzw. in einem Säulenversuch mit Bodenmaterial und Rohabwasser (Buerge 

et al. 2011) wurde kein ACE-Abbau beobachtet. ACE wurde deshalb als persistent angesehen 

und galt als qualitative Markersubstanz für den Eintrag kommunalen Abwassers in die 

aquatische Umwelt (Buerge et al. 2009, Engelhardt et al. 2013, Scheurer et al. 2011). Buerge et 

al. (2009) beschrieben auch eine Korrelation zwischen der ACE-Konzentration eines Sees und 

der Menge eingetragenen, behandelten Abwassers. 

Einzelbefunde zeigten, dass ACE unter bestimmten Bedingungen eliminiert werden kann. So 

berichteten Buerge et al. (2009) von 60% ACE-Elimination in einer der zehn untersuchten 

Kläranlagen. Scheurer et al. (2009) beobachteten 27% bzw. 41% Elimination in zwei 

Kläranlagen und auch bei Scheurer et al. (2011) trat in einer von fünf Anlagen Elimination (25%) 

auf. Diese Befunde sowie mögliche Ursachen für einen Abbau wurden jedoch nicht explizit 

diskutiert oder untersucht. In Laborstudien von Buerge et al. (2011) mit ACE versetztem 

Bodenmaterial wurde nach zwei bis drei Monaten mehr als 60% des ACE-Gehalts entfernt. Tran 

et al. (2014) berichteten, dass in einem Batch-Versuch mit nitrifizierendem Belebtschlamm ca. 

20% ACE entfernt wurden. In beiden Studien wurde vermutet, dass dieser Abbau durch 

spezielle mikrobielle Gemeinschaften verursacht wurde, welche sich von den üblicherweise in 

Kläranlagen auftretenden Gemeinschaften unterschieden. Burke et al. (2014) vermuteten 

schließlich entsprechend der Ergebnisse mehrerer Säulenversuche eine starke Abhängigkeit 

des ACE-Abbaus von den äußeren Bedingungen (Temperatur, Sauerstoffverfügbarkeit).  

Mitte 2014, direkt vor dem Start der eigenen praktischen Arbeiten, waren dies jedoch 

Einzelbefunde. Es existierten weder Berichte über großflächige ACE-Elimination während der 

konventionellen Abwasserbehandlung noch wurde genau aufgeklärt, wie und unter welchen 
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Bedingungen ACE bioabbaubar ist. ACE galt weiterhin als nicht bioabbaubar und wurde deshalb 

als Indikatorsubstanz für unter allen Redoxbedingungen persistentes Verhalten verwendet. 

Vermehrte Befunde über Elimination in der Abwasserbehandlung bzw. Bioabbau traten erst 

kürzlich auf (Bourgin et al. 2018, Burke et al. 2017, Cardenas et al. 2016, Castronovo et al. 

2017, Falås et al. 2016, Hermes et al. 2018, Jones et al. 2017, Völker et al. 2017, Yang et al. 

2017). Die entsprechenden Studien werden im Rahmen der Vorstellung von Publikation 2 

diskutiert.  

2.3. Flüssigchromatografie-Massenspektrometrie 

Die Analyse organischer Spurenstoffe in Abwasser erfordert sensitive und gleichzeitig 

(substanz-) selektive Techniken. Weit verbreitet ist deshalb der Einsatz chromatografischer 

Trennmethoden, insbesondere der Flüssigchromatografie (LC, engl. liquid chromatography) 

gekoppelt mit der Massenspektrometrie (MS) (Richardson & Kimura 2016). In der vorliegenden 

Arbeit wurde die Hochleistungsflüssigchromatografie (HPLC, engl. high performance liquid 

chromatography) in Umkehrphase (RP, engl. reversed phase) als Trennmethode unter 

Verwendung von Direktinjektion eingesetzt. Gekoppelt wurde die HPLC an ein Triple-Quadrupol-

Massenspektrometer mit Elektrospray-Ionisation (ESI) zur Detektion. Die Techniken werden im 

Folgenden näher erläutert. 

Bei der LC mit RP verteilen sich die Probenkomponenten zwischen polaren mobilen 

Flüssigphasen und unpolaren stationären Festphasen. Unterschiedlich starke 

Wechselwirkungen (Verteilungskoeffizienten) mit diesen Phasen führen zur Retardierung der 

Komponenten. Weniger polare Analyten wechselwirken stärker mit der unpolaren stationären 

Phase, werden daher stärker zurückgehalten und eluieren später als polare Analyten. Um den 

Trennprozess zu verbessern wird oft die Gradienten-Methode angewandt: Sukzessives 

Herabsetzen der Polarität der mobilen Phase erhöht die Elutionskraft für weniger polare 

Analyten. Dadurch eluieren diese früher und konzentrierter als bei isokratischer Elution 

(Corradini 2011, Kellner et al. 2004, Niessen 2006). 

Um die getrennten Komponenten mittels MS nachweisen zu können, müssen sie in Ionen und in 

die Gasphase überführt werden. Bei der ESI wird die Analysenlösung bzw. das Eluat der 

Flüssigchromatografie mittels eines Inertgases (N2) und einer Spraykapillare unter 

Atmosphärendruck versprüht. Die anliegende, positive oder negative elektrische Hochspannung 

überträgt eine entsprechende Ladung auf die Tröpfchen. Die geladenen Tröpfchen bewegen 

sich dann zur Gegenelektrode am Einlass zum Massenspektrometer, wobei aus diesen durch 

Wärmeeinwirkung sukzessiv Lösungsmittel verdampft. Die Oberflächenladungsdichte erhöht 
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sich, bis die Abstoßung zwischen gleichen Ladungen größer wird als die Oberflächenspannung. 

Es kommt zur Coulomb-Explosion und zur Freisetzung von ein- oder mehrfach geladenen Ionen 

in die Gasphase. Es werden vornehmlich protonierte oder deprotonierte Molekülionen ([M+H]+, 

[M-H]-) gebildet, aber auch eine Adduktbildung durch Anlagerung von z.B. Acetat oder 

Natriumionen ist möglich. Mittels ESI werden kaum Fragmentionen gebildet, da nur wenig 

Energie übertragen wird (weiche Ionisation). 

Im Massenanalysator werden die Ionen unter Hochvakuum nach ihrem Masse-zu-Ladungs-

Verhältnis (m/z) getrennt. Als Massenanalysatoren finden z.B. Quadrupole oder 

Flugzeitanalysatoren (TOF, engl. time of flight) Anwendung. Die Kombination mehrerer 

Massenanalysatoren erlaubt die Durchführung von Tandem-Massenspektrometrie (MS/MS). In 

der vorliegenden Arbeit wurde ein Triple-Quadrupol für MS/MS-Analysen sowie das multiple 

reaction monitoring (MRM) als Messmodus verwendet. Hierbei werden nur die ausgewählten 

Ionen (Fragmentierungsreaktionen) erfasst, wodurch das Signal-Rausch-Verhältnis (S/N, engl. 

signal-to-noise ratio) sinkt. Gleichzeitig verbessern sich die Nachweisgrenzen, da mehr Scans 

pro ausgewähltem m/z durchgeführt werden können. Im Triple-Quadrupol-Massenspektrometer 

fungieren im MRM-Modus der erste und der letzte Quadrupol als Massenfilter. Im zweiten 

Quadrupol werden die einströmenden Ionen durch Kollision mit Inertgasmolekülen, z.B. Argon 

oder Stickstoff, abhängig von der gewählten Kollisionsenergie substanzspezifisch mehr oder 

weniger stark fragmentiert (kollisionsinduzierte Dissoziation). Zur eindeutigen Identifizierung wird 

bei LC-MS/MS-Untersuchungen empfohlen, für jede Substanz mehrere Ionen bzw. 

Massenübergänge zu erfassen. Zusätzlich müssen deren Signale in der Probe das gleiche 

relative Intensitätsverhältnis und die gleiche Retentionszeit aufweisen wie im Referenzstandard 

(European Commission 2015, Gross 2011, Kellner et al. 2004, Kushnir et al. 2005, Niessen 

2006, Skoog et al. 2013).  

Die Direktinjektion wird in der HPLC eingesetzt, wenn die Zielanalyten in der Probe in 

ausreichender Konzentration vorliegen. Die Probenvorbereitung kann sich dadurch bspw. auf 

Filtration beschränken, wodurch der Aufwand deutlich reduziert wird. Jedoch gelangen bei 

Direktinjektion alle in der Probe enthaltenen Komponenten auf die Trennsäule. Hochkomplexe 

Matrizes, wie unverdünnte biologische Proben, sollten daher nicht direkt injiziert werden. In 

jedem Fall muss eine gute chromatografische Trennung erreicht werden, da eine Koelution von 

Matrixbestandteilen und Zielanalyten die Ionisierung des Analyten beeinflussen kann 

(Matrixeffekte). Das Analytsignal in der Probe kann sich dadurch signifikant vom Signal in 

matrixfreier Lösung (z. B. Kalibrierstandard) unterscheiden. Die Effektivität der Ionisierung des 

Zielanalyten kann erhöht (Ionenverstärkung) oder vermindert werden (Ionensuppression). Beide 
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Effekte können zu einer fehlerhaften Quantifizierung führen, wenn extern kalibriert wird und sich 

Kalibriermatrix und Probenmatrix stark voneinander unterscheiden (Matuszewski et al. 2003, 

Niessen 2006, Panuwet et al. 2016, Skoog et al. 2013). Um diese Effekte zu minimieren, kann 

über interne Standards als relative Bezugsgröße quantifiziert werden. Diese Methode wurde 

auch in der vorliegenden Arbeit verwendet. Interne Standards sind probenfremde, dem Analyt 

(möglichst) ähnliche und dadurch ähnlichen Prozessen unterworfene, simultan bestimmbare 

Substanzen (Adamovics 1997). Am besten eignen sich isotopenmarkierte Varianten der 

Analyten: Isotopologe besitzen praktisch die gleichen physikalisch-chemischen Eigenschaften 

und verhalten sich in der HPLC-MS/MS hinsichtlich chromatografischer Trennung 

(Wechselwirkungen, Retentionszeit) und Ionisierung (inkl. Matrixeffekte) nahezu identisch 

(Niessen 2006, Skoog et al. 2013). Isotopenmarkierte Standards werden daher häufig als 

interne Bezugsgröße zur automatischen Korrektur von Matrixeffekten eingesetzt. Sie werden 

jeder Probe in gleicher Menge vor der Probenvorbereitung zugegeben, um auch Analytverluste 

während dieser, z. B. durch unvollständige Extraktion, der Lagerung sowie der Einbringung in 

das Analysengerät zu kompensieren (Kellner et al. 2004, Niessen 2006, Skoog et al. 2013). 

3. Reinigungsleistung der ausgewählten Pflanzenkläranlagen 

3.1. Methoden 

3.1.1. Anlagenbeschreibung und Durchführung der Studie 

Pflanzenkläranlagen 

Die untersuchten Untergrundpflanzenkläranlagen sind Teil der Pilotanlage Langenreichenbach 

(Sachsen, Deutschland). Diese wurde im Jahr 2000 konstruiert, 2009 grundlegend überholt und 

beherbergt 15 Bodenfilter verschiedener Bauart und Betriebsweise. Die Pilotanlage wird mit 

kommunalem Abwasser beschickt, welches der Druckleitung vor der benachbarten kommunalen 

Kläranlage (Abwasserzweckverband Heidelbach) entnommen wird. Dieses Rohabwasser 

gelangt zunächst in den Absetztank der Pilotanlage (16,5 m3, ca. 2 d Aufenthaltszeit; Kürzel: 

SEP). Zu- und Abflussrate des Absetztanks waren während aller Arbeiten konstant. Der Ablauf 

des Tanks fungiert als Zulauf für alle Pflanzenkläranlagen, die als Einzelsysteme bzw. erste 

Stufe mehrstufiger Systeme betrieben werden. Die Abläufe aller Systeme der Pilotanlage 

werden zur finalen Aufbereitung in die konventionelle Kläranlage geleitet. 

Es wurden drei Teilstudien mit verschiedenen Pflanzenkläranlagen durchgeführt: 

(1) Für eine Ein-Jahres-Monitoringstudie wurden drei Systeme klassischer sowie drei 

Systeme intensivierter Bauart untersucht. Zu den Systemen klassischer Art gehörten ein 

horizontal durchströmtes System (H50p), ein größtenteils ungesättigtes, vertikal 
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durchströmtes System (VGp) sowie ein zweistufiges System (VGp + VSp) bestehend 

aus VGp und einem nachfolgenden, hauptsächlich ungesättigtem Sandfilter (VSp). Unter 

den intensivierten Systemen waren je eine aktiv belüftete Pflanzenkläranlage mit 

horizontalem (HAp) bzw. vertikalem (VAp) Fluss sowie ein System bestehend aus zwei 

Kammern, in denen das Wasser hin und her gepumpt wird (R). Der gemeinsame Zulauf 

sowie alle individuellen Abläufe wurden zwischen Juni 2014 und Mai 2015 beprobt. Die 

Ergebnisse dieser Teilstudie sind in Publikation 1 (s. Kapitel 3.2.1 und 6.1) dargestellt. 

(2) Ebenfalls über ein Jahr verfolgt wurde das Anlaufen zweier intensivierter Anlagen mit 

horizontalem Fluss und aktiver Belüftung. Eines der Systeme wurde über die komplette 

Länge gleichmäßig belüftet (HMc), das andere nur bis 40% und ab 70% der Länge (HM). 

Als Vergleich diente ein bereits seit Jahren eingelaufenes System mit ebenfalls 

horizontalem Fluss und vollständiger Belüftung (HAp). HM und HMc wurden im 

September 2014 in Betrieb genommen und bis einschließlich August 2015 beprobt. Die 

Beprobung des Ablaufs von HAp und des gemeinsamen Zulaufs wurde nach Teilstudie 1 

entsprechend um drei Monate verlängert.  

(3) Die Reaktion auf kurzfristige Betriebsstörungen (Resilienz), konkret auf den Ausfall der 

Belüftung, sowie das Verhalten nach Behebung des simulierten Defektes wurde an zwei 

weiteren aktiv belüfteten, unbepflanzten Systemen untersucht. Eines war vertikal (VA), 

das andere horizontal (HA) durchströmt. Die Beprobung der Abläufe sowie des 

gemeinsamen Zulaufs erfolgte Anfang Juni bis Ende Juli 2015 sowie Ende Juni bis Mitte 

August 2015.  

Eine Übersicht und kurze Charakterisierung der untersuchten Pflanzenkläranlagen ist in Tabelle 

3-1 zusammengefasst. Die Systeme sind außerdem in Abbildung A-1 bis Abbildung A-6 

schematisch dargestellt Eine ausführliche Beschreibung der Pilotanlage Langenreichenbach und 

aller beim Start der Monitoringkampagne (Juni 2014) vorhandenen Systeme sowie deren 

schematische Darstellung kann im Artikel von Nivala et al. (2013a) nachgelesen werden. 

Stichproben der Abläufe der jeweils untersuchten Pflanzenkläranlagen sowie des gemeinsamen 

Zulaufs wurden, sofern nicht anders angegeben, gleichzeitig entnommen. Diese Art der 

Beprobung (engl. grab sampling) ist in Pflanzenkläranlagen-Studien die üblichste 

Probenahmemethode (Verlicchi & Zambello 2014). Da dabei die Verweilzeit des Wasers im 

System (HRT, engl. hydraulic residence time) nicht berücksichtigt wird, sind die ermittelten 

Konzentrationen sowie daraus berechnete Entfernungen mit einer gewissen Unsicherheit 

behaftet (Kadlec & Wallace 2009). Aus logistischen Gründen war eine Beprobung entsprechend 

der individuellen HRT aller Systeme nicht möglich. Überdies liegt in Pflanzenkläranlagen keine 
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ideale Pfropfenströmung vor, sodass die HRT kein Einzelwert ist, sondern eine Verteilung 

aufweist, welche sich über das Dreifache der theoretischen HRT erstrecken kann (Kadlec & 

Wallace 2009). Kadlec & Wallace (2009) empfehlen daher, Messwerte des Zu- bzw. Ablaufs 

über einen Zeitraum von mindestens drei HRT zu mitteln und nur diese Mittel zu vergleichen. In 

der vorliegenden Arbeit wurden zur Berechnung der frachtbasierten Entfernungen (Formel 3-1) 

die entsprechenden Zu- und Ablaufkonzentrationen (cin, cout) sowie die Flussraten (Qin, Qout) pro 

Monat und über den gesamten Beobachtungszeitraum gemittelt. In Studie 1 traten innerhalb 

einer Saison (warme bzw. kalte Periode) teils sehr großen Schwankungen der 

Reinigungsleistung auf. Diese werden von einem Medianwert über die gesamte Saison nicht 

abgebildet. Daher wurden hier die Eliminationen jedes inkludierten Probenahmetages 

berechnet. Um trotzdem der Empfehlung zur Mittelung zu folgen, wurde diese dann in einem 

Boxplot für die jeweilige Periode zusammengefasst. Zur Berechnung der Frachten wurde für 

jeden Probenahmetag der Monatsmedian der Flussraten verwendet. 

𝐄𝐧𝐭𝐟𝐞𝐫𝐧𝐮𝐧𝐠, 𝐟𝐫𝐚𝐜𝐡𝐭𝐛𝐚𝐬𝐢𝐞𝐫𝐭 (%) = 𝟏𝟎𝟎 × (
𝑸𝐢𝐧𝒄𝐢𝐧−𝑸𝐨𝐮𝐭𝒄𝐨𝐮𝐭

𝑸𝐢𝐧𝒄𝐢𝐧
)  Formel 3-1 

Über den Tagesverlauf zu erwartende Schwankungen der Abwasserzusammensetzung sollten 

auf der Seite des Zulaufs durch den Absetztank (HRT = 2 d) abgemildert werden. Auf der 

Ablaufseite wurden die (verbleibenden) Schwankungen durch die vergleichsweise hohe HRT der 

Pflanzenkläranlagen (≥ 3 d) weiter abgeschwächt. 

Die Beprobung der Systeme in Teilstudie 1 und 2 erfolgte wöchentlich, sofern der Probenahme 

keine größeren Regenereignisse voraus gingen oder Störungen der Anlage vorlagen. Zur 

Berechnung der monatlichen sowie jährlichen Flussrate aller Systeme wurden tägliche 

Flussraten während und nach großen Regenereignissen nicht verwendet. Im August 2014 

wurden Wartungsarbeiten am Absetztank durchgeführt, sodass keine Beprobung stattfand. 

Aufgrund eines Pumpenausfalls konnte von VGp sowie VGp + VSp im Februar 2015 jeweils nur 

eine Probe entnommen werden. Für Studie 1 konnten insgesamt je 42 Proben des Zulaufs 

(SEP) sowie des Ablaufs von H50p, R, VAp sowie HAp und je 40 Proben des Ablaufs von VGp 

sowie VGp + VSp gesammelt werden. In Studie 2 wurden 45 Probenahmen durchgeführt. 

Neben den sieben Indikatoren (CAF, IBU, NPX, BTZ, DCL, ACE, CBZ; Vgl. Tabelle 2-3 in 

Kapitel 2.2.2) wurden folgende Parameter bestimmt (Methoden s. Publikation 1 in Kapitel 6.1): 

Redoxpotential (EH), Temperatur (T), gelöster Sauerstoff (DO, engl. dissolved oxygen), 

elektrische Leitfähigkeit (EC, engl. electrical conductivity), Gesamtgehalt organischen 

Kohlenstoffs (TOC, engl. total organic carbon) sowie organisch und anorganisch gebundenen 

Stickstoffs (TN, engl. total nitrogen) und suspendierter Feststoffe (TSS, engl. total suspended 
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solids), Stickstoff stammend aus Ammonium (NH4-N) oder Nitrat und Nitrit (NOx-N), 

Biochemischer Sauerstoffbedarf, der innerhalb von fünf Tagen zum Abbau kohlenstoffhaltiger 

Verbindungen benötigt wird (CBOD5, engl. five-day carbonaceous biochemical oxygen demand). 

Der Gesamt-Phosphorgehalt wurde nicht bestimmt. 

Tabelle 3-1. Charakterisierung der untersuchten Untergrundpflanzenkläranlagen inkl. 
Beschickung während der untersuchten Zeiträume und Zuordnung zu den drei 
Teilstudien. Studie 1: Juni 2014 – Mai 2015, Studie 2: September 2014 – August 
2015, Studie 3: Juni – August 2015. Außer R, VA und HA waren alle Systeme 
bepflanzt (Phragmites australis), „Tiefe“ meint die effektive Tiefe (maximale 
Füllhöhe) des Systems. Die Anlagen sind in Abbildung A-1 bis Abbildung A-6 
schematisch dargestellt. 

Anlagen-
kürzel 

Systemtyp Tiefe 
(cm) 

Sättigungszustand Substrat Grund-
fläche 
(m

2
) 

Beschi-
ckung 
(L/d) 

Teil-
Studie 

Klassische Designs 

H50p HF 50 gesättigt Kies (8-16 mm) 5,6 200 1 

VGp VF 85 
untere 30 cm 
gesättigt 

Kies (4-8 mm) 6,2 576 1 

VGp + 
VSp 

VF je 85 
untere 30 cm 
gesättigt (VGp), 
ungesättigt (VSp) 

Kies (4-8 mm) 
Sand (1-3 mm) 

2 x 6,2 576 1 

Intensivierte Designs 

R 
Fluss alter-
nierend 

95 
alternierend, untere 
45 cm stets gesättigt 

Kies (8-16 mm) 13,2 1460 1 

VAp VF, belüftet 85 gesättigt Kies (8-16 mm) 6,2 576 1 

HAp HF, belüftet 100 gesättigt Kies (8-16 mm) 5,6 770 1, 2 

HMc HF, belüftet 100 gesättigt Kies (8-16 mm) 5,6 576 2 

HM 
HF, teil- 
belüftet

 a 90 gesättigt Kies (8-16 mm) 5,6 576 2 

VA VF, belüftet 85 gesättigt Kies (8-16 mm) 6,2 576 3 

HA HF, belüftet 100 gesättigt Kies (8-16 mm) 5,6 576 3 
a
 keine Belüftung des Systems zwischen 40% und 70% der Länge 

Teilstudie 3 wurde als Ergänzung zu den Untersuchungen von Boog et al. (2018) durchgeführt. 

Boog et al. (2018) untersuchten die Resilienz der Kohlenstoff- und Stickstoffentfernung in HA 

und VA nach simuliertem Ausfall der aktiven Belüftung während einer warmen sowie einer 

kalten Periode (Juni – August 2015; Januar – Februar 2016). Die genaue Durchführung der 

Studie inkl. der Ergebnisse bzgl. der klassischen Abwasserqualitätsparameter kann dort 

nachgelesen werden. Ergänzend wurden in Proben aus dem Sommer 2015, die zuvor unfiltriert 

bei -20 °C gelagert worden waren, entsprechend der in Publikation 1 beschriebenen Methode 

die Indikatoren quantifiziert (s. Kapitel 6.1). Zunächst sollte durch Analyse von Stichproben aus 

den Wochen vor dem Abschalten der Belüftung (störungsfreier Betrieb) die Basisperformance 

von HA und VA bzgl. der Indikator-Konzentrationen erfasst werden (n = 5 – 6). Anschließend 

wurde der Ausfall der Belüftung durch Abschalten der Pumpen für sechs Tage simuliert. Es 
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wurden währenddessen und während der folgenden acht Tage nach Wiedereinschalten der 

Belüftung mehrmals täglich Stichproben des Zu- und Ablaufs von HA und VA entnommen 

(Autosampler). Einige dieser Proben wurden neben den in Boog et al. (2018) bereits 

dargestellten Parametern auch bzgl. der Indikatorkonzentration charakterisiert (n = 21 – 23). Die 

Indikatorkonzentrationen im Zulauf der Anlage wurden ebenfalls erfasst (n = 12 – 14). 

Kommunale Kläranlage 

Die kommunale Kläranlage Langenreichenbach wurde begleitend zu Studie 1 beprobt, um die 

Performance der konventionellen Abwasseraufbereitung und der dezentralen Behandlung über 

Pflanzenkläranlagen (Pilot-Maßstab) zu vergleichen. Die Pilot-Anlage wurde in direkter 

Nachbarschaft zur kommunalen Kläranlage gebaut, sodass die Abläufe der Pflanzenkläranlagen 

nicht direkt in ein Oberflächengewässer eingeleitet, sondern zunächst der konventionellen 

Behandlung unterzogen werden konnten. Auf diese Weise sollte sichergestellt werden, dass 

auch bei schlechter Reinigungsleistung der Pflanzenkläranlagen kein Ablauf mit hoher Schad- 

und Schmutzstofffracht in die Umwelt eingetragen wird. 

Die kommunale Kläranlage ist zweistraßig konzipiert und besitzt eine Kapazität von 16.000 

Einwohnerwerten bei einem Zulauf von ca. 1100 m3/d. Zufließendes Abwasser stammt 

größtenteils aus Trennsystemen der umliegenden Gemeinden und wird mittels Rechen sowie 

Sand- und Fettfang vorgereinigt. Das Abwasser ist häuslich, mit einem geringen gewerblichen 

Anteil (Fleischverarbeitung). Die biologische Abwasserreinigung (C, N, P) erfolgt in der 

Kläranlage mittels Belebtschlammverfahren (aerob und anaerob) inkl. Nachklärung (Vgl. 

Abbildung 2-3, Kapitel 2.1.2). Phosphor wird biologisch und chemisch entfernt. 

Probenahmen erfolgten auf der Anlage routinemäßig alle zwei Stunden durchflussproportional 

per Autosampler. Die Analyse von CBOD5 (Methode s. Publikation 1 in Kapitel 6.1), NH4-N und 

NO3-N (beide: Küvettentests, Hach-Lange GmbH) wurde durch das Anlagenpersonal einmal 

wöchentlich in einer 24h-Mischprobe von Zulauf (nach Rechen und Sandfang) und Ablauf (nach 

der Nachklärung) bestimmt. Für die Analyse der Indikatoren wurden im August, Oktober und 

Dezember 2014 sowie Januar, März und May 2015 jeweils 24h-Mischproben von zwei 

aufeinanderfolgenden Tagen hergestellt (n = 12). Da nur Messwerte für den Zulaufstrom, nicht 

für den Ablaufstrom, vorlagen und außer bei großen Niederschlagsereignissen das 

Ablaufvolumen dem Zulaufvolumen entspricht, wurden für die konventionelle Kläranlage 

Entfernungen auf Basis der Zu- und Ablaufkonzentrationen (cin, cout) anstelle der Frachten 

berechnet (Formel 3-2). 

𝐄𝐧𝐭𝐟𝐞𝐫𝐧𝐮𝐧𝐠, 𝐤𝐨𝐧𝐳𝐞𝐧𝐭𝐫𝐚𝐭𝐢𝐨𝐧𝐬𝐛𝐚𝐬𝐢𝐞𝐫𝐭 (%) = 𝟏𝟎𝟎 × (
𝒄𝐢𝐧−𝒄𝐨𝐮𝐭

𝒄𝐢𝐧
) Formel 3-2 
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3.1.2. Entwicklung und Validierung der HPLC-MS/MS-Methode 

Die Einschätzung der Spurenstoffentfernung in den Pflanzenkläranlagen sowie konventionellen 

Kläranlagen erfolgte durch Ermittlung der Entfernung von sieben ausgewählten 

Indikatorsubstanzen. Jeder Indikator wurde über interne Kalibration mittels eines individuellen 

isotopenmarkierten (deuterierten) Standards quantifiziert. Die Strukturen der 14 Substanzen sind 

in Tabelle 3-2 zusammengestellt. Für die sieben Substanzen und sieben internen Standards 

wurde eine gemeinsame RP-HPLC-MS/MS-Methode mit Direktinjektion entwickelt. Die 

Probenvorbereitung bestand lediglich aus der Filtration der Proben und Zugabe der internen 

Standards. Eine kurze Zusammenfassung der Methode ist in Publikation 1 veröffentlicht (s. 

Kapitel 6.1). Im Folgenden sollen die weiteren Validierungsparameter ergänzend gezeigt 

werden. 

Die HPLC-MS/MS-Methode wurde durchgeführt mit einem Agilent 1260 Infinity HPLC-System 

und einem QTRAP 5500 Triple-Quadrupol-Massenspektrometer (AB Sciex), angesteuert über 

die Software Analyst 1.6.2 (AB Sciex). Die Trennung der Analyten erfolgte mittels einer 

Umkehrphasen-Trennsäule (Ascentis Express C18, 50 x 3 mm x 2,7 µm, Supelco/Sigma 

Aldrich), bei einer Flussrate von 300 µL/min und 35 °C. In der Gradientenelution (Abbildung 3-1) 

dienten Reinstwasser mit 0,1 Vol.-% Essigsäure (A) bzw. Methanol mit 0,1 Vol.-% Essigsäure 

(B) als mobile Phasen. Die Gradientenmethode hatte eine Laufzeit von 12,5 min. Die 

massenspektrometrische Detektion erfolgte nur während der ersten 7 min, wobei das Eluat der 

ersten 0,5 min ebenfalls verworfen wurde. 

Für jeden Analyten (Indikatoren, interne Standards) wurden die zwei intensivsten 

Massenübergänge ausgehend vom Molekülion detektiert. Der intensivste Übergang diente der 

Quantifizierung (Quantifier), der andere zur Identitätsbestätigung (Qualifier). Zur Erhöhung der 

Ionenausbeute wurden die Geräteparameter des Massenspektrometers, z. B. die 

Kollisionsenergie, für jeden Übergang optimiert. Ionen beider Polaritäten wurden im polarity 

switching Modus (schnelles Umschalten der angelegten Spannung) nebeneinander analysiert. 

Die Isotopologe von BTZ, CAF, CBZ und NPX wurden im positiven Ionisierungs- und 

Messmodus erfasst, ACE-, DCL- und IBU-Isotopologe im negativen Modus. Alle Substanzen 

außer den ACE-Isotopologen wurden im scheduled MRM-Modus (sMRM) detektiert. Hierbei 

wurden die Massenübergänge nur innerhalb eines festgelegten Zeitfensters von 60 s um die 

Retentionszeit detektiert. Beispielchromatogramme einer Standardmischung aller Analyten sind 

in Abbildung 3-1 dargestellt. Retentionszeiten, Vorläufer- und Produktionen sowie die 

optimierten Massenspektrometereinstellungen können Table S2 in den SI von Publikation 1 

entnommen werden (s. Kapitel 6.1). 
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Die festgelegte Konzentration der IS in allen Proben orientierte sich an den durchschnittlichen 

Indikatorkonzentrationen in Realproben (Abwasser vor und nach Behandlung) sowie 

ausreichender Signalintensität der IS. Die festgelegten Zielkonzentrationen der IS sind in 

Tabelle 3-2 aufgeführt. 

Tabelle 3-2. Chemische Strukturen der ausgewählten Indikatoren und der entsprechenden 
isotopenmarkierten, internen Standards (IS) sowie Konzentrationen der IS in allen 
Proben. Die Konzentration von ACE-d4 bezieht sich auf die freie Säure. 

Indika-
tor 

Struktur Indikator Interner 
Standard (IS) 

Struktur IS Konzentration IS 
(ng/mL), alle Proben 

CAF 

 

N

N

O

CH3

N

NO

CH3

CH3

 

CAF-d9 
N

N

O

D D

D

N

NO

D

D

D

D

D

D

 

7,50 

IBU 

 
CH3

O

OH

CH3

CH3

 

IBU-d3 

DD

D

O

OH

CH3

CH3

 

40,0 

NPX 

 

O
CH3

CH3

O

OH

 

NPX-d3 

O
CH3 O

OH
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D

 

7,50 

BTZ 

 
N

N

N
H  

BTZ-d4 
N

N

N
H

D

D

D

D  

7,50 

DCL NH

O

OHCl

Cl  

DCL-d4 
NH

O

OH

D

D

D

D

Cl

Cl

 

5,00 

ACE N
-

S
O

O

O

O

CH3

K
+

 

ACE-d4 
N

-

S
O

O

O

O

D

D

D

D

K
+

 

17,5 

CBZ 

 

N

O NH2  

CBZ-d10 
N

O NH2

D
D

D

D
D D

D

D

D
D

 

5,00 
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Die Quantifizierung der Indikatorsubstanzen erfolgte mit den genannten internen Standards, die 

vor der Messung jeder Probe zugegeben wurden. Den Fragmentierungen der Indikatoren 

wurden dabei gleiche Fragmentierungsreaktionen der IS zugeordnet. Die Kalibrierung war eine 

Funktion der relativen Peakfläche in Abhängigkeit von der relativen Konzentration (Indikator/IS). 

Die konstante Konzentration der IS in allen Proben resultiert in einer konstanten Peakfläche der 

entsprechenden Massenübergange in den Kalibrierlösungen, während die Konzentration der 

Indikatoren und die Peakflächen der Massenübergänge stiegen (Abbildung 3-2a). Daraus 

ergaben sich lineare Kalibrierfunktionen (Abbildung 3-2c). 

 

Abbildung 3-1. Oben: Chromatogramm des Totalionenstroms (TIC, engl. total ion current) und 
Gradientenprogramm der mobilen Phase (A: Reinstwasser mit 0,1% 
Essigsäure, B: Methanol mit 0,1% Essigsäure). Unten: Chromatogramm mit 
allen Quantifier-Übergängen der Indikatoren sowie internen Standards. 
Konzentration der Analyten: 0,5 – 10 ng/mL (Indikatoren) bzw. 5,0 – 40 ng/mL 
(interne Standards). 

Dies traf für DCL nicht zu: Entsprechend der natürlichen Häufigkeit von 35Cl (75,77%; Holleman 

& Wiberg (2007)) liegen DCL bzw. DCL-d4 rechnerisch am häufigsten (relative Häufigkeit: 

57,41%; siehe Abbildung A-7) als Molekül mit zwei 35Cl-Atomen vor. Der häufigste respektive 

intensivste Massenübergang (Decarboxylierung) von DCL-d4 ist damit ausgehend vom 

Molekülionen m/z 298 ([DCL-d4 -H]-) zu beobachten. Dieses m/z weist allerdings auch das 
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Molekülion von DCL mit zwei 37Cl (relative Häufigkeit: 5,87%) auf, wodurch das Signal von 

35Cl35Cl.DCL-d4 überlagert wird. Die Peakfläche des Massenübergangs von DCL-d4 stieg folglich 

mit zunehmender DCL-Konzentration (Abbildung 3-2b) und resultierte in einer quadratischen 

Kalibrierfunktion (Abbildung 3-2c). Die stellt einen systematischen Fehler dar. 

Alternative, von Isotopologen des DCL (bezogen auf Chlor) unbeeinflusste DCL-d4-Übergänge 

können von den Molekülionen m/z 300 ([35Cl37Cl-DCL-d4 –H]-) bzw. m/z 302 ([37Cl37Cl-DCL-d4 –

H]-) ausgehen. Aufgrund der höheren relativen Häufigkeit (36,72%; Berechnung Vgl. Abbildung 

A-7) wurde nur die Eignung von 35Cl37Cl-DCL-d4 als alternativer Quantifier-Übergang geprüft. 

Hierzu wurden drei Reinstwasserproben mit 5 ng/mL DCL-d4 und 0,6 ng/mL bzw. 6 ng/mL bzw. 

30 ng/mL DCL versetzt und die Massenübergänge der Decarboxylierung von DCL und DCL-d4-

Isotopologen verfolgt. 

 

Abbildung 3-2. Schematische Darstellung der Abhängigkeit der Peakfläche gewählter 
Massenübergänge von der Konzentration des Analyten (Konzentration in 
Kalibrierstandards veränderlich) bzw. intenen Standards (IS, Konzentration in 
Kalibrierstandards konstant) für alle Analyten und IS außer DCL und DCL-d4 
(a) sowie für DCL und DCL-d4 (b). Diese unterschiedlichen Verläufe der 
Massenübergänge der IS resultieren in verschiedenen Kalibriergeraden-
verläufen (c). 

Die Peakfläche des Übergangs von 35Cl37Cl-DCL-d4 (m/z 300 → m/z 256) blieb, im Gegensatz 

zum Übergang von 35Cl35Cl-DCL-d4, bei steigender DCL-Konzentration konstant. Bei 

Verwendung von 35Cl37Cl-DCL-d4 als Bezug für den Übergang von DCL ergab sich eine lineare 

Kalibrierfunktion. Allerdings war, aufgrund der geringeren relativen Häufigkeit und keiner 



30 Reinigungsleistung der ausgewählten Pflanzenkläranlagen  

Überlagerung durch 37Cl37Cl-DCL, die Peakfläche dieses Übergangs deutlich niedriger als die 

von 37Cl37Cl-DCL-d4. Mittels der drei Reinstwasserproben wurden Kalibrierungen erstellt und die 

DCL-Gehalte in zwei Realproben (Zulauf und Ablauf einer Pflanzenkläranlage) berechnet. Unter 

Verwendung von 35Cl37Cl-DCL-d4 als IS-Übergang ergaben sich höhere DCL-Konzentrationen 

(4,20 bzw. 2,63 µg/L) als mit 35Cl35Cl-DCL-d4 (3,69 bzw. 2,03 ng/mL). Dennoch wurde in allen 

folgenden Experimenten der Übergang von 35Cl35Cl-DCL-d4 als IS verwendet: Zum einen war die 

Peakfläche dieses Übergangs deutlich größer als die von 35Cl37Cl-DCL-d4, dieses Isotopologe 

lässt sich also sensitiver nachweisen. Des Weiteren weichen die mit den beiden Methoden 

(Verwendung von 35Cl35Cl-DCL-d4 oder 
35Cl37Cl-DCL-d4 als IS) ermittelten Werte nicht gravierend 

voneinander ab (relative Differenz: 12% bzw. 23%). Ob eine Methode Ergebnisse näher am 

wahren Wert liefert und deshalb hätte bevorzugt werden müssen, konnte aufgrund des Fehlens 

zertifizierter Referenzstandards nicht überprüft werden. Die Ergebnisse verschiedener Proben 

können außerdem verglichen werden, solang eine der beiden Methoden durchgängig verwendet 

wird. Für zukünftige Studien könnte 13C-markiertes DCL als IS verwendet werden, um dieses 

Überlagerungsproblem zu vermeiden. 

Nachweis- und Bestimmungsgrenze 

Die Leistungsfähigkeit einer analytischen Methode lässt sich durch Nachweisgrenze (LOD, engl. 

limit of detection) und Bestimmungsgrenze (LOQ, engl. limit of quantification) beschreiben. 

Diese Grenzen sollten zweckmäßigerweise in Probenmatrix bestimmt werden, um 

gegebenenfalls auftretende signalverändernde Einflüsse der Matrix (Matrixeffekte) zu 

berücksichtigen. In der vorliegenden Arbeit stand keine analytfreie oder analytarme Realprobe 

(Abwasser) zur Verfügung. Die direkte Bestimmung von LOD und LOQ der sieben Indikatoren in 

Originalmatrix, z. B. mittels Leerwertmethode nach DIN 32645 (DIN 2008), war dadurch nicht 

möglich. Stattdessen wurden LOD und LOQ der deuterierten internen Standards bestimmt und 

diese gleichzeitig als LOD und LOQ der Indikatoren angenommen. Isotopologe verhalten sich 

naturgemäß nahezu identisch, die deuterierten Formen der Indikatoren kommen jedoch in der 

Umwelt nicht vor (Kellner et al. 2004, Niessen 2006). 

Zur Bestimmung von LOD und LOQ wurde nach der S/N-Methode vorgegangen (Wellmitz & 

Gluschke 2005): Aus Mehrfachmessungen einer analytfreien Realprobe (Leerprobe) werden 

Mittelwert (�̅�𝒃𝒍𝒂𝒏𝒌) und Standardabweichung (𝑵𝝈) des Signalrauschens (Signalhöhe) um die 

Retentionszeit des jeweiligen Analyten ermittelt (Abbildung 3-3). Aus diesen Größen lassen sich 

LOD und LOQ in Form von Signalhöhen (𝒚𝑳𝑶𝑫, 𝒚𝑳𝑶𝑸) nach Formel 3-3 und 3-4 berechnen: 

𝒚𝑳𝑶𝑫 = �̅�𝒃𝒍𝒂𝒏𝒌 + 𝟑 ∙ 𝑵𝝈       Formel 3-3 
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𝒚𝑳𝑶𝑸 = �̅�𝒃𝒍𝒂𝒏𝒌 + 𝟗 ∙ 𝑵𝝈       Formel 3-4 

 

Abbildung 3-3. Schematische Darstellung der Kenngrößen im S/N-Verfahren zur Ermittlung 

der Nachweis- und Bestimmungsgrenze (LOD bzw. LOQ): Mittelwert (�̅�𝒃𝒍𝒂𝒏𝒌) 
und Standardabweichung (𝑵𝝈) des Signalgrundrauschens (schwarze Linie) 
sowie daraus resultierende Signalhöhen 𝒚𝑳𝑶𝑫 und 𝒚𝑳𝑶𝑸 (Formel 3-3, 3-4).  

Um aus 𝑦𝐿𝑂𝐷 und 𝑦𝐿𝑂𝑄 Konzentrationen für LOD und LOQ zu berechnen, muss zunächst eine 

Kalibriergerade erstellt werden: Die Realprobe wird mit steigenden Gehalten des bzw. der 

Analyten versetzt, analysiert und eine Kalibriergerade (Signalhöhe y in Abhängigkeit von der 

Analytkonzentration c) erstellt. Die Konzentrationen sollten dabei so gewählt werden, dass sie 

LOD und LOQ einschließen und im linearen Bereich einer Kalibrierfunktion liegen. Durch 

Verrechnen des Anstiegs der so erhaltenen Kalibriergeraden mit 𝑦𝐿𝑂𝐷 und 𝑦𝐿𝑂𝑄 ergeben sich 

konzentrationsbasierte Werte für LOD und LOQ (𝑐𝐿𝑂𝐷, 𝑐𝐿𝑂𝑄): 

𝒄𝑳𝑶𝑫 =
𝒚𝑳𝑶𝑫

𝒎
         Formel 3-5 

𝒄𝑳𝑶𝑸 =
𝒚𝑳𝑶𝑸

𝒎
         Formel 3-6 

Aufgrund des großen Sicherheitsfaktors von 3𝑁𝜎 bzw. 9𝑁𝜎 sind die berechneten Werte für LOD 

und LOQ vergleichsweise großzügig bemessen. In der vorliegenden Arbeit war eine solch 

strenge Methode zur Ermittlung dieser Grenzen wünschenswert, da Proben verschiedenster 

Komplexität (Zulauf vs. Ablauf) analysiert wurden und in allen LOD und LOQ sicher detektierbar 

sein sollten. In Proben mit weniger komplexen Matrizes können oft auch Konzentrationen 

detektiert werden, die unterhalb der nach den o. g. (strengen) Regeln berechneten 

Konzentration für LOQ oder gar LOD liegen. Anhand bestimmter Qualitätsparameter, z. B. 

Mindestgröße des S/N = 3 für LOD, kann entschieden werden, ob solche Werte dennoch 

berücksichtigt werden. 
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Die Ermittlung von LOD und LOQ der IS und die Übertragung dieser Grenzwerte auf die (nicht 

isotopenmarkierten) Analyten (Indikatoren) können in manchen Fällen kritisch sein. Zunächst 

müssen von beiden Isotopologen identische Fragmentierungsreaktionen verfolgt werden, damit 

Einflüsse auf die Ionisierung und die Ionenausbeute in gleicher Weise wirken und vergleichbare 

Sensitivität erreicht werden kann. Dies war in der vorliegenden Arbeit der Fall. Da die 

Retentionszeit von Isotopologen (nahezu) identisch ist, treten die gleichen koeluierenden 

Verbindungen auf. Der Einfluss solcher (koeluierender) Komponenten, die zufällig die gleichen 

Massenübergänge zeigen wie der Analyt (Indikator) oder der IS, kann sich jedoch 

unterscheiden; die Höhe des Grundrauschens (in analytfreier Probe) wäre somit verschieden. 

Die Bestimmung von LOD und LOQ des IS und die Übertragung dieser Grenzen auf den 

Indikator wäre somit nicht ganz korrekt: Läge bspw. beim Indikator ein höheres Grundrauschen 

vor als beim IS, würden die tatsächlichen Grenzen für den Indikator unterschätzt. Ebenso kann 

es ein Problem sein, wenn das Signalrauschen unterschiedliche Verläufe aufweist. Das mittlere 

Rauschen als Grundlage zur Berechnung von LOD und LOQ wäre unter Umständen für den 

Indikator und den IS verschieden.  

Im Folgenden wird das praktische Vorgehen beschrieben, um trotz solcher gegebenenfalls 

auftretenden Umstände LOD und LOQ der IS ermitteln und auf die Analyten übertragen zu 

können. Zunächst wurde eine Stichprobe des Ablaufs einer Pflanzenkläranlage (R, s. Tabelle 

3-1) filtriert (RC-Membran, 0,45 µm) und mehrfach mit der entwickelten HPLC-MS/MS-Methode 

analysiert (Leerprobe bzgl. der IS, n = 6). Die Signalhöhen der als Quantifier benutzten 

Massenübergänge der IS im Intervall ± 30 s um die Retentionszeit bzw. für ACE-d4 zwischen 

1,60 – 4,98 min wurden erfasst und mit der Höhe des Rauschens des Übergangs des 

entsprechenden Indikators in dieser Probe verglichen. Die Massenübergänge von ACE und 

ACE-d4, IBU und IBU-d3 sowie NPX und NPX-d3 zeigten vergleichbares Rauschen; in 

Reinstwasser wurde für die undeuterierten Spezies kein Signal erfasst. LOD und LOQ von ACE, 

IBU und NPX, zunächst in Form von Signalhöhen, wurden daher mittels des Rauschens des 

Massenübergangssignals der IS in der Ablaufprobe ermittelt (Tabelle 3-3). Die Höhe des 

Rauschens der Massenübergänge der Isotopologe von BTZ, CAF, CBZ und DCL unterschieden 

sich jeweils voneinander, entweder durch die Höhe des Rauschens (BTZ), durch das Auftreten 

eines (Stör-) Peaks beim Massenübergang des Indikators bereits in Reinstwasser (CBZ, DCL) 

oder beides (CAF). In diesen Fällen wurden �̅�𝑏𝑙𝑎𝑛𝑘 und 𝑁𝜎 aus der Signalhöhe der 

Massenübergänge der Indikatoren (BTZ, CAF, CBZ, DCL) in Reinstwasser bestimmt, da deren 

Signalhöhen größer waren als das Rauschen der entsprechenden IS und zur sicheren 

Bestimmung der Indikatorgehalte erst überwunden werden müssen. Die ermittelten Werte für 
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�̅�𝑏𝑙𝑎𝑛𝑘, 𝑁𝜎, 𝑦𝐿𝑂𝐷 und 𝑦𝐿𝑂𝑄 für alle besagten Analyten (ACE-d4, BTZ, CAF, CBZ, DCL, IBU-d3, 

NPX-d3) sind in Tabelle 3-3 zusammengefasst. 

Nach Bestimmung von �̅�𝑏𝑙𝑎𝑛𝑘 und 𝑁𝜎 sowie Berechnung von 𝑦𝐿𝑂𝐷 und 𝑦𝐿𝑂𝑄 wurden 

Konzentrationsreihen (niedriger Konzentrationsbereich) der IS im gleichen Ablauf von R, der 

auch zur Bestimmung des Grundrauschens (einiger Analyten) verwendet wurde, hergestellt. 

Aliquote dieser Probe wurden mit steigender Menge IS-Mix versetzt, filtriert (RC-Membran, 

0,45 µm) und analysiert. Anschließend wurden lineare Ausgleichsfunktionen für den 

Zusammenhang der Signalhöhe des IS und dessen Konzentration erstellt (Tabelle A-1). Die 

zuvor ermittelten 𝑦𝐿𝑂𝐷 und 𝑦𝐿𝑂𝑄 wurden durch den Anstieg (𝑚) dieser Geraden dividiert, um 

konzentrationsbasierte Grenzen (𝑐𝐿𝑂𝐷, 𝑐𝐿𝑂𝑄) zu erhalten (Formel 3-5, 3-6). Diese Werte sind 

ebenfalls in Tabelle 3-3 aufgelistet. 

Tabelle 3-3. Matrices zur Bestimmung des Grundrauschens (�̅�𝐛𝐥𝐚𝐧𝐤) und dessen Standardab-

weichung (𝐍𝛔) sowie Nachweis- und Bestimmungsgrenzen (LOD bzw. LOQ) für 
die Indikatoren, als Signalhöhe (𝐲𝐋𝐎𝐃, 𝐲𝐋𝐎𝐐) bzw. Konzentration (𝐜𝐋𝐎𝐃, 𝐜𝐋𝐎𝐐; 

Formel 3-3 bis 3-6). cps: counts per second, Maß für die Signalstärke (Höhe). 

Indika-
tor 

Rauschen von 
..., bestimmt in 
… 

�̅�𝐛𝐥𝐚𝐧𝐤 
(cps) 

𝐍𝛔  
(cps) 

𝐲𝐋𝐎𝐃  
(cps) 

𝐲𝐋𝐎𝐐  

(cps) 

𝐜𝐋𝐎𝐃 
(µg/L) 

𝐜𝐋𝐎𝐐 

(µg/L) 

ACE ACE-d4, 
Ablauf 

3,40E+01 2,11E+01 9,72E+01 
 

2,24E+02 
 

0,001 0,003 

BTZ BTZ, 
Reinstwasser 

7,61E+03 2,50E+03 1,51E+04 4,78E+04 0,107 0,339 

CAF CAF, 
Reinstwasser 

9,21E+03 9,63E+03 3,81E+04 
 

9,59E+04 
 

0,194 0,487 

CBZ CBZ, 
Reinstwasser 

1,02E+03 2,02E+03 7,07E+03 
 

1,92E+04 
 

0,018 0,048 

DCL DCL, 
Reinstwasser 

2,10E+03 3,49E+03 1,26E+04 
 

3,35E+04 
 

0,119 0,317 

IBU IBU-d3, 
Ablauf 

2,94E+03 4,05E+02 4,15E+03 
 

6,58E+03 
 

0,808 1,280 

NPX NPX-d3, 
Ablauf 

1,06E+04 9,21E+02 1,33E+04 
 

1,89E+04 
 

0,061 0,086 

Die ermittelten Bestimmungsgrenzen (LOQ) bewegten sich zwischen 3 ng/L (ACE) und 

1,28 µg/L (IBU). Wie oben erwähnt sind diese Grenzwerte nach einer recht strengen 

Bestimmungsmethode auf Basis der IS ermittelt worden. Inwieweit diese die (sicher) 

detektierbaren Konzentrationen der Indikatoren über- oder unterschätzen, wurde im Nachgang 

anhand des üblichen Arbeitsbereiches beurteilt. 

Es ist zu beachten, dass in Proben, die deutlich höhere Matrixeffekte aufweisen als die 

verwendete Stichprobe des Ablaufs einer Pflanzenkläranlage, wie z. B. der Zulauf, die 

bestimmten Grenzen zu niedrig sein können. Sollten Proben analysiert werden, die große 
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Matrixeffekte verursachen, aber nur sehr geringe Indikatorkonzentrationen enthalten, müssten 

für diese LOD und LOQ individuell (für jede Matrix) bestimmt werden. Bei Kenntnis des 

Matrixeinflusses könnten Korrekturfaktoren in die Quantifizierung einbezogen werden 

Kalibrierbereich 

Die für die interne Kalibrierung genutzten Konzentrationen der Indikatorkonzentrationen kann in 

Tabelle 3-4, die Konzentration der IS in Tabelle 3-2 eingesehen werden. Es wurden in jeden 

Analysenlauf alle Kalibrierstandards inkludiert, um tagesaktuelle Kalibrierfunktionen zu erhalten. 

Zunächst wurden alle Punkte der Indikatoren und IS in die Kalibrierung einbezogen, die folgende 

Kriterien erfüllten: 

(1) Die Signale (Peaks) der Quantifier- und Qualifier-Massenübergänge treten zur korrekten 

Retentionszeit (± 15 s) auf, 

(2) Das Signal des Quantifier-Überganges weist S/N ≥ 5 und das Signal seines Qualifier-

Übergangs S/N ≥ 3 auf, 

(3) Die Signale der beiden Übergänge liegen im substanzspezifischen Peakflächenverhältnis 

(± 20%) zueinander vor. 

Messpunkte, die diese Kriterien nicht erfüllten, wurden nicht in der Kalibrierung berücksichtigt. 

Gleiches galt für Messpunkte, deren gemäß der vorläufigen Kalibrierfunktion berechnete Ist-

Gehalte außerhalb des Toleranzbereiches von ± 20% Abweichung vom Soll-Gehalt lagen 

(Ausreißer). Zudem wurden Konzentrationen eliminiert, die weit über der höchsten 

Probenkonzentration im jeweiligen Probenbatch lagen, sofern bereits ausreichend 

Kalibrierpunkte (> 3) vorhanden waren. Die typischerweise einbezogenen Kalibrierpunkte sind in 

Tabelle 3-4 farbig markiert. 

Tabelle 3-4. Indikatorkonzentrationen in den Kalibrierlösungen (Std., in Reinstwasser; 
Konzentration der internen Standards s. Tabelle 3-2); Standard 8 wurde erst ab 
27.1.2015 in die Kalibrierreihe aufgenommen. grün: typischerweise in die tägliche 
Kalibrierung einbezogene Standards; orange: Standards deren Konzentration 
unterhalb des ermittelten LOQ (Vgl. Tabelle 3-3) lag, die aber trotzdem 
regelmäßig die Qualitätskriterien erfüllten und in der Kalibrierung berücksichtigt 
wurden 

 Konzentration (µg/L) 

Std. ACE BTZ CAF CBZ DCL IBU NPX 

1 0,045 0,024 0,015 0,01 0,12 0,200 0,04 
2 0,225 0,120 0,075 0,05 0,60 1,00 0,20 
3 0,450 0,240 0,150 0,10 1,2 2,00 0,40 
4 2,25 1,20 0,750 0,50 6,0 10,0 2,0 
5 4,50 2,40 1,50 1,0 12 20,0 4,0 
6 11,25 6,00 3,75 2,5 30 50,0 10 
7 22,5 12,0 7,50 5,0 60 100 20 
8 33,75 18,0 11,25 7,5 90 150 30 
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Mitunter erfüllten auch Konzentrationen unterhalb des zuvor ermittelten LOD oder LOQ die o. g. 

Qualitätskriterien und wurden zur Berechnung der Kalibrierfunktion mit herangezogen. Dies 

betraf alle Indikatoren außer ACE, da dessen niedrigste Konzentration in der Kalibrierreihe weit 

über dem ermittelten LOQ lag. Dies verdeutlichte, dass LOD und LOQ nach der S/N-Methode 

tatsächlich eher großzügig bemessen waren (siehe oben). 

Trotz Verdünnung überstieg der Coffeingehalt von Zulaufproben oft den Kalibrierbereich. Die 

Gehalte wurden in diesen Fällen extrapoliert und sind deshalb mit einer gewissen Unsicherheit 

behaftet. Diesem Problem hätte mit einer weiteren Verdünnung der entsprechenden Probe und 

erneuter Analyse begegnet werden können. Da in Ablaufproben CAF allerdings fast nie 

detektiert wurde und folglich die Entfernung von CAF fast immer als (nahezu) quantitativ 

angesehen werden konnte, wurde auf eine erneute Analyse und Ermittlung des konkreten CAF-

Gehalts im Zulauf verzichtet. 

Präzision 

Der Einfluss zufälliger Fehler auf die Analysenergebnisse eines Messverfahrens, also die 

Abweichung zwischen Ergebnissen von Wiederholungsmessungen, wird über die Präzision 

charakterisiert (Danzer 2007, Kellner et al. 2004). Sie wird durch Mehrfachmessungen 

identischer Proben bestimmt. Es wird unterschieden zwischen der Präzision innerhalb des 

gleichen Messtages (engl. intraday precision) und zwischen verschiedenen Messtagen (engl. 

interday precision). 

Beide Maße sollten in der vorliegenden Arbeit für niedrige und hohe Konzentrationen der 

Indikatoren bestimmt werden. Theoretisch hätten hierfür ein (Pflanzen-) Kläranlagenzulauf (hohe 

Indikatorkonzentration) und ein Ablauf einer Anlage mit hoher Reinigungsleistung (niedrige 

Indikatorkonzentration) oder ein reiner und ein dotierter Ablauf verwendet werden können. 

Allerdings hätte es bei Verwendung von Realproben für Carbamazepin kein niedriges 

Konzentrationsniveau gegeben, da es aufgrund der hohen Persistenz im Kläranlagenzulauf in 

ähnlichen Konzentrationen vorkam wie im Ablauf. Daher wurden inter- und intraday precision 

nicht in Realprobe(n), sondern mithilfe gespikter Reinstwasserproben bestimmt. Durch das 

Vorliegen genau bekannter (Soll-) Konzentrationen der Indikatoren konnte zudem auch die 

Richtigkeit der ermittelten Konzentrationen bestimmt werden. 

Es wurden zwei Kalibrierstandards niedriger und ein Standard hoher Konzentration 

herangezogen (Tabelle 3-5). Die Konzentrationen von BTZ und CAF im niedrig konzentrierten 

Standard lagen unterhalb des berechneten (strengen) LOQ, die Peaks erfüllten aber die 

Qualitätsanforderungen bzgl. der Auswertbarkeit und Quantifizierbarkeit (siehe oben). Die 
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intraday precision wurde aus drei Messungen am selben Tag, die interday precision aus den 

Tagesmitteln (Doppelbestimmungen) von vier Tagen berechnet. Die Mittelwerte sowie relativen 

Standardabweichungen (RSD, engl. relative standard deviation) der bestimmten 

Indikatorkonzentrationen sind in Tabelle 3-5 zusammengefasst. 

Tabelle 3-5. Soll-Konzentration sowie Mittelwert (MW) und relative Standardabweichung 
(RSD) der ermittelten Indikatorkonzentrationen in Reinstwasser mit niedriger 
(niedrig) und höherer Indikatorkonzentration (hoch) zur Beschreibung der intraday 
und interday precision.  

 Soll-
Konzentration 

(µg/L) 

Intraday precision (n = 3) Interday precision (n = 4x2) 

 
Std. niedrig Std. hoch Std. niedrig Std. hoch 

Analyt niedrig hoch MW 
(µg/L) 

RSD 
(%) 

MW 
(µg/L) 

RSD 
(%) 

MW 
(µg/L) 

RSD 
(%) 

MW 
(µg/L) 

RSD 
(%) 

Acesulfam a 0,45 11,25 0,485 0,72 11,3 1,0 0,417 7,8 11,0 6,3 

Benzotriazol 0,24 6 0,199 2,8 6,12 2,7 0,229 6,9 5,99 1,0 
Coffein 0,15 3,75 0,174 17 3,65 0,42 0,127 9,9 3,63 7,6 
Carbamazepin 0,1 2,5 0,092 6,1 2,53 5,5 0,095 4,8 2,42 6,2 
Diclofenac a 1,2 30 1,27 4,8 30,1 7,2 1,17 4,5 28,8 8,9 
Ibuprofen 2 50 1,61 5,9 50,5 8,0 1,85 2,0 48,2 6,2 
Naproxen 0,4 10 0,387 5,7 9,94 2,7 0,371 5,7 9,68 6,3 

a Konzentration der freien Säure 

Die mittleren Konzentrationen in den mehrfach analysierten Proben wichen von den Soll-

Indikatorkonzentrationen (Tabelle 3-5) betragsmäßig um maximal 20% ab (relative Differenz 

bezogen auf die Soll-Konzentration), wobei die größten Abweichungen bei den niedrigen 

Indikatorkonzentrationen auftraten. Für CAF, DCL, IBU und NPX entsprechen diese 

Konzentrationen ungefähr den in Voruntersuchungen detektierten Ablaufkonzentrationen der 

Pflanzenkläranlagen. Die Sollkonzentrationen im höheren Konzentrationsbereich kommen den 

Zulaufkonzentrationen von ACE, BTZ und CBZ sowie den Ablaufkonzentrationen einiger 

Anlagen nahe. Von den Sollgehalten wichen die ermittelten Konzentrationen um ± 5% ab. In 

allen Mehrfachmessungen und bei beiden Konzentrationsniveaus betrug die relative 

Standardabweichung (RSD) der ermittelten Gehalte für die Indikatoren weniger als 10% (Tabelle 

3-5). Einzige Ausnahme war CAF, dessen intraday precision bei niedriger Konzentration mit 

17% RSD ermittelt wurde. CAF weist bereits in blank-Proben (Reinstwasser) ein im Vergleich zu 

den anderen Analyten starkes Signal auf, welches die o. g. Qualitätskriterien (z. B. S/N ≥ 5) 

erfüllt und stets als Nullpunkt in die Kalibrierung einbezogen wurde. Bei geringen zugesetzten 

CAF-Gehalten erhöhte sich das Signal (Peakfläche) nur wenig, die relative Signalerhöhung war 

gering. Der durch zufällige (absolute) Fehler, z. B. messtechnische Schwankungen, verursachte 

relative Fehler (absoluter Fehler bezogen auf das Signal) ist bei kleinen Signalen größer als bei 

intensiven, sodass sich Ergebnisse aus Mehrfachmessungen prozentual stärker unterscheiden. 
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Um den Einfluss zufälliger Fehler auf das Messergebnis auch bei geringen 

Indikatorkonzentrationen etwas abzumildern, wurden Realproben stets doppelt analysiert und 

der Mittelwert der beiden erhaltenen Konzentrationen als Analysenergebnis festgehalten. 

Basierend auf der ermittelten intraday precision und interday precision kann die entwickelte 

HPLC-MS/MS-Methode als präzise angesehen werden. Die Werte stimmen mit der Präzision 

anderer HPLC-MS/MS-Methoden zur Analyse anthropogener organsicher Spurenstoffe gut 

überein: Huntscha et al. (2012) und Pailler et al. (2009) berichteten für die Bestimmung von 

BTZ, CBZ, DCL und NPX bzw. IBU und DCL in Reinstwasser (mittels HPLC-MS/MS nach 

Festphasenextraktion) eine intraday precision von maximal 11% RSD. Die interday precision 

betrug 8 – 14% RSD (Grundwasser, Oberflächenwasser) bzw. 15 – 16% RSD (Reinstwasser).  

Analytverluste bei der Probenvorbereitung (Filtration) 

Um zu überprüfen, wie groß der Analytverlust durch die Filtration ist, wurde Reinstwasser mit 

den Indikatorsubstanzen sowie IS gespikt, filtriert (regenerierte Cellulose (RC), 0,45 µm 

Porengröße 15 mm Durchmesser) und analysiert. Das Probenvolumen entsprach dem 

üblicherweise zu filtrierenden Volumen der Realproben (1 mL), die Indikatorkonzentrationen 

lagen zwischen 0,5 µg/L und 10 µg/L bzw. zwischen 2,5 µg/L und 50 µg/L. Die IS wurden in ihrer 

Standardkonzentration (5 – 40 µg/L) zugegeben (Tabelle A-2). 

In der Literatur werden bei der Bestimmung von Gehaltsunterschieden, z. B. durch Verluste via 

Sorption, in der Regel 20% Abweichung als signifikant betrachtet (Deo & Halden 2010, 

Hillebrand et al. 2013). In der vorliegenden Filtrationsstudie betrugen die Unterschiede der 

Peakflächen von Indikatoren bzw. IS zwischen filtrierter und unfiltrierter Probe stets weniger als 

20%, größtenteils sogar weniger als 10% (Tabelle A-2). Diese Ergebnisse zeigen, dass durch 

die Filtration kein (nennenswerter) Analytverlust auftritt. Die Ermittlung und Einbeziehung eines 

Korrekturfaktors für Verluste während der Probenvorbereitung im Sinne einer Wiederfindung zur 

Berechnung der tatsächlichen Analytkonzentration war nicht erforderlich. 

Das Verhältnis der Peakflächen der Indikatoren und zugehörigen IS blieb dabei konstant. Dies 

ergänzt die Untersuchungen zur Methodenpräzision und verdeutlicht, dass die Signale von 

Indikator und IS, wie beabsichtigt, in gleicher Weise beeinflusst werden. Der IS als relative 

Bezugsgröße erlaubt die akkurate Quantifizierung des Indikators. 

Matrixeffekte 

Isotopologe verhalten sich (theoretisch) gleich, sodass Matrixeffekte in der MS deren Signale 

gleichermaßen beeinflussen müssten. Die Quantifizierung des Analyten über seinen 
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koeluierenden, isotopenmarkierten Standard (IS) sollte Matrixeffekte folglich kompensieren 

(Panuwet et al. 2016, Reemtsma 2003). Negative Effekte (Ionensuppression) können jedoch 

das Analytsignal soweit verringern, dass es nicht mehr erfassbar oder quantifizierbar ist. Da dies 

im niedrigen Konzentrationsbereich besonders kritisch ist, wirken sich solche Effekte negativ auf 

die Bestimmungsgrenzen der Methode aus. Im Zuge der Methodenvalidierung müssen die 

gegebenenfalls auftretenden Matrixeffekte deshalb abgeschätzt und gegebenenfalls 

Maßnahmen zu deren Verminderung, bspw. durch Verdünnung der Probe (Panuwet et al. 2016), 

getroffen werden. 

Matuszewski et al. (2003) empfehlen zur Quantifizierung von Matrixeffekten den Vergleich der 

Signale einer nach der Aufbereitung dotierten Probe und eines Referenzstandards, z. B. reine 

mobile Phase. Zunächst werden die jeweiligen Responsefaktoren (𝑅𝐹 =
𝑆𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙

𝐾𝑜𝑛𝑧𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛
) 

berechnet. Die Matrixeffekte (ME) werden aus den ermittelten Responsefaktoren der beiden 

Probenarten berechnet (𝑀𝐸(%) = (1 −
𝑅𝐹𝑃𝑟𝑜𝑏𝑒

𝑅𝐹𝑅𝑒𝑓𝑒𝑟𝑒𝑛𝑧𝑠𝑡𝑎𝑛𝑑𝑎𝑟𝑑
) × 100) (Reemtsma et al. 2013). 

In der vorliegenden Arbeit wurden die Matrixeffekte mithilfe der isotopenmarkierten internen 

Standards ermittelt. Diese sind in den Realproben nicht enthalten, sodass Standard und 

Realprobe mit gleichen Konzentrationen der IS versetzt und direkt die Peakflächen im 

Chromatogramm verglichen werden konnten. Zur Ermittlung der Matrixeffekte wurden je fünf 

Proben des Ablaufs verschiedener Pflanzenkläranlagen (HAp, VAp, R, VSp, VGp, H50p; Vgl. 

Tabelle 3-1) sowie des gemeinsamen Zulaufs (SEP) mit den IS versetzt (Konzentration siehe 

Tabelle 3-2), anschließend filtriert und mittels HPLC-MS/MS doppelt analysiert. Als Vergleich 

wurden fünf jeweils dreifach analysierte Reinstwasserproben (Kalibrierstandards 2, 3, 5 – 7, s. 

Tabelle 3-4) herangezogen. Theoretisch würde durch Zugabe der IS vor Filtration die Summe 

aus Matrixeffekten und Analytverlusten erfasst. Da die Filtration keine Analytverluste 

verursachte (siehe oben), würden Unterschiede in der Signalintensität der IS jedoch 

ausschließlich durch Matrixeffekte verursacht. 

Die mittlere Peakfläche (�̅�) jedes IS in den Realproben (�̅�𝑃𝑟𝑜𝑏𝑒) wurde auf jenes der Standards 

(�̅�𝑆𝑡𝑑) bezogen und die Matrixeffekte (außer für DCL) nach Formel 3-7 berechnet. Aufgrund der 

Beeinflussung des Quantifier-Überganges von DCL-d4 durch den Übergang von 37Cl37Cl-DCL 

(siehe oben) wurde zur Berechnung der Matrixeffekte für DCL-d4 anders verfahren: Zunächst 

wurden die DCL-Gehalte in den Realproben auf Basis einer vier-Punkt-Kalibrierung quantifiziert 

(interne Kalibrierung, quadratische Funktion analog Abbildung 3-2c). Anschließend wurden die 

Peakflächen von DCL-d4 in den Kalibrierstandards gegen deren DCL-Gehalt aufgetragen und 

eine Ausgleichsgerade ermittelt (Abbildung A-8). Die im ersten Schritt ermittelte DCL-
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Konzentration der Realproben wurde in diese Ausgleichsfunktion eingesetzt, um einen Wert für 

die Peakfläche von DCL-d4 zu erhalten, welche bei gegebenem DCL-Gehalt in Reinstwasser 

auftreten würde. Zuletzt wurden diese theoretischen Peakflächen (�̅�𝑆𝑜𝑙𝑙) sowie die tatsächlich 

bestimmten Peakflächen von DCL-d4 in den Realproben (�̅�𝐼𝑠𝑡) ermittelt und die Matrixeffekte 

nach Formel 3-8 berechnet. 

𝑴𝑬(%) = (
�̅�𝑺𝒕𝒅−�̅�𝑷𝒓𝒐𝒃𝒆

�̅�𝑺𝒕𝒅
) × 𝟏𝟎𝟎      Formel 3-7 

𝑴𝑬𝑫𝑪𝑳(%) = (
�̅�𝑺𝒐𝒍𝒍−�̅�𝑰𝒔𝒕

�̅�𝑺𝒐𝒍𝒍
) × 𝟏𝟎𝟎      Formel 3-8 

Positive Werte aus Formel 3-7 und 3-8 zeigen Effekte der Signalsuppression (negative 

Matrixeffekte), negative Werte signalverstärkende Effekte (positive Matrixeffekte) an. Um die 

durchschnittlichen Matrixeffekte der jeweiligen Probenart, z. B. Ablauf des Systems HAp, zu 

erhalten wurden die Matrixeffekte in den entsprechenden Einzelproben gemittelt (Tabelle 3-6). 

Die mittleren Matrixeffekte für die verschiedenen Probenarten ließen anhand der Vorzeichen 

vermuten, dass eher signalverstärkende als –unterdrückende Effekte auftraten (Tabelle 3-6). 

Allerdings betrugen die Unterschiede zwischen der Signalstärke in Realprobe und der 

Signalstärke im Standard betragsmäßig größtenteils weniger als 10%, womit davon 

ausgegangen werden kann, dass nur vernachlässigbar geringe Matrixeffekte auftreten. Einzig im 

Ablauf der Anlage H50p und dem Zulauf (SEP) war eindeutig eine Signalsuppression bei NPX-

d3 zu erkennen. Die Matrixeffekte wurden hier mit durchschnittlich 23% bzw. 34% berechnet 

(Tabelle 3-6). Diese beiden Matrizes enthielten offenbar höhere Gehalte von Störkomponenten 

mit der gleichen Retentionszeit wie NPX bzw. NPX-d3. Dass allgemein vergleichsweise hohe 

Gehalte an Störkomponenten vorhanden sein würden, wurde erwartet: Der Zulauf war nur leicht 

vorbehandeltes Abwasser und somit die komplexeste der untersuchten Matrizes. Das System 

H50p erbrachte nur eine mäßige Aufreinigung des Abwassers (Nivala et al. 2013b), sodass 

hinsichtlich der Zusammensetzung eine große Ähnlichkeit zum Zulauf zu erwarten war. 

Angesichts der Komplexität der Matrizes (Abwasser) war es überraschend und als sehr positiv 

zu beurteilen, dass nur für eines von sieben Parr Isotopologen (NPX, NPX-d3) 

signalverändernde Effekte auftraten und dies auch nur in zwei von sieben untersuchten 

Probenarten. Durch die Verwendung einer Direktinjektion wurden mögliche Störkomponenten in 

den Proben nicht abgetrennt. Über die chromatografische Trennung wurden die Analyten jedoch 

scheinbar größtenteils von störenden Matrixkomponenten separiert. Wahrscheinlich koeluieren 

immer noch einige Matrixkomponenten mit den Analyten, doch scheinen diese keinen 
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signifikanten Einfluss auf die meisten Analytsignale verursacht zu haben. Zulaufproben von 

(Pflanzen-) Kläranlagen sowie vermutlich wenig gereinigtes Abwasser, wie der Ablauf des 

Systems H50p, wurden zur Verringerung der Matrixeffekte verdünnt. Dies hatte zudem den 

positiven Effekt, dass die in solchen Proben oft auftretenden, hohen Indikatorkonzentrationen an 

den linearen Bereich der Kalibriergeraden angepasst werden konnten. 

Tabelle 3-6. In verschiedenen (Real-) Probenarten ermittelte Matrixeffekte (ME), basierend auf 
der Signalveränderung (Peakflächenunterschied) im Vergleich zu Reinstwasser. 

 Matrixeffekte (%) 

Matrix ACE-d4 BTZ-d4 CAF-d9 CBZ-d10 DCL-d4 IBU-d3 NPX-d3 

Pflanzenkläranlagenabläufe 
HAp 0 -4 -3 -4 1 -4 7 
VAp -7 -11 -8 -13 -6 -10 3 
R -4 -5 -1 -4 0 -3 7 
VSp -2 -7 -3 -7 -2 -7 7 
VGp -6 -6 -3 -6 -3 -7 8 
H50p -6 -1 5 4 4 4 23 
Pflanzenkläranlagenzulauf 
SEP -7 3 9 10 6 4 34 

Letztlich wurden weder durch Filtration nennenswerte Analytverluste verursacht noch in der MS 

starke Matrixeffekte beobachtet, auch da bspw. die Proben mit den größten beobachteten 

Matrixeffekten vor der Analyse mit Reinstwasser verdünnt wurden. Die Verwendung interner 

Standards und die interne Kalibration wären für die geplanten Untersuchungen also theoretisch 

nicht nötig gewesen; die Quantifizierung der Indikatoren hätte extern erfolgen können. In der 

vorliegenden Arbeit wurden die Indikatoren trotzdem mittels der IS als interne Bezugsgröße 

quantifiziert. Dies sollte vor allem sicherstellen, dass, sollte eine längere Lagerung der Proben 

vor der Analyse notwendig werden (z. B. durch Gerätedefekte), gegebenenfalls auftretende 

Veränderungen der Analytkonzentration durch Sorptionseffekte oder (Bio-) Abbau kompensiert 

würden. Außerdem war zu Beginn der Arbeit nicht auszuschließen, dass auch komplexere 

Proben (z. B. unverdünnter Kläranlagenzulauf) mit geringen Indikatorgehalten zu analysieren 

wären, welche stärkere Matrixeffekte zeigen könnten als die während der Methodenvalidierung 

untersuchten Proben. Da die Anzahl der Analyten und entsprechend der zu verwendenden IS 

streng limitiert war (je 7), war dieses Vorgehen trotz der hohen Probenzahlen wirtschaftlich 

vertretbar. 

Anwendung 

Die entwickelte HPLC-MS/MS-Analysenmethode wurde verwendet, um die Konzentrationen der 

Indikatoren in Zu- und Abläufen von Pflanzenkläranlagen und konventionellen Kläranlagen zu 

ermitteln und dadurch die Entfernungsleistung dieser Anlagen hinsichtlich der Indikatoren und 
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anthropogenen Spurenstoffe im Allgemeinen einzuschätzen. Die HPLC-Methode sowie die MS-

Parameter zur Detektion von ACE wurden zudem in den Studien zum Bioabbau von ACE 

verwendet. 

Die Methode erfasst die Zielmoleküle (Indikatoren) ausschließlich in ihrer Ausgangsform. 

Negative Befunde bzgl. des Vorhandenseins der Indikatorsubstanzen bedeuten nur, dass die 

Substanzen nicht in ihrer ursprünglichen Form detektierbar sind. Ob die Verbindung oder deren 

Transformationsprodukte noch im System, bspw. in Zellen der Biomasse, vorhanden sind oder 

über Mineralisationsprodukte vollständig entfernt werden, kann nicht differenziert werden. 

3.1.3. Umgang mit linksseitig zensierten Daten 

In den untersuchten Realproben wurden regelmäßig Analytkonzentrationen unterhalb des LOQ 

sowie unterhalb der üblicherweise noch detektierbaren Konzentration (unterhalb des LOQ, aber 

Qualitätskriterien, s. Absatz „Kalibrierbereich“ des vorhergehenden Kapitels, erfüllt) festgestellt. 

Der resultierende Datensatz ist „linksseitig zensiert“, da genaue Werte unterhalb eines 

bestimmten Grenzwertes nicht ermittelbar und somit unbekannt sind. Statistische Berechnungen 

sind mit Datensätzen, die neben konkreten Werten unbestimmte Werte enthalten, nicht möglich. 

Es existieren verschiedene Strategien, um Unbestimmten einen Wert zuzuweisen und den 

Datensatz statistisch auswerten zu können (Helsel 2010, Helsel 2006). Der einfachste Weg ist 

das Ausschließen der Datenpunkte, welche unterhalb des Grenzwertes liegen, z. B. alle Werte 

„< LOQ“. Speziell für Datensätze mit einem deutlichen Anteil von Werten „< LOQ“, z.B. in der 

vorliegenden Arbeit IBU- oder CAF-Gehalte in Ablaufproben, ist dies jedoch kritisch: Durch 

Nicht-Berücksichtigung geringer Konzentrationen unterhalb des Grenzwerts werden Lage- und 

Streumaße verzerrt und für den Datensatz nicht mehr repräsentativ. Die am häufigsten 

verwendete Strategie zum Umgang mit linksseitig zensierten Datensätzen ist das Ersetzen der 

Unbestimmten mit einem festgelegten Wert (Helsel 2010). Gängig sind die Substitution durch 

den Grenzwert, einen Bruchteil des Grenzwerts, z. B. die Hälfte, oder Null. Diese Methode ist 

schnell, kann jedoch eine Verteilung der Daten verursachen, die deutlich von der Verteilung der 

wahren Werte abweicht. Ergebnisse statistischer Tests könnten dadurch ungenau und 

gegebenenfalls nicht reproduzierbar (Helsel 2006) werden. Die wohl akkurateste und wenn 

möglich zu bevorzugende Art des Umgangs mit zensierten Daten ist das Abschätzen 

unbestimmter und fehlender Werte mittels statistischer Methoden und Modelle (Helsel 2010, 

Helsel 2006). Die betreffenden Werte können z.B. auf Basis einer angenommenen Verteilung 

der Daten modelliert werden. Allerdings muss die gewählte Methode auf den Rohdatensatz und 

den gewünschten Zweck (z.B. Mittelwertberechnung) abgestimmt sein. So sind z. B. einige 

Methoden nicht für Datensätze geeignet, die nur wenige detektierte Werte und/oder Ausreißer 
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enthalten (Helsel 2006). Beides kam in der vorliegenden Arbeit jedoch häufiger vor, sodass die 

Modellierung unbestimmter und fehlender Werte nicht bzw. nicht mit vertretbarem Zeitaufwand 

möglich war. 

Aufgrund ihrer Einfachheit wurde daher die Methode der Substitution von Nicht-Detektierten 

(Indikatoren, klassische Abwasserparameter) angewendet. Ersetzt wurden nur die 

unbestimmten Werte, nicht die z. B. aufgrund nicht analysierter Probe fehlenden Werte. Als 

Substitutionswert wurde die Hälfte des LOQ der jeweiligen Methode gewählt. Um die eventuell 

auftretenden, negativen Einflüsse dieser Methode abzuschwächen, wurde wie folgt 

vorgegangen: 

(1) Sofern für die Indikatoren in der HPLC-MS/MS kein Signal (Peak) detektiert wurde, 

wurde die Konzentration des Indikators mit der Hälfte des LOD ersetzt. War ein Peak zu 

erkennen, konnte jedoch keine Konzentration berechnet werden (Software-Ausgabe: 

Konzentration „< 0“), wurde die Hälfte des LOQ als Konzentration eingesetzt. Die 

Verwendung von zwei statt eines Wertes bei der Substitution sollte die tatsächliche 

Verteilung der Daten besser abbilden und die Verzerrung der Datenbasis abmildern. 

(2) Aus in vorherigen Kapiteln erwähnten Gründen wurden zum Teil 

Indikatorkonzentrationen unterhalb des LOQ berechnet. Die Signale erfüllten dabei die 

gesetzten Qualitätsanforderungen, sodass die ermittelten Konzentrationen mit keiner 

erhöhten Unsicherheit behaftet sein sollten und unverändert in den Datensatz 

eingepflegt werden konnten. 

(3) In der HPLC-MS/MS wurden in Realproben mitunter auch Signale (Peaks) der 

Indikatoren berücksichtigt, die hinsichtlich ihres S/N die üblichen Kriterien für die 

Quantifizierung (siehe Abschnitt „Kalibrierbereich“) knapp nicht erfüllten. Die 

resultierenden Konzentrationswerte sind daher mit hoher Unsicherheit behaftet. Jedoch 

spiegeln sie die natürliche Verteilung der Daten wahrscheinlich besser wider als es 

substituierte, feste Konzentrationen würden. Dies sollte die von Helsel (2006) postulierte 

Unsicherheit dieser Parameter verringern. 

(4) Bei den konventionellen Abwasserparametern wurde stets die Hälfte des LOQ 

verwendet, da nur dieser Grenzwert vorlag. Da im Vergleich zu den Indikatoren deutlich 

weniger Werte Datenpunkte aufgrund des Unterschreitens eines Grenzwerts fehlten, war 

die Substitution mit nur einem Wert akzeptabel. 

(5) Wie bereits erwähnt wurden Werte, die aufgrund nicht vorhandener Proben oder nicht 

durchgeführter Analysen fehlten, nicht ersetzt. Außerdem wurden unplausible 

Analysenergebnisse, wie z. B. solche, die mehrere Größenordnungen über dem üblichen 
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Wertebereich lagen, eliminiert und nicht ersetzt. Dies waren die einzigen beiden Gründe 

für fehlende Datenpunkte. 

Diese Maßnahmen sollten gewährleisten, dass jeder Datensatz nur wenige fehlende Werte 

aufweist, jedoch durch die eingesetzten Werte die Verteilung, Lage- und Streumaße nicht 

maßgeblich verändert würden. 

3.2. Ergebnisse und Diskussion 

3.2.1. Einfluss des Designs und der Betriebsbedingungen auf die Reinigungs-

leistung von Pflanzenkläranlagen (Zusammenfassung Publikation 1) 

Die im Folgenden vorgestellten Ergebnisse wurden in der Fachzeitschrift Water Research unter 

dem Titel “Effect of design and operational conditions on the performance of subsurface flow 

treatment wetlands: Emerging organic contaminants as indicators” publiziert. Im Folgenden 

angegebene Abbildungen (Fig.) und Tabellen (Tab.) beziehen sich auf Darstellungen im Artikel. 

Die Auswahl von sieben Indikatorsubstanzen ermöglichte das wöchentliche Monitoring mehrerer 

Pflanzenkläranlagen verschiedener Bauart bzgl. der Eliminationsleistung für anthropogene 

Spurenstoffe über einen kompletten Jahresverlauf. Alle Systeme wurden mit dem gleichen 

Zulauf (vorbehandeltes kommunales Abwasser) beschickt. Zwischen Juni 2014 und Mai 2015 

wurde der Ablauf von drei Pflanzenkläranlagen klassischer und drei Anlagen intensivierter 

Bauart (Tab. 1) sowie der gemeinsame Zulauf wöchentlich beprobt (Stichproben, n = 40 – 42) 

und bzgl. klassischer Abwasserparameter sowie der Indikatoren analysiert. Entfernungsgrade 

wurden frachtbasiert berechnet und Einzelwerte mindestens vier aufeinanderfolgender 

Probenahmen zusammengefasst (warme und kalte Periode des Jahres, 

Gesamtjahresperformance). 

Wie erwartet wurden Indikatoren von hoher Bioabbaubarkeit (unter aeroben Bedingungen) 

effektiver entfernt als solche von mäßiger bzw. geringer Abbaubarkeit: Das unter allen 

Redoxbedingungen gut eliminierbare CAF wurde in allen Systemen am besten eliminiert 

(Jahresmedian ≥ 93%). IBU und NPX (19 – 99%), BTZ (19 - 87%) und DCL (17 – 78%), welche 

eher unter aeroben Bedingungen, aber oft nur partiell abbaubar sind, wurden zu geringeren 

Anteilen, und das im Aeroben persistente CBZ gar nicht (-8 – 2%) entfernt (Tab. 3). 

Vergleichbare Effektivitätsabstufungen wurden auch in anderen Pflanzenkläranlagen 

(mesocosm-scale oder full-scale) beobachtet (Chen et al. 2016, Hijosa-Valsero et al. 2016, Li et 

al. 2014, Vymazal et al. 2017). Überraschend war die Entfernung von ACE in VGp + VSp, R, 
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VAp und HAp (49 – 78%), denn zum Zeitpunkt der Beprobung galt ACE in allen Redoxmilieus 

als persistent.  

Generell waren die Pflanzenkläranlagen intensivierter Bauart (R, VAp, HAp) effektiver in der 

Entfernung der Indikatoren als die einstufigen Anlagen klassischer Bauweise (H50p, VGp). 

Besonders deutlich wurde dies bei Indikatoren für mäßige (aerobe) Bioabbaubarkeit. So 

entfernte z. B. das klassische System H50p BTZ im Jahresmedian zu 19%, das intensivierte, 

aktiv belüftete System HAp zu 87% (Tab. 3). Der nachgeschaltete Sandfilter des Systems 

VGp + VSp erhöhte die Reinigungsleistung deutlich, sodass sie mit der der aktiv belüfteten 

Systeme HAp und VAp vergleichbar ist. In VGp wurde bspw. BTZ zu 63%, in VGp + VSp sowie 

HAp zu 87% eliminiert. Auf Basis der Entfernung der Indikatoren und Nährstoffe (Tab. 3 und 4) 

ergaben sich drei Gruppen von Pflanzenkläranlagen mit untereinander ähnlicher 

Gesamtjahresperformance: Das klassische System H50p zeigte eine geringe 

Reinigungsleistung, VGp und R eine mäßige bis hohe Reinigungsperformance und die höchsten 

Eliminationen wurden in den aktiv belüfteten Systemen HAp und VAp sowie im zweistufigen 

System VGp + VSp beobachtet. 

Über den Jahresverlauf traten bei jedem System große Schwankungen in der Ablaufqualität auf 

(illustriert durch Interquartilsabstände in Tab. 3 und 4). Diese ließen sich auf saisonale 

Unterschiede in der Effektivität der Elimination zurückführen: Die höchste Reinigungsleistung 

wurde generell während Juni und Juli 2014 („warme Saison“), die geringste während Februar 

und März 2015 („kalte Saison“) beobachtet. Maßgeblicher Einflussfaktor schien hierbei die 

(Wasser-) Temperatur zu sein: Alle Systeme zeigten die höchsten Ablauftemperaturen im Juli 

2014 (Monatsmedian 19 – 22 °C) und die geringsten im Februar 2015 (Monatsmedian 6 °C).  

Die Eliminationsleistung von H50p zeigte deutliche saisonale Variabilität. Das System erwies 

sich am wenigsten robust gegenüber den (klimatischen) Bedingungen der kalten Saison: Bereits 

die Entfernung des in allen Redoxmilieus leicht abbaubaren CAF sank von 99% in der warmen 

auf nur noch 63% in der kalten Saison. Die Elimination von IBU fiel sogar von 62% auf 9% (Fig. 

1 und 3). In VAp, HAp sowie VGp + VSp blieb der Entfernungsgrad von IBU unverändert 

(≥ 97%). Deutlich geringere Entfernungen während der kalten Saison wurden in diesen 

Systemen jedoch bei BTZ, DCL und ACE beobachtet, wobei die Saisonalität der ACE-

Elimination am stärksten ausgeprägt war: Nahezu vollständige Elimination in der warmen Saison 

(Fig. 1), keine Entfernung in der kalten Saison (Fig. 3). Als genereller Trend war festzustellen, 

dass die Elimination in der kalten Saison umso höher und die saisonalen Unterschiede dadurch 

umso weniger ausgeprägt waren, je leichter bioabbaubar der Indikator (im Aeroben) und je 

komplexer das Design des Pflanzenkläranlagen war. 
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Während der warmen Periode wurde mäßige Elimination von CBZ (46%) ausschließlich in H50p 

registriert. Dies ließ vermuten, dass im Gesamtsystem H50p Sauerstoffmangel vorherrscht (Fig. 

1), da CBZ nur über reduktive Wege biologisch abgebaut werden kann (Hai et al. 2011, Jekel et 

al. 2015, König et al. 2016). Bestätigt wurden die Sauerstoffmangelbedingungen durch stets 

negatives Redoxpotential (Jahresmedian -228 mV) und geringe Gehalte an gelöstem Sauerstoff 

(DO, engl. dissolved oxygen) im Ablauf von H50p sowie eine vollständige Denitrifikation 

(Jahresmedian cNOx-N < 0,04 mg/L) (Tab. 4). Dass jedoch auch das nur oxidativ gut biologisch 

abbaubare IBU in der warmen Periode zu 62% entfernt wurde (Fig. 1), deutet auf das 

Vorhandensein aerober (Mikro-) Zonen hin. 

In VGp und R dominierten aerobe Bedingungen, angezeigt durch effektive Entfernung von CAF, 

IBU und NPX (Jahresmedian ≥ 84%), mäßige Entfernung von BTZ und DCL (Jahresmedian 

34 - 63%) sowie durchgängige Persistenz von CBZ. Positive Redoxpotentiale, höherer DO als in 

H50p sowie ineffektive Denitrifikation (Jahresmedian cNOx-N 20 – 32 mg/L) bestätigten dies (Tab. 

4). Die Performance von VGp und R war bis auf wenige Unterschiede vergleichbar. So zeigte R 

von allen Systemen die höchste Entfernung von Gesamtstickstoff (TN, engl. total nitrogen; 

Jahresmedian 57%), bedingt durch effektivere Denitrifikation. Zudem wurde ACE in R während 

der warmen Saison in R besser entfernt als in VGp (Mediane: 95% vs. 70%), obwohl 

vergleichbare Betriebsparameter, z. B. T, DO, EH, gemessen wurden. 

HAp, VAp, und VGp + VSp wiesen die effektivsten Indikatorentfernungen auf, was eine hohe 

Sauerstoffverfügbarkeit anzeigte und bestätigt wurde durch die höchsten gemessenen DO-

Werte (Jahresmedian 8 – 10 mg/L) sowie NOx-N-Gehalte im Ablauf (Jahresmedian 40 –

 51 mg/L) und entsprechend ineffektive Denitrifikation. 

Diskussion 

In der vorliegenden Publikation wurde die Entfernung von Prozessindikatoren aus kommunalem 

Abwasser durch Pflanzenkläranlagen verschiedener Bauart untersucht. Diese Indikatoren 

repräsentieren (anthropogene Spuren-) Stoffe gleichen Verhaltens (Jekel et al. 2015). Das 

Monitoring erfolgte über einen kompletten Jahresverlauf, um saisonale Schwankungen in 

Reinigungsleistung und Betriebsbedingungen abzubilden. Zusätzlich wurde nach 

Einflussfaktoren gesucht, die für die Entfernung dieser Substanzen vorteilhaft sind und auf 

welche die Performanceunterschiede zurückgeführt werden können. 

Die Untersuchung des Verhaltens ausgewählter Indikatorsubstanzen in den verschiedenen 

Pflanzenkläranlagen sollte Rückschlüsse auf die Effektivität der Eliminierung anderer 

(repräsentierter) anthropogener Spurenstoffe verschiedener Bioabbaubarkeit erlauben. 
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Adsorptionsprozesse, welche in Pflanzenkläranlagen zur Elimination von anthropogenen 

Spurenstoffen beitragen können (Li et al. 2014), wurden explizit nicht berücksichtigt, da 

vorrangig die Entfernung mobiler (polarer) Substanzen untersucht werden sollte. Aufgrund ihrer 

weit verbreiteten Verwendung und somit Präsenz in kommunalem Abwasser wurden viele der 

als Indikatoren verwendeten Verbindungen bereits in früheren Studien zur Einschätzung der 

Reinigungsleistung von Pflanzenkläranlagen analysiert. DCL, IBU, NPX und CAF gehören bspw. 

zu den am häufigsten analysierten Pharmaka (Li et al. 2014). Auch die CBZ-Entfernung von 

Pflanzenkläranlagen wurde in zahlreichen Studien untersucht (Auvinen et al. 2017, Ávila et al. 

2017, Chen et al. 2016, Hijosa-Valsero et al. 2016). Diese Substanzen fanden allerdings nicht 

als Vertreter für Gruppen von Substanzen (Indikatoren) Verwendung. 

In jeder der sechs untersuchten Pflanzenkläranlagen wurde ganzjährig wenigstens CAF zu mehr 

als 50% (Monatsmedian) entfernt (Tab. 3). In jedem System und zu jeder Jahreszeit fand also 

eine Reduzierung der Fracht anthropogener Spurenstoffe, welche unter allen 

Redoxbedingungen leicht bioabbaubar sind, statt. Die Elimination weniger leicht bioabbaubarer 

Substanzen war je nach Systemtyp unterschiedlich effektiv: Die Anzahl eliminierter Indikatoren 

und damit oxidativ entfernbarer anthropogener Spurenstoffe sowie der Grad der Entfernung 

stiegen mit zunehmender Intensivierung der Systeme. Ziel der Intensivierung von 

Pflanzenkläranlagen ist die Erhöhung der Sauerstoffverfügbarkeit im System zur Verbesserung 

der Nährstoffentfernung (NH4-N, TOC) (Kadlec & Wallace 2009, Nivala et al. 2013b). Diese 

erhöhte Sauerstoffverfügbarkeit erwies sich folgerichtig auch als vorteilhaft für die Elimination 

von oxidativ abbaubaren anthropogenen Spurenstoffen (Indikatoren) und wurde bereits in einer 

früheren Kurzzeitstudie auf der Pilotanlage, in welcher verschiedene Systeme mit vertikalem 

Fluss verglichen wurden, beobachtet (Ávila et al. 2014). Allerdings verhinderte die erhöhte 

Sauerstoffverfügbarkeit die Elimination reduktiv entfernbarer Komponenten, wie bspw. CBZ oder 

Nitrat. Trotz der zum Teil gravierenden Unterschiede in der Reinigungsleistung kann keines der 

untersuchten Systeme allgemeingültig als das beste zur Elimination anthropogener Spurenstoffe 

angesehen werden; die Eignung hängt stark von Einsatzort und -zweck sowie den 

Voraussetzungen und Zielvorgaben ab. Beispielsweise wurde der gesteigerte Sauerstoffeintrag 

und die resultierende verbesserte Reinigungsleistung für aerob eliminierbare Verbindungen auf 

Kosten erhöhten Flächenbedarfs (VGp + VSp) oder höherer Betriebskosten und größeren 

Wartungsaufwands (R, VAp, HAp) erzielt. Andererseits werden aufgrund der erhöhten 

Sauerstoffverfügbarkeit Stoffe, die über reduktive Abbauwege eliminiert werden (z. B. NO3
-, 

CBZ), nur unzureichend bis gar nicht entfernt. Auch erzielte das klassische Design VGp zwar 

eine ähnliche Ablaufqualität wie das intensivierte System R, letzteres erfuhr jedoch eine deutlich 

höhere flächenbezogene Beladungsrate (160 L/m2d) als VGp (95 L/m2d) (Nivala et al. 2013a), 
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sodass es im gleichen Zeitintervall höhere Mengen an Abwasserinhaltsstoffen entfernte als 

VGp. Zugleich zeigte R von allen Systemen die geringsten Ablaufgehalte von Nitrat, was auf 

effektivere Denitrifikation schließen lässt. Während der Standzeiten des Abwassers in der ersten 

der beiden Kammern von R (Vgl. Abbildung A-4) können anoxische Zonen durch Oxidation von 

kohlenstoffhaltigen Verbindungen und Ammonium entstehen. Gleichzeitig sind offenbar durch 

die Anteile frischen, kohlenstoffreichen Zulaufs in dieser ersten Kammer noch ausreichend 

Kohlenstoffquellen für die Denitrifikation des nitrathaltigen, aus der zweiten Kammer 

rezirkulierten Abwassers vorhanden. 

In gemäßigten Klimazonen sind saisonale Unterschiede in den Betriebsbedingungen, z. B. der 

Wassertemperatur, sowie der Reinigungsleistung von Pflanzenkläranlagen weithin bekannt 

(Kadlec & Reddy 2001, Kadlec & Wallace 2009). Die Reinigungsleistung ist in der Regel in den 

Sommermonaten besser als in Wintermonaten, was auf erhöhte biologische Aktivität vor allem 

durch höhere Wassertemperaturen zurückgeführt wird (Hijosa-Valsero et al. 2010b, Kadlec & 

Reddy 2001, Zhang et al. 2017b). Auch in der vorliegenden Arbeit verhielt sich die 

Reinigungsleistung aller Pflanzenkläranlagen proportional zur Wassertemperatur. Maximale 

Werte wurden im Juni und Juli 2014 beobachtet und die Periode mit niedrigsten 

Wassertemperaturen stimmte mit der Periode der niedrigsten Reinigungsleistung (Februar, März 

2015) überein. Dass die Periode niedrigster Temperatur und Effizienz am Ende oder komplett 

außerhalb des meteorologischen Winters (Dezember – Februar) lag, deutet darauf hin, dass 

durch exemplarische Beprobung in meteorologischen Sommer- und Wintermonaten die 

eigentlichen Extremwerte der Performance (Maximum, Minimum) nicht erfasst worden wären. 

Hierfür sowie zur Erfassung der Robustheit (saisonbedingte Schwankungen) der 

Entfernungsprozesse war die regelmäßige Beprobung über das gesamte Jahr besser geeignet. 

Der positive Einfluss von aeroben Redoxbedingungen sowie erhöhter Temperatur auf die 

Entfernung von anthropogenen Spurenstoffen wurde bereits in systematischen 

Laboruntersuchungen (Burke et al. 2014, Burke et al. 2017) sowie Studien an 

Pflanzenkläranlagen (Li et al. 2014, Verlicchi & Zambello 2014) beobachtet. In der vorliegenden 

Arbeit zeigten interne Beprobungen von HAp, dass auch der Hintergrundgehalt an Kohlenstoff 

relevant sein kann. Zum Beispiel setzte die Elimination von DCL und ACE erst in Zonen ein, in 

denen der leicht abbaubare Kohlenstoff, repräsentiert durch CBOD5, nahezu vollständig entfernt 

war (Fig. 4). Dies indiziert einen metabolischen und spricht gegen einen kometabolischen 

Abbauweg dieser Substanzen: Unter kohlenstoffarmen Bedingungen müssen von der 

mikrobiellen Gemeinschaft zum Erhalt der Vitalfunktionen Substrate verwendet werden, die nicht 

leicht abbaubar und/oder gering konzentriert sind. Eine verbesserte Elimination von 
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anthropogenen Spurenstoffen unter aeroben, oligotrophen Bedingungen, wurde auch in Studien 

zur Entfernung während der Infiltration (Säulenversuche) berichtet (Hoppe-Jones et al. 2012, 

Rauch-Williams et al. 2010). Voraussetzung hierbei war das Vorhandensein einer bereits 

adaptierten mikrobiellen Gemeinschaft. Durch die lange Laufzeit der untersuchten Systeme 

sollten sich in jeder Anlage bzw. jeder Zone der Anlage an die jeweiligen Bedingungen 

angepasste mikrobielle Gemeinschaften etabliert haben. Dass in R trotz vergleichbarem 

Redoxstatus (des Ablaufs) und fast identischer CBOD5- sowie TOC-Entfernung wie in VGp DCL 

und ACE wesentlich effektiver entfernt wurden, überraschte zunächst. Denkbar wäre, dass in 

VGp eine Zone aerober, oligotropher Bedingungen am Ende der Fließstrecke nicht ausgeprägt 

genug war und zur effektiven Entfernung eine größere Reaktorlänge erforderlich gewesen wäre. 

In R könnten sich hingegen ausreichend große oligotrophe Zonen, speziell in der zweiten 

Kammer des Systems, ausgebildet haben: Die erste Kammer wird mit frischem Zulauf und 

rezirkuliertem Ablauf der zweiten Kammer komplett befüllt. Nach einer gewissen Standzeit wird 

etwa die Hälfte dieses (teil-) behandelten Abwassers in die zweite Kammer gepumpt, welche 

zuvor zur Hälfte ungesättigt war. Das der zweiten Kammer zufließende Wasser ist somit 

nährstoffärmer als das Abwasser in der ersten Kammer und durch den Pumpvorgang erneut mit 

Sauerstoff angereichert. Nach der Standzeit wird etwa die Hälfte des nun weiter gereinigten 

Abwassers in die erste Kammer rezirkuliert. Im in der zweiten Kammer verbleibenden Wasser 

werden gleichzeitig weiter Nährstoffe inkl. Kohlenstoff aufgebraucht, sodass dort oligotrophe, 

aerobe Bedingungen vorherrschen könnten und die verbesserte Elimination von DCL und ACE 

erklären würden. 

Zusammengefasst waren die Indikator-Daten eine gute Ergänzung zu konventionellen 

Abwasserparametern, z. B. um Prozesse sowie Bedingungen innerhalb der Systeme besser 

anzuzeigen, auch wenn nur der Ablauf beprobt wird. Bspw. ließen die hohe Entfernung von 

Kohlenstoff (TOC, CBOD5) sowie mäßige Elimination von Ammonium in H50p während der 

warmen Saison bereits vermuten, dass aerobe (Mikro-) Zonen vorhanden sein müssten, obwohl 

Messwerte von Redoxpotential und DO im Ablauf sehr gering waren. Durch die beobachtete, 

mäßige Entfernung von IBU ließ sich der Verdacht auf aerobe (Mikro-) Zonen schließlich 

erhärten. Höchstwahrscheinlich bildeten sich diese Zonen um die Wurzeln, da diese zu einem 

gewissen Maß Sauerstoff freisetzen können (Kadlec & Wallace 2009). Außerdem könnte der 

Grad der Entfernung von ACE bzw. DCL anzeigen, ob in einem System ausreichend breite 

Zonen aerober, oligotropher Bedingungen vorliegen. Wie am Beispiel von R und VGp oben 

diskutiert, zeigen klassische Abwasserparameter (DO, EH, CBOD5, TOC) dies in Ablaufproben 

nur bedingt an. 
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3.2.2. Untersuchungen zur Anlaufphase modifizierter belüfteter Anlagen 

Die aktiv belüftete Pflanzenkläranlage HAp erwies sich in Teilstudie 1 (Publikation 1, s. Kapitel 

3.2.1 und 6.1) als eines der Systeme mit der höchsten Reinigungsleistung für klassische 

Abwasserinhaltsstoffe, ebenfalls beobachtet von Nivala et al. (2013b), als auch anthropogene 

Spurenstoffe. Durch die hohe Sauerstoffverfügbarkeit war jedoch keine effektive Denitrifikation 

und somit TN-Entfernung möglich. Daher wurden von Ingenieuren des Departments Umwelt- 

und Biotechnologisches Zentrum (UBZ) zwei baugleiche Systeme mit horizontalem Fluss und 

mehreren einzeln zu- oder abschaltbaren Belüftungsleitungen konstruiert. Dadurch sollten 

Zonen aerober, anoxischer oder anaerober Bedingungen einstellbar sein. Diese Systeme 

wurden auf der Pilotanlage Langenreichenbach installiert und im September 2014 in Betrieb 

genommen (Tabelle 3-1, Kapitel 3.1.1). Ein System wurde vollständig belüftet und diente als 

Referenz (HMc). Das andere wurde zwischen 40% und 70% der Länge nicht belüftet (HM). 

Hierdurch sollte eine Zone mit Sauerstoffmangel, aber noch vorhandenem abbaubarem 

Kohlenstoff etabliert werden, sodass die Denitrifikation ermöglicht wird. 

Vergleich der Reinigungsleistung von HM, HMc, HAp im Jahresmittel 

Beim Vergleich der Ablaufqualität des bereits etablierten HAp und der neu in Betrieb 

genommenen Systeme HM und HMc ist zu beachten, dass die drei Systeme zwar die gleichen 

Abmessungen hatten, HAp jedoch eine höhere Beladung mit Abwasser (770 L/d) erhielt als HM 

und HMc (je 576 L/d). Im stabilen Zustand könnten HMc und HM aufgrund der daraus 

resultierenden höheren HRT theoretisch etwas bessere Reinigungsleistungen zeigen als HAp. 

Hinsichtlich der klassischen Abwasserparameter waren sich die Abläufe der neuen Systeme HM 

sowie HMc und des etablierten Systems HAp im Jahresmittel sehr ähnlich (September 2014 bis 

August 2015, Tabelle 3-7). Die zumindest nahe des Ablaufs vorherrschenden oxidativen 

Bedingungen (10 mg/L DO, EH > 170 mV) ermöglichten die effektive Entfernung von > 90% 

Ammonium und organischen Kohlenstoffverbindungen (TOC, CBOD5). Die Entfernung von TN 

war in HM und HMc vergleichbar (56 – 59%) und etwas höher als HAp (43%). Dies und die 

geringeren Gehalte von Nitrat im Ablauf von HM und HMc (35 – 38 mg/L vs. 51 mg/L) könnten 

durch intensiveres Wachstum der noch jungen mikrobiellen Gemeinschaften sowie Pflanzen und 

entsprechend erhöhte Assimilation von Ammonium bzw. Nitrat im Vergleich zum etablierten HAp 

bedingt sein. Dass HM und HMc jedoch eine ähnliche mittlere TN-Entfernung und 

Nitratkonzentration im Ablauf aufwiesen, deutete an, dass die zonierte Belüftung in HM keine 

Vorteile hinsichtlich der Denitrifikation im Vergleich zur kompletten Belüftung in HMc erbrachte.  
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Tabelle 3-7. Jahresmedian (September 2014 – August 2015) konventioneller Wasserqualitäts-
parameter und Indikatorkonzentrationen im gemeinsamen Zulauf und dem Ablauf 
von HM, HMc und HAp. Daneben sind Interquartilsabstände in Klammern und für 
die Anlagen auch Entfernungen kursiv dargestellt. 

 
Zulauf 

a 
HM 

b 
HMc 

c 
HAp 

d 

Zufluss (L/d)
 

- 578 (1) 
 

578 (1) 
 

770 (1) 
 

Abfluss (L/d)
 

- 561 (15) 
 

559 (33) 
 

742 (52) 
 

T (°C)
 

13,5 (7,8) 11,7 (9,4) 
 

11,9 (9,4) 
 

12,6 (8,8) 
 

pH
 

7,1 (0,2) 7,8 (0,4) 
 

7,8 (0,5) 
 

7,1 (1,2) 
 

EC (µS/cm)
 

1828 (241) 1349 (130) 
 

1369 (124) 
 

1365 (161) 
 

DO (mg/L)
 

0,8 (0,4) 10 (3) 
 

10 (3) 
 

10 (2) 
 

EH (mV)
 

-267 (38) 171 (34) 
 

184 (67) 
 

205 (73) 
 

CBOD5 (mg/L) 299 (45) 0,2 (0,7) 100% 0,2 (0,5) 100% 0,6 (1,0) 100% 

TOC (mg/L) 140 (32) 10 (2) 93% 10 (2) 93% 15 (4) 90% 

TN (mg/L) 90 (10) 38 (9) 59% 41 (12) 56% 53 (13) 43% 

NH4-N (mg/L) 77 (11) 0,03 (0,06) 100% 0,02 (0,03) 100% 0,03 (0,07) 100% 

NOx-N (mg/L) 0,04 (0) 35 (9) 
 

38 (11) 
 

51 (13) 
 

CAF (µg/L) 68 (67) 0,3 (0,2) 100% 0,2 (0,1) 100% 0,2 (0,1) 100% 

IBU (µg/L) 24 (6) 0,4 (0,0) 98% 0,4 (0,0) 98% 0,3 (0,3) 99% 

NPX (µg/L) 3 (2) 0,09 (0,12) 98% 0,06 (0,10) 98% 0,05 (0,05) 99% 

BTZ (µg/L) 14 (5) 7 (2) 53% 7 (2) 51% 2,1 (1,8) 86% 

DCL (µg/L) 6 (1) 4 (2) 32% 4 (2) 32% 1,6 (1,6) 73% 

ACE (µg/L) 19 (6) 17 (5) 11% 17 (5) 11% 5 (14) 74% 

CBZ (µg/L) 2,8 (1,1) 2,8 (1,2) 2% 2,7 (1,2) 7% 3,1 (1,4) -7% 
a
 n = 43 (T), 44 (pH, EC, DO, EH, CBOD5, TOC, TN, NH4-N, NOx-N), 45 (Indikatoren) 

b
 n = 43 (TN), 44 (T, pH, EC, DO, EH, CBOD5, TOC, NH4-N, NOx-N, CAF), 45 (IBU, NPX, BTZ, DCL, ACE, 
CBZ), 294 (Zu- und Abfluss) 

c
 n = 43 (TN), 44 (T, pH, EC, DO, EH, CBOD5, TOC, NH4-N, NOx-N, CAF), 45 (IBU, NPX, BTZ, DCL, ACE, 
CBZ), 292 (Zu- und Abfluss) 

d
 n = 40 (Indikatoren), 43 (pH, TN), 44 (T, EC, DO, EH, CBOD5, TOC, NH4-N, NOx-N), 281 (Zu- und 
Abfluss) 

CBZ wurde in keinem der belüfteten Systeme entfernt, was aufgrund der nur mäßigen 

Bioabbaubarkeit einzig unter anaeroben Bedingungen (Jekel et al. 2015, König et al. 2016) zu 

erwarten war. Dieses Ergebnis deutet im Fall von HM an, dass keine (ausreichend breite) Zone 

anaerober Bedingungen vorhanden war. Dies ist als positiv zu verzeichnen, da in HM nur 

aerobe und anoxische Bedingungen koexistieren sollten. 

Die unter aeroben Bedingungen leicht bioabbaubaren Indikatoren CAF, IBU und NPX wurden in 

allen drei Anlagen zu mehr als 98% eliminiert. Im Gegensatz dazu wurden die Indikatoren mit 

mäßiger (aerober) Bioabbaubarkeit im etablierten HAp effektiver entfernt als in den frisch in 

Betrieb genommenen Systemen HM und HMc: BTZ und DCL sowie ACE wurden in HAp im 

Jahresmittel zu 73 – 86%, in HM und HMc nur zu 11 – 51% eliminiert. Die Ablaufwerte aller drei 

Systeme legten nahe, dass die in Publikation 1 identifizierten Bedingungen zur effektiven 
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Entfernung der oxidativ abbaubaren Indikatoren (aerobes Milieu, mäßige Wassertemperaturen 

und z. T. limitierte Kohlenstoff-Verfügbarkeit; s. Kapitel 3.2.1 und 6.1) erfüllt waren. Der 

Unterschied in der Entfernungsleistung von HAp, HM und HMc lag daher wahrscheinlich in 

abweichender Zusammensetzung bzw. Effektivität der mikrobiellen Gemeinschaften begründet. 

Würde sich in zukünftigen Studien die Entfernungsleistung von HM oder HMc hinsichtlich der 

mäßig abbaubaren Indikatoren verbessern, wäre dies ein starker Hinweis darauf, dass die 

erforderliche mikrobielle Gemeinschaft nach dem ersten Jahr Laufzeit tatsächlich noch nicht 

(ausreichend) etabliert war 

Verlauf und Entwicklung der Reinigungsleistungen 

Mithilfe der monatlichen Wasserqualitätsdaten (Tabelle A-3) kann abgeschätzt werden, wie sich 

die Reinigungsleistung der Anlagen entwickelt und die mikrobiellen Gemeinschaften etabliert 

haben, die in HAp für gute Eliminationen sorgten. Die Entfernung klassischer 

Abwasserinhaltsstoffe wie NH4
+ und organischer Kohlenstoffverbindungen (TOC, CBOD5) war in 

HM und HMc sehr ähnlich und sofort nach Betriebsaufnahme effektiv (Monatsmedian > 91%, 

Abbildung 3-4). Außerdem war sie mit der Entfernung im etablierten System HAp (> 87%) 

vergleichbar und genügte den Anforderungen an behandeltes Abwasser nach Anhang 1 der 

Abwasserverordnung (AbwV 1997). Die Elimination leicht bioabbaubarer Spurenstoffe (CAF, 

IBU, NPX) war ebenfalls direkt nach Inbetriebnahme von HM und HMc effektiv (>93%) und mit 

HAp vergleichbar. Im Gegensatz dazu wurden BTZ, DCL und ACE in HM und HMc zu Beginn 

der Studie schlechter eliminiert als in HAp (Abbildung 3-5): Zwischen September und Dezember 

2014 entfernten HM und HMc 51 – 67% BTZ, 24 – 37% DCL und < 10% ACE, während in HAp 

im gleichen Zeitraum > 85% BTZ, > 76% DCL und > 78% ACE eliminiert wurden. Erst während 

der letzten zwei Monate der Studie (Juli, August 2015) glichen sich die Entfernungsleistungen 

von HM und HMc bzgl. der mäßig bioabbaubaren Indikatoren der Performance von HAp an. 

Dass die Elimination von Indikatoren geringerer Bioabbaubarkeit in HM und HMc anfangs 

geringer war als in HAp, obwohl im Ablauf aller drei Systeme die kritischen Parameter 

Kohlenstoff- und Sauerstoffgehalt sowie Temperatur vergleichbar waren (Tabelle A-3), könnte 

auf (das Zusammenspiel von) mehrere Ursachen zurückzuführen sein: Einen Mangel geeigneter 

mikrobieller Gemeinschaften zum Abbau sowie ausreichend breiter Zonen geeigneter 

Bedingungen für diese Gemeinschaften. Direkt nach Inbetriebnahme von HM und HMc dürfte 

nur eine vergleichsweise geringe Anzahl Mikroorganismen, eingetragen durch das zufließende 

Abwasser, angesiedelt gewesen sein. Höchstwahrscheinlich war zunächst auch im gesamten 

System eine einheitlich mikrobielle Gemeinschaft vorhanden. Mit fortschreitender Laufzeit der 

Anlagen nimmt die Biomasse zu, wodurch sich die Umsatzraten für kohlenstoffhaltige 
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Verbindungen erhöhen. Durch diesen steigenden Umsatz kann innerhalb des Systems immer 

näher in Richtung des Zulaufs Kohlenstoffmangel auftreten, sodass mehr bzw. früher organische 

Spurenstoffe als Substrate für die Mikroorganismen dienen können. Die Zone aerober, 

oligotropher Bedingungen, in denen Spurenstoffe wie DCL oder ACE als Kohlenstoffquelle 

verwendet werden müssen, würde sich verbreitern. Entsprechend wird der Anteil von 

Mikroorganismen, welche diese Bedingungen tolerieren und die Umsatzraten für Substanzen 

mäßiger aerober Bioabbaubarkeit erhöht. Die mikrobielle Gemeinschaft differenziert sich für jede 

Zone unterschiedlicher Bedingungen im System verschieden aus.  

 

Abbildung 3-4. Monatliche frachtbasierte Entfernung (%, Median) der leicht bioabbaubaren 
Spurenstoffe Coffein (CAF), Ibuprofen (IBU) und Naproxen (NPX) sowie von 
Ammoniumstickstoff (NH4-N) , Gesamtkohlenstoffgehalt (TOC) und des 
biochemischen Sauerstoffbedarfs (CBOD5) in den neu in Betrieb genommenen 
Systemen HM und HMc sowie im etablierten System HAp zwischen 
September 2014 und August 2015. Für HAp liegen im Juli 2015 keine 
Indikatordaten vor. 
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Abbildung 3-5. Monatliche frachtbasierte Entfernung (%, Median) der moderat bioabbaubaren 
Spurenstoffe Benzotriazol (BTZ), Diclofenac (DCL) und Acesulfam (ACE) 
sowie des Gesamtstickstoffgehalts (TN) in den neu in Betrieb genommenen 
Systemen HM und HMc sowie im etablierten System HAp zwischen 
September 2014 und August 2015. Für HAp liegen im Juli 2015 keine 
Indikatordaten vor. 

Weitere mögliche Gründe für die anfänglich schlechtere Performance von HM und HMc bzgl. der 

Indikatoren mäßiger Bioabbaubarkeit könnten sein 

 eine langsame Etablierung der zum Abbau befähigten mikrobiellen Gemeinschaft durch 

eine geringe initiale Zelldichte im System und im zufließenden Abwasser sowie 

 die Inbetriebnahme von HM und HMc im Herbst, wodurch die zum Bioabbau der 

Substanzen vorteilhafteren Umgebungsbedingungen bereits nach 2 – 3 Monaten von für 

das mikrobielle Wachstum und die Aktivität eher suboptimalen Bedingungen der 

Winterperiode abgelöst wurden. 

Die Untersuchung, ob oder welche dieser möglichen Ursachen zutrafen, wurden nicht 

durchgeführt. Zur Aufklärung der Ursache für die Verzögerung der Anlaufphase wäre ein hoher 

experimenteller Aufwand nötig gewesen. Diese Aufklärung lag nicht im Fokus der Studie lag, 

sodass dieser Aufwand nicht gerechtfertigt war. 

Die Reinigungsleistung der neu in Betrieb genommenen Systeme HM und HMc für die aerob 

leicht bioabbaubaren Abwasserinhaltsstoffe, repräsentiert durch bspw. TOC, Ammonium, CAF 

und IBU, war bereits nach 1 – 2 Monaten mit der Performance des etablierten Systems HAp 
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vergleichbar. Für diese Substanzen scheinen in der Literatur verwendete Einlaufzeiten zur 

Akklimatisierung neuer Systeme (Pilot-Maßstab) von ein bis zwei, teils bis zu sechs Monaten (A 

et al. 2013, Auvinen et al. 2017, Lv et al. 2016, Zhang et al. 2011, Zhang et al. 2017b) zum 

Erreichen der maximalen Performance demnach ausreichend. Genaue Daten zur Entwicklung 

der Entfernung anthropogener Spurenstoffe während dieser Anlaufzeiten liegen jedoch keine 

Daten vor, ein direkter Vergleich ist daher nicht möglich. Die Entfernung von Substanzen, für 

deren Bioabbau spezielle Mikroorganismen und/oder Bedingungen benötigt werden, wie z. B. 

DCL und ACE, wäre nach dieser Zeit jedoch wahrscheinlich noch nicht optimal. In HM und HMc 

waren zum Angleichen der Reinigungsleistung für diese Substanzen an die Performance von 

HAp 11 – 12 Monate nötig. Es ist denkbar, dass sich diese Einlaufzeit hätte verkürzen lassen, 

indem HM und HMc zu Beginn der warmen Jahreszeit in Betrieb genommen worden wären. Auf 

diese Weise hätten von Beginn an und für eine längere Zeit die in dieser Saison 

vorherrschenden, vorteilhafteren Bedingungen vorgeherrscht und das mikrobielle Wachstum 

wäre vermutlich angeregt worden. Die vergleichbare Reinigungsleistung von HM, HMc und HAp 

bzgl. der Indikatoren am Ende der Studie deutet an, dass die geringere Beladung von HM und 

HMc sowie die nur zonierte Belüftung von HM keine Vorteile für die Elimination anthropogener 

Spurenstoffe bringt. Allerdings hätte HM den Vorteil geringerer Energiekosten gegenüber HMc 

und HAp, da es nur zum Teil belüftet wird. 

Stickstoffelimination in HM 

In der TN-Elimination wurden mehrere Unterschiede zwischen HM und HMc sowie HAp 

beobachtet (Abbildung 3-5, Tabelle A-3). Am auffälligsten war, dass zu Beginn der 

Untersuchungen die TN-Entfernung im komplett belüfteten HMc effizienter war als im zoniert 

belüfteten HM (64% vs. 43% Entfernung, Monatsmedian September 2014). Bis Dezember 2014 

stieg die TN-Entfernung in beiden Anlagen auf 63 – 67% und ab Dezember 2014 wies das 

zoniert belüftete HM immer leicht höhere TN-Eliminationseffizienz auf als HMc. Es wurden nur 

geringfügige Änderungen der Eliminationseffizienz nach Dezember 2014 festgestellt. Im 

Gegensatz dazu wies HAp merkliche Saisonalität in der TN-Entfernung auf: Zwischen November 

2014 und April 2015 wurden 32 – 51% TN eliminiert, im September 2014 sowie Juli und August 

2015 hingegen 56 – 62%. 

Weniger effiziente Denitrifikation in Pflanzenkläranlagen während der kalten Saison ist bekannt 

(Kadlec & Wallace 2009) und wird auf geringere mikrobiologische Aktivität (Assimilation, 

Denitrifikation) zurückgeführt. Außerdem kann die Assimilation von Nitrat durch Pflanzen 

(Kadlec & Wallace 2009) nur während der Wachstumsphase zur Reduzierung der Nitratfracht 

beitragen. Entsprechend war es überraschend, dass TN in HM und HMc während der gesamten 
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Studie mit nahezu gleichbleibender Effektivität entfernt wurde. Saisonalität wurde nicht 

beobachtet. 

Eine mögliche Erklärung wäre, dass in HM und HMc während der ersten Monate des Betriebs 

vergleichsweise hohes Wachstum der Mikroorgansimen auftrat (Neubesiedlung) und dadurch 

viel Nitrat aufgenommen wurde. Die Assimilation von Nitrat, klassischerweise autotrophen 

Bakterien zugeordnet, wurde in den letzten Jahren zunehmend auch bei heterotrophen Arten 

nachgewiesen (Moir 2011). Wäre erhöhte Nitratassimilation die Ursache für das Ausbleiben 

eines saisonalen Trends in der TN-Entfernung von HM und HMc, sollte dies in nachfolgenden 

Jahren jedoch nicht mehr auftreten. Nach einem Jahr Betrieb wurden in HM und HMc 

vergleichbare Reinigungsleistungen wie im etablierten System HAp beobachtet; dies lässt 

vermuten, dass die mikrobielle Gemeinschaft nach dieser Zeit etabliert war und eine stabile 

Biomasse vorlag. 

Wie oben erwähnt, wurde während des beobachteten Zeitraumes die TN-Entfernung 

(Denitrifikation) in einer belüfteten Pflanzenkläranlage durch Zwischenschalten einer Zone ohne 

Belüftung (HM) nicht erhöht. Möglicherweise war in der unbelüfteten Zone von HM immer noch 

etwas Restsauerstoff vorhanden bzw. der Sauerstoffmangel-Bereich war zu klein. Es wäre auch 

denkbar, dass in der ersten belüfteten Zone bereits so viel TOC entfernt wurde, dass die 

Denitrifikation aufgrund mangelnder Kohlenstoffquellen nicht stattfinden konnte. Um effektivere 

Denitrifikation zu erzielen, könnte die unbelüftete Zone (40 – 70% der Systemlänge) weiter nach 

vorn gelegt und/oder verbreitert werden. Vor der gewünschten anoxischen Zone würde so 

(absolut) weniger Sauerstoff eingeführt und wäre räumlich gesehen eher aufgebraucht. 

Alternativ könnte die Beladung von HM erhöht werden. Dies würde die Menge zu oxidierender 

Substanzen und damit die Sauerstoffzehrung in der ersten aeroben Zone erhöhen. In der 

unbelüfteten Zone könnten so eher anoxische Bedingungen erreicht werden und es stünde noch 

ausreichend TOC zur Denitrifikation zur Verfügung. Der Einfluss dieser Änderungen auf DO und 

Redoxpotential sowie die Elimination klassischer Abwasserinhaltsstoffe und Spurenstoffe könnte 

in zukünftigen Untersuchungen zunächst über Beprobungen des Ablaufs erfolgen und, sollte 

eine Verbesserung der TN-Entfernung eintreten, um interne Probenahmen ergänzt werden. Da 

in der vorliegenden Arbeit die Anlaufphase der neuen Anlagen bzgl. der Elimination der 

Indikatoren im Fokus stand, wurden mögliche Ursachen für das Ausbleiben verbesserter TN-

Elimination und entsprechende Gegenmaßnahmen nicht weiter verfolgt 
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3.2.3. Resilienz von etablierten belüfteten Anlagen 

Die belüfteten Systeme HAp und VAp zeigten in Teilstudie 1 eine hohe, gegenüber saisonal 

veränderlichen Umweltbedingungen robuste Entfernungsleistung für (aerob bioabbaubare) 

Abwasserinhaltsstoffe. Inwieweit Systeme dieses Typs kurzfristige Änderungen der 

Bedingungen, speziell den Ausfall der Belüftung, abfedern können und wie schnell der 

Normalbetrieb bzgl. der Elimination klassischer Verunreinigungen wiederhergestellt wird 

(Resilienz), wurde von Boog et al. (2018) in den unbepflanzten Anlagen HA und VA untersucht. 

Die Teilstudie von Sommer 2015 wurde dabei durch Analysen der Indikatorsubstanzen begleitet. 

Die Ergebnisse werden im Folgenden diskutiert. 

Vergleich der Performance von bepflanzten und unbepflanzten Anlagen 

Vorangegangene Untersuchungen zeigten, dass im Jahresdurchschnitt bepflanzte (HAP, VAp) 

und unbepflanzte (HA, VA) Anlagen bzgl. der Entfernung von Kohlenstoff und Stickstoff 

vergleichbare Leistungen erbrachten (Boog et al. 2014, Nivala et al. 2013b). 

In Ablaufproben von HA und HAp (23. und 30.6.2015) wurden außerdem übereinstimmende 

Konzentrationen der (aerob) leicht bioabbaubaren Spurenstoffe (CAF, IBU, NPX) sowie des 

persistenten CBZ festgestellt (Tabelle A-4). Für BTZ, DCL und ACE traten deutliche 

Unterschiede auf: Die Konzentration von BTZ war im Ablauf von HA mehr als zehnmal höher als 

im Ablauf von HAp (8,5 – 14 µg/L vs. 0,56 – 0,92 µg/L), die Konzentration von DCL unterschied 

sich um einen Faktor von 3 – 4 (3,7 – 4,5 µg/L vs. 1,0 – 1,4 µg/L). ACE wurde in HA erst ab dem 

21.7.2015 entfernt (Tabelle A-4), während bei HAp nahezu quantitative Eliminierung bereits am 

9.6.2015 auftrat. 

Die auf der Pilotanlage routinemäßig durchgeführten Analysen von Zu- und Ablauf jedes 

Systems zeigten, dass die für die Spurenstoffentfernung wichtigen Parameter Temperatur, 

Redoxmilieu und Hintergrundkohlenstoffgehalt (CBOD5) im Ablauf von HA und HAp sehr ähnlich 

waren. Aufgrund der bei identischen Abmessungen geringeren Beladung von HA (576 L/d) im 

Vergleich zu HAp (770 L/d) und der resultierenden größeren hydraulischen Verweilzeit (HRT) 

wurde außerdem eine effektivere Entfernung der Indikatoren in HA erwartet. Dass die mäßig 

aerob bioabbaubaren Indikatoren stattdessen in HAp effektiver entfernt wurden, könnte mit dem 

Vorhandensein von Pflanzen auf HAp zusammenhängen. Bereits frühere Studien berichten eine 

bessere Entfernung von anthropogenen Spurenstoffen in Pflanzenkläranlagen verglichen mit 

unbepflanzten Äquivalenten (Hijosa-Valsero et al. 2010b, Zhang et al. 2012a). Zurückgeführt 

wird dies auf unterschiedliche mikrobielle Gemeinschaften. Zhang et al. (2010) zeigten bspw., 

dass die mikrobielle Gemeinschaft bei Anwesenheit von Pflanzen im System diverser und die 
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Zellzahl der Mikroorganismen größer ist als in unbepflanzten Systemen. Die Anwesenheit von 

mehr und gegebenenfalls auch aktiveren Spurenstoff-abbauenden Mikroorganismen im 

Wurzelbereich ist daher eine mögliche Ursache für die bessere Performance von HAp im 

Vergleich zu HA. 

VA und VAp erfuhren die gleiche Beladung (576 L/d), wurden in der vorliegenden Arbeit aber 

nicht parallel auf Indikatorentfernung untersucht. Allerdings sind ähnliche Unterschiede wie 

zwischen HA und HAp zu erwarten: Die mikrobielle Gemeinschaft dürfte sich aufgrund der An- 

bzw. Abwesenheit von Bepflanzung unterschieden haben. Außerdem wurden in der 

Routineanalytik stets etwas geringere DO-Gehalte im Ablauf von VA als im Ablauf von VAp 

festgestellt. Beides kann eine geringere Indikatorentfernung im unbepflanzten VA zur Folge 

haben. Vorhandene Daten unterschiedlicher Zeiträume scheinen dies zu bestätigen: Im Juni 

2015 wurde ACE in VA nicht entfernt (Tabelle A-4), VAp zeigte im Juni 2014 bereits > 80% 

Entfernung. Die Ablauftemperaturen waren 2014 und 2015 sehr ähnlich (Routinedaten) und wie 

oben beschrieben wiesen VA und VAp in der Regel eine ähnliche Reinigungsleistung bzgl. 

Kohlenstoff und Stickstoff auf. 

Reinigungsleistung im störungsfreien Betrieb 

Für fünf bzw. sechs Wochen vor dem eigentlichen Test der Resilienz (Simulation Ausfall der 

Pumpen für Belüftung) wurden Zu- und Ablauf von VA bzw. HA untersucht, um die 

Basisperformance der Systeme zu beurteilen. Der Zustand vor der Havariesimulation war 

folgender: Die Entfernung von gelöstem organischem Kohlenstoff (DOC, engl. dissolved organic 

carbon) sowie Ammonium betrug in beiden Systemen effektiv mehr als 89%. Die Elimination von 

gelösten stickstoffhaltigen Verbindungen (DN, engl. dissolved nitrogen) war in VA etwas besser 

(52%) als in HA (42%) (Boog et al. 2018). Letzteres wurde auch bei VAp und HAp beobachtet 

(Publikation 1, s. Kapitel 3.2.1 und 6.1). Dieser Unterschied zwischen Anlagen mit vertikalem 

und horizontalem Fluss liegt wahrscheinlich in einer besseren Denitrifikation aufgrund 

intensiverer Durchmischung von (teil-) behandeltem und frischem Abwasser in vertikal 

durchströmten, aktiv belüfteten Systemen begründet. 

Die mittleren detektierten Konzentrationen der Indikatoren in HA und VA vor dem simulierten 

Belüftungsausfall sind in Tabelle 3-8 dargestellt (Einzelwerte: Tabelle A-4). Abgesehen von CAF 

sind die Zulaufkonzentrationen der Indikatoren während der verschiedenen 

Beobachtungszeiträume von HA und VA vergleichbar. Die mittlere Zulaufkonzentration von CAF 

war im Zeitraum der Beprobung von VA (9.6. – 14.7.2015) höher und weniger variabel (85 ± 

16 µg/L) als im Beobachtungszeitraum von HA (23.6. – 28.7.2015; 64 ± 33 µg/L). Im Ablauf von 
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HA und VA waren die mittleren Indikatorgehalte ebenfalls vergleichbar. Da HA und VA die 

gleiche Beladung erfuhren, zeigt dies eine vergleichbare Eliminationseffizienz bzgl. der 

Indikatoren an. Eine ähnliche Performance aktiv belüfteter Systeme mit vertikalem bzw. 

horizontalem Fluss wurde ebenfalls bei VAp und HAp beobachtet (Publikation 1, s. Kapitel 3.2.1 

und 6.1). 

Tabelle 3-8. Mittelwert und Standardabweichung der Indikatorkonzentrationen (µg/L) in Zulauf 
(zu) und Ablauf (ab) der Anlagen VA und HA im störungsfreien Betrieb, 
Beobachtungszeitraum 09.06. – 14.07.2015 (VA) bzw. 23.06. – 28.07.2015 (HA). 
Einzelwerte siehe Tabelle A-4. 

 
CAF IBU NPX BTZ DCL ACE CBZ 

VAzu 85 ± 16 25 ± 5 3,5 ± 1,0 14 ± 3 5,7 ± 0,4 21 ± 2 2,2 ± 0,4 

VAab 1,2 ± 0,5 1,3 ± 0,4 0,35 ± 0,12 4,4 ± 0,6 3,0 ± 0,4 10 ± 8 2,5 ± 0,5 

HAzu 64 ± 33 23 ± 5 3,5 ± 1,1 13 ± 3 5,2 ± 0,8 19 ± 3 2,1 ± 0,3 

HAab < LOQ < LOQ < LOQ 7,9 ± 2,2 3,9 ± 0,9 10 ± 9 2,0 ± 0,4 

n = 4 (VAab), 5 (VAzu), 6 (HAab, HAzu) 
LOQ für CAF: 0,49 µg/L; LOQ für IBU: 1,28 µg/L; LOQ für NPX: 0,09 µg/L 

Überraschenderweise wurden etwas höhere BTZ-Gehalte im Ablauf von HA (7,9 µg/L) als im 

Ablauf von VA (4,4 µg/L) beobachtet. Beide Systeme wiesen während der verschiedenen 

Beobachtungszeiträume etwa ähnliche BTZ-Zulaufkonzentrationen sowie Wassertemperatur, 

DO und EH im Ablauf auf. Dies legt nahe, dass in HA und VA eigentlich ähnliche, dem Abbau 

von BTZ zuträgliche, Bedingungen vorlagen. Bei Betrachtung der Einzelwerte (Vgl. Abbildung 

3-6) fiel auf, dass die BTZ-Konzentration im Ablauf von VA über den gesamten 

Beobachtungszeitraum konstant war, während sie im Ablauf von HA von 14 µg/L nach Beginn 

der Untersuchung (23.06.2015) auf 4,3 µg/L (28.07.2015) sank. Dies könnte dadurch verursacht 

worden sein, dass sich die Abbaufähigkeit der mikrobiellen Gemeinschaft für BTZ in HA im Juni 

und Juli 2015 noch nicht ausreichend von den Bedingungen der kalten Saison erholt hatte, 

sondern in der Re-Etablierungsphase war. Für die Hypothese, dass die mikrobielle(n) 

Gemeinschaft(en) sich in HA etwas langsamer erholten spricht auch, dass in HA erst ab Mitte 

Juli ACE-Abbau beobachtet wurde, in VA jedoch bereits ab Ende Juni. Um dies abschließend 

beurteilen zu können, müssten komplette Jahresgänge aufgenommen werden, was jedoch den 

Fokus dieser Teilstudie überstieg.  

Reaktion auf simulierte Havarie - Belüftungsausfall 

Die Verläufe der Indikatorkonzentrationen nach Abschaltung der Belüftung waren im Ablauf von 

HA und VA vergleichbar: Nach einem Tag ohne aktive Belüftung begannen die 

Ablaufkonzentrationen der Indikatoren, außer CBZ, merklich anzusteigen und erreichten nach 

etwa drei bis vier Tagen ohne externe Sauerstoffzufuhr ihren Maximalwert (Abbildung 3-6). Das 
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in allen Redoxmilieus leicht abbaubare CAF war dabei der einzige Indikator, bei dem dieser 

Maximalwert merklich unter der Zulaufkonzentration lag. Etwa drei bis vier Tage nach 

Wiedereinschalten der Belüftung war die ursprüngliche Ablaufqualität von HA und VA bzgl. der 

Indikatoren wiederhergestellt. Bei CBZ waren über den gesamten Zeitraum keine deutlichen 

Änderungen in der Ablaufkonzentration zu beobachten. Dies war zu erwarten, da diese 

Substanz nur unter anaeroben Bedingungen (mäßig) abbaubar ist (Jekel et al. 2015, König et al. 

2016), aber normalerweise aeroben Bedingungen vorherrschen, sodass wahrscheinlich keine 

zum Abbau befähigte mikrobielle Gemeinschaft vorhanden war. 

 

Abbildung 3-6. Konzentrationen der leicht bioabbaubaren Indikatoren Coffein (CAF), Ibuprofen 
(IBU), Naproxen (NPX) und der mäßig bioabbaubaren Indikatoren Benzotriazol 
(BTZ), Diclofenac (DCL) und Acesulfam (ACE) im Ablauf der Systeme HA und 
VA vor (Basislinie, bis Tag 0) und nach Abschalten der Belüftung (Tag 0 bis 6) 
sowie nach Wiedereinschalten der Belüftung (Erholung, ab Tag 6). 
Datenpunkte im Intervall „Basislinie“ wurden jeweils 35 Tage vor Abschalten 
der Belüftung bis zum Abschalten wöchentlich ermittelt; sie entsprechen damit 
nicht der Skalierung der Punkte ab dem Abschalten der Belüftung (Tag 0). 
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Die Ablaufkonzentrationen von DCL variierten während der Phase ohne Luftzufuhr stark, im 

Mittel ist jedoch nur ein leichter Anstieg der Konzentration von DCL im Ablauf von HA und VA zu 

erkennen (Abbildung 3-6). Dies muss jedoch nicht bedeuten, dass die Elimination nahezu stabil 

geblieben ist: Die Entfernungsleistung von HA und VA für DCL (Tabelle 3-8) sowie die DCL-

Zulaufkonzentrationen (< 6,5 µg/L, Tabelle A-4) waren bereits in der Periode vor der Simulation 

des Belüftungsausfalls niedrig, sodass eine weitere Verschlechterung der Eliminationsleistung 

kaum sichtbare Veränderungen der Ablaufkonzentrationen verursacht hätte. Besser geeignet als 

die Ablaufkonzentration wäre in diesem Fall die Entfernungsleistung (in %) gewesen, um 

Änderungen in der Performance zu verfolgen. Hierzu notwendige, der Verweilzeit 

entsprechende Zulaufproben standen nicht zur Verfügung. Für die vorliegende Teilstudie war 

der zu dieser Beprobung nötige technische Aufwand nicht gerechtfertigt. 

Obwohl die generellen Verläufe der Indikatorkonzentrationen im Ablauf bei HA und VA 

vergleichbar waren, traten zum Teil Unterschiede in den genauen Zahlenwerten auf. Bspw. 

waren die Ablaufkonzentrationen von CAF in VA deutlich höher als in HA und im Ablauf von HA 

wurde mehr BTZ detektiert als im Ablauf von HA (Abbildung 3-6). Dies ist gut nachvollziehbar, 

da HA bereits vor Abschaltung der Belüftung weniger effektiv in der BTZ-Entfernung war als VA 

und höhere BTZ-Gehalte im Ablauf aufwies. Die höheren Ablaufkonzentrationen von CAF 

während des Beobachtungszeitraums von VA lassen sich durch höhere Zulaufkonzentrationen 

in dieser Zeit erklären (Abbildung A-10). 

Die Trends der Indikatorkonzentrationen im Ablauf deuten an, dass das Abschalten der 

Belüftung schnell zur Limitierung oxidativer Entfernungsprozesse führte, was durch einen 

Mangel an verfügbarem Sauerstoff im System verursacht sein könnte. Dies bestätigen die von 

Boog et al. (2018) veröffentlichten Ergebnisse: Redoxpotential und Sauerstoffgehalt im Ablauf 

der Systeme sanken innerhalb des ersten Tages nach Belüftungsstopp, sodass sich in HA und 

VA anoxische und mit fortschreitendem Ausbleiben der Belüftung anaerobe Zonen ausbildeten. 

Gleichzeitig trat eine Erhöhung der Konzentration von DOC, DN und NH4-N auf. Durch 

Wiederanstellen der Belüftung stellte sich innerhalb von drei bis vier Tagen für alle untersuchten 

Parameter der ursprüngliche Zustand wieder her. Die üblichen Reinigungsleistungen der 

Systeme wurden wieder erreicht. 

Die Resilienz von Anlagen zur Abwasserbehandlung wurde bisher nur in geringem Umfang 

untersucht (Juan-García et al. 2017). Untersuchungen zur Resilienz belüfteter 

Pflanzenkläranlagen bzw. Bodenfilter wurden äußerst selten und dann auch nur bzgl. 

klassischer Abwasserinhaltsstoffe durchgeführt (Boog et al. 2018, Murphy et al. 2016). 

Ergebnisse bzgl. der Resilienz der Entfernung anthropogener Spurenstoffe fehlten bisher. Für 
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die Indikatoren konnten, im Gegensatz zu den Wasserqualitätsparametern (Boog et al. 2018), 

keine klaren Unterschiede in der Reaktion von HA und VA auf Ab- und Anstellen der Belüftung 

festgestellt werden. Allerdings wurden weniger Proben auf die Indikatoren als auf die anderen 

Parameter analysiert, sodass ein solcher Unterschied nicht auszuschließen ist und aufgrund der 

schnellen Veränderungen der Redoxbedingungen sogar zu erwarten wäre. Insgesamt zeigte die 

Resilienzstudie, dass bei aktiv belüfteten Pflanzenkläranlagen ein Ausfall der Luftzufuhr (im 

Sommer) für wenige Stunden keinen merklichen Einfluss auf die Ablaufqualität hätte. Allerdings 

verringert sich die Reinigungsleistung nach einem Tag merklich und die Ablaufqualität nimmt ab. 

Mit jedem weiteren Tag ohne externe Luftzufuhr wird dieser Effekt zunehmend verstärkt. 

Andererseits stellt sich innerhalb weniger Tage nach Wiederherstellung der Belüftung die 

ursprüngliche Leistung der Systeme ein, selbst nach fast einer Woche ohne Luftzufuhr. Dies gilt 

sowohl für die üblichen Abwasserparameter (Boog et al. 2018) als auch die untersuchten 

anthropogenen Spurenstoffe (Indikatoren).  

Die etablierte mikrobielle Gemeinschaft scheint kurzfristige Schwankungen der 

Umgebungsbedingungen zu tolerieren. Dies lässt vermuten, dass sich die Zusammensetzung 

sowie die (theoretische) Funktionalität während weniger Tage ohne externe Sauerstoffzufuhr 

nicht stark verändern. Bei längerem Betrieb ohne Belüftung wäre denkbar, dass sich die 

mikrobielle Gemeinschaft an die neuen Bedingungen anpasst und dadurch die 

Zusammensetzung verändert. Nach Wiederanstellen der Belüftung wäre dann eine längere Zeit 

bis zur Wiederherstellung der ursprünglichen Gemeinschaft und deren Funktionalität 

(Reinigungsleistung) nötig. Belüftete Pflanzenkläranlagen und Bodenfilter erfordern 

entsprechend einen höheren Aufwand, bspw. engmaschigere Überprüfung des korrekten 

Betriebs, als unbelüftete Systeme wie H50p oder VGp. Dafür weisen sie aber auch eine deutlich 

bessere Reinigungsleistung auf. 

3.3. Fazit 

Mit Ausnahme des klassisch designten, horizontal durchströmten und bepflanzten Bodenfilters 

H50p hielten alle untersuchten Kleinkläranlagen die nach AbwV (1997) Anhang 1 für Anlagen 

der Größenklasse 1 definierte, maximale Ablaufkonzentration von 40 mg/L CBOD5 (BSB5) ein. In 

Systemen mit erhöhter Sauerstoffverfügbarkeit (Intensivierung) konnte eine verbesserte und 

über den Jahresverlauf stabilere Elimination von aerob bioabbaubaren Substanzen beobachtet 

werden. Dies betraf klassische Abwasserinhaltsstoffe wie Ammonium oder abbaubare 

Kohlenstoffverbindungen (repräsentiert durch CBOD5), aber auch oxidativ entfernbare 

anthropogene Spurenstoffe, wie IBU, NPX, BTZ, DCL und, überraschenderweise, auch ACE. 

Aufgrund ähnlicher Reinigungsleistung wurden drei Gruppen von Systemen definiert: Das 
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System passiven Designs, H50p, wies die niedrigste Entfernungsleistung auf. Das ungesättigte 

System VGp sowie R, als System mit alternierender Beschickung zweier Kammern, zeigten eine 

deutlich bessere Reinigungsleistung als H50p. Die belüfteten Anlagen HAp und VAp sowie das 

zweistufige System VGp + VSp wiesen die besten Reinigungsleistungen auf. Diese Gruppierung 

trat auch bei statistischer Auswertung der Daten mittels Hauptkomponentenanalyse auf (Nivala 

et al. 2018a). Welches System das geeignetste darstellt, bestimmen jedoch die 

Voraussetzungen und Zielvorgaben der jeweiligen Fragestellung, wie z. B. der verfügbare Platz, 

die Art und Zusammensetzung des zu behandelnden Abwassers, die (Mindest-) Anforderungen 

an die Qualität des Ablaufs oder die akzeptable Kostenspanne für Bau, Betrieb und Wartung. 

Belüftete Systeme boten eine effektive, selbst in gemäßigtem Klima über das Jahr robuste, 

Reinigungsleistung bei geringer Grundfläche (HAp, VAp). Die bessere Performance dieser 

komplexen Systeme im Vergleich zu klassischen (passiven) Systemen wurde auch von anderen 

Autoren für herkömmliche Abwasserinhaltsstoffe (Kadlec & Wallace 2009, Liu et al. 2016) 

berichtet. Zhang et al. (2017a) beobachteten ebenfalls bessere IBU-Entfernung in belüfteten 

Anlagen. Jedoch sind diese guten Reinigungsleistungen mit höheren Bau- und Betriebskosten 

verbunden und erfordern aufwendigere Wartung als klassische Anlagen wie H50p. 

Störungen des Anlagenbetriebs durch einen (simulierten) Ausfall der Belüftung wirkten sich 

bereits nach einem Tag negativ auf die Reinigungsleistung belüfteter Bodenfilter (HA, VA) aus. 

Nach mehreren Tagen ohne Belüftung war die Ablaufqualität vergleichbar mit der von 

klassischen, passiven Systemen. Dies verdeutlicht erneut die Vorteile aerober Bedingungen für 

den effektiven Abbau vieler Abwasserinhaltsstoffe. 

Die Versuche zum simulierten Ausfall der Belüftung zeigten, dass auch nach mehrtägigem 

Defekt der Belüftung die ursprüngliche Aktivität der Mikroorganismen innerhalb weniger Tage 

wiederhergestellt wurde. Außerdem konnte die Eliminationseffizienz der belüfteten Systeme für 

einige Stunden ohne aktive Belüftung aufrechterhalten werden. Innerhalb der Systeme lag 

offenbar ein Sauerstoffüberschuss vor, sodass die oxidativen Prozesse auch nach Abschalten 

der Luftzufuhr einige Zeit stattfinden konnten. Dies deutet an, dass eine intermittierende anstelle 

einer ständigen Belüftung zum Erreichen der hohen Reinigungsleistung der Systeme ausreichen 

könnte. Intermittierende Belüftung wurde bspw. von Liu et al. (2016) zur Verringerung der 

Betriebskosten sowie gegebenenfalls Verbesserung der TN-Elimination vorgeschlagen. 

Trotzdem sollten Defekte an belüfteten Systemen zeitnah behoben werden, um die etablierten 

mikrobiellen Gemeinschaften weniger Stress auszusetzen und eine gleichbleibend hohe 

Performance zu gewährleisten. 
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Mittels neu in Betrieb genommener belüfteter Systeme (HM, HMc) wurde untersucht, wie schnell 

sich in belüfteten Anlagen eine mikrobielle Gemeinschaft etabliert, welche hohe 

Reinigungsleistungen erzielt. Eine Einlaufphase von nur ein bis zwei Monaten war erforderlich, 

bis die Ablaufqualität mit der eines etablierten Systems (HAp) vergleichbar war. Für nur mäßig 

bioabbaubare Substanzen war eine deutlich längere Einlaufzeit erforderlich. Bspw. waren für 

DCL und ACE 11 – 12 Monate nötig. Diese lange Anlaufphase deutet darauf hin, dass sich für 

den Abbau einiger Substanzen zunächst spezielle Mikroorganismen und Bedingungen (in einer 

ausreichend breiten Zone des Systems) etablieren müssen. Kürzere Anlaufzeiten könnten 

möglicherweise erreicht werden, wenn neue belüftete Systeme zu Beginn warmer Jahreszeiten 

in Betrieb genommen würden. 

Generell scheinen belüftete Systeme robust, resilient und effizient in der Schmutz- sowie 

Spurenstoffelimination. Die Übertragbarkeit der Erkenntnisse von Systemen im Pilotmaßstab auf 

Anlagen im Originalmaßstab (nach Li et al. (2014): Grundfläche über 100 m2) muss noch geprüft 

werden. Ebenso sollte eine Einschätzung der Elimination von Substanzgruppen, die nicht durch 

die gewählten Indikatoren vertreten werden sowie der prioritären Substanzen erfolgen. 

Zukünftige Studien könnten zum Beispiel auch Indikatoren für sorptive Prozesse oder Aufnahme 

durch Pflanzen inkludieren, um die Bedeutung und den Beitrag dieser Entfernungsprozesse zu 

beurteilen. 

Da ACE sich als unter bestimmten Bedingungen bioabbaubar erwies, sollte das Indikatorset für 

(aeroben) Bioabbau außerdem um einen unter allen Redoxbedingungen persistenten 

anthropogenen Spurenstoff ergänzt werden. Ein möglicher Kandidat wäre Oxypurinol, der aktive 

Hauptmetabolit des Urikostatikums Allopurinol (Castronovo et al. 2017, Funke et al. 2015). 

Diese polare Substanz wurde im µg/L-Bereich in kommunalem Abwasser detektiert und erwies 

sich als persistent in Kläranlagen (Funke et al. 2015). Eine dezidierte Untersuchung der 

Bioabbaubarkeit im aeroben, anoxischen und anaeroben Milieu steht allerdings aus. ACE 

könnte im Indikatorset verbleiben, um, bei Abbau, auf das Vorhandensein aerober, oligotropher 

Zonen hinzuweisen. Hierzu müssten die genannten Bedingungen allerdings die einzigen bzw. 

vorteilhaftesten Bedingungen für den Bioabbau sein, was in zukünftigen Untersuchungen zu 

prüfen ist. 
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4. Bioabbau von Acesulfam 

Wie bereits erwähnt, galt der Süßstoff Acesulfam-K (ACE) seit dem erstmaligen Nachweis in der 

aquatischen Umwelt (2009) aufgrund seiner hohen Mobilität und Persistenz sowie des hohen 

Konsums als idealer Marker für den Eintrag behandelten und unbehandelten Abwassers in die 

aquatische Umwelt (Buerge et al. 2009, Engelhardt et al. 2013, Jekel & Dott 2013, Scheurer et 

al. 2011). Vereinzelt gab es allerdings Hinweise auf ACE-Elimination in Kläranlagen (Buerge et 

al. 2009, Buerge et al. 2011, Scheurer et al. 2009, Scheurer et al. 2011) und seit 2014 stellen 

immer mehr Ergebnisse aus Labor- und Feldstudien die Persistenz von ACE infrage (Burke et 

al. 2014, Falås et al. 2016, LUBW 2014, Tran et al. 2014). 2017 wurde die Bioabbaubarkeit von 

ACE schließlich eindeutig nachgewiesen (Castronovo et al. 2017). Da auch im ersten Teil der 

vorliegenden Arbeit (2014 – 2015) in einigen Pflanzenkläranlagen zumindest zeitweise ACE-

Entfernung beobachtet wurde, sollte geklärt werden, wie verbreitet der Bioabbau von ACE ist, ob 

diese Bioabbaubarkeit auf einer neu entwickelten Fähigkeit mikrobieller Gemeinschaften beruht 

und welche Bedingungen dazu förderlich sind. Hierzu wurden Ergebnisse aus Feld- und 

Laborstudien herangezogen (Publikation 2, s. Kapitel 4.2.1 und 6.2). Ergänzend wurden 

Versuche durchgeführt, um ACE-abbauende Mikroorganismen zu identifizieren. 

4.1. Methoden 

4.1.1. Nachweis des Bioabbaus 

Eine ausführliche Beschreibung der (Analyse-) Methoden dieses Kapitels (Nachweis und 

Aufklärung der Verbreitung des Bioabbaus von ACE) kann in Publikation 2 nachgelesen werden 

(s. Kapitel 6.2). Im Folgenden wird nur eine kurze Übersicht gegeben. Als Dotierungssubstanz 

wurde Acesulfam-K verwendet. Zur Unterscheidung von der zuvor angegeben Konzentration der 

freien Säure (ACE) wird daher an den entsprechenden Stellen die Abkürzung ACE-K verwendet. 

Die ACE-Entfernungsleistung wurde in der kommunalen Kläranlage Langenreichenbach sowie 

in einer der Pflanzenkläranlagen mit höchster Reinigungsleistung (HAp; aktiv belüftet) über 

einen Jahresverlauf verfolgt (Juli 2014 bis Juni 2015). Hierzu wurden Daten aus Studie 1 zu den 

Pflanzenkläranlagen verwendet (Juli 2014 – Mai 2015) und die Beprobung der beiden Anlagen 

um einen Monat erweitert. Die Wiederherstellung der ACE-Abbaufähigkeit nach der inaktiven 

Phase (Winter/Frühjahr) zu Beginn 2015 wurde anhand relativer ACE-Konzentrationen innerhalb 

des Systems HAp verfolgt. Die Bestimmung klassischer Abwasserparameter (CBOD5, NH4-N, 

NO3-N, T, EH, DO) sollte bei der Identifizierung relevanter Einflussfaktoren auf die Effektivität der 

ACE-Entfernung helfen. 
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Die Verbreitung der Fähigkeit zum Abbau von ACE und deren Saisonalität in der 

Abwasserreinigung wurde durch Auswerten bereitgestellter ACE-Konzentrationsdaten (Zulauf 

und Ablauf) acht anderer deutscher Kläranlagen (A – H, 18.000 – 550.000 Einwohnerwerte) 

beurteilt. Zusätzlich wurde überprüft, ob die saisonalen Unterschiede in der ACE-Entfernung mit 

Unterschieden in den Wassertemperaturen innerhalb der Anlagen in Verbindung stehen. 

Während der Periode nicht beobachtbarer ACE-Eliminierung in der Pflanzenkläranlage HAp (21. 

April 2015; Wassertemperatur am Ablauf: 11 °C) wurde Biomasse aus dem System entnommen 

und in einem Säulenexperiment mit Originalmatrix im Labor inkubiert (ca. 20 °C). Originalmatrix 

bezeichnet dabei den Überstand nach dem Absetzen der entnommenen Biomasse. So sollte 

überprüft werden, ob die für den ACE-Abbau relevanten Mikroorganismen auch in der kalten 

Periode des Jahres präsent sind, ob und wie schnell sich deren Aktivität durch Anheben der 

Wassertemperatur wiederherstellen lässt. 

Biomasse wurde der Pflanzenkläranlage außerdem während einer Phase effektiver ACE-

Entfernung (Juli 2015) zur Anreicherung der relevanten Spezies entnommen. Diese 

Anreicherung erfolgte über zahlreiche Überimpfungsschritte (Flüssigkulturen oder Agar-Medien) 

mit der Gabe von ACE-K als einziger Kohlenstoffquelle (mit Ausnahme des Zwischenschrittes 

auf NB-Agar, s. Abbildung 4-1). Die Veränderung der Zusammensetzung der mikrobiellen 

Gemeinschaft wurde mittels molekularbiologischer Methoden (DNA-Extraktion, PCR, 16S rRNA 

Amplikon-Sequenzierung) untersucht. Auf Basis dieser Daten sollten für den ACE-Abbau 

(wahrscheinlich) relevante Organismen identifiziert werden. Eine der angereicherten Kulturen 

wurde außerdem mit 5 g/L ACE-K versetzt und der Konzentrationsverlauf von ACE, TOC und 

dem von Castronovo et al. (2017) identifizierten Abbauprodukt Amidosulfonsäure (SA, engl. 

sulfamic acid) im Zentrifugationsüberstand verfolgt, um die Vollständigkeit des ACE-Abbaus 

(Mineralisation oder Bildung von Transformationsprodukten) zu prüfen. 

Durch das Sächsische Landesamt für Umwelt, Landwirtschaft und Geologie (LfULG) 

bereitgestellte ACE-Konzentrationsdaten von deutschen Flüssen (Mulde, Elbe) und mehreren 

Jahren sollten einschätzen helfen, ob die ACE-Abbaufähigkeit in Kläranlagen bereits so weit 

verbreitet ist, dass Auswirkungen auf ACE-Konzentrationen in Oberflächenwasser sichtbar sind.  
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Abbildung 4-1. Schema der Anreicherung Acesulfam-abbauender Mikroorganismen, aus-
gehend von frischer Biomasse der Pflanzenkläranlage HAp (Juli 2015) durch 
mehrfaches Überimpfen in bzw. auf frisches Medium (14 °C). Als flüssiges 
Medium wurde DSMZ-Medium 462 mit sukzessiv steigendem Acesulfam-
gehalt verwendet. Ausstriche erfolgten auf Agar-Medium basierend auf DSMZ-
Medium 462 (Selektiv-Agar) bzw. nutrient broth (NB-Agar; Komplexmedium). 
Biomasse zur DNA-Extraktion und Sequenzierung wurde direkt nach dem 
Ansetzen der Kulturen I, II und III sowie nach 54 d Inkubation von Kultur III (= 
Probe IV) entnommen. Die Flüssigkulturen A-C sowie a-c wurden nach 
längerer Laufzeit (> 250 d) mit Glycerol versetzt, bei -155 °C gelagert und nach 
zwei Monaten wieder in DSMZ-Medium 462 mit Acesulfam inkubiert (Raum-
temperatur). DNA zur Sequenzierung der 16S rRNA-Gene zur Identifikation 
der Mikroorganismen wurde aus diesen reaktivierten Kulturen extrahiert. 

4.1.2. Erste Versuche zur Anreicherung ACE-abbauender Mikroorganismen 

Vor dem Ansetzen der beschriebenen Flüssigkulturen wurde das oben erwähnte Säulen-

Experiment für einige weitere Monate fortgesetzt. Ziel war es zu überprüfen, ob eine 

Anreicherung der (potentiell) relevanten mikrobiellen Spezies unter Laborbedingungen möglich 

ist und so gegebenenfalls ein erstes System zu etablieren, welches unter solch kontrollierbaren 

Bedingungen zum ACE-Abbau befähigt ist. Der Säulenaufbau wurde gewählt, um den Aufbau 

der Pflanzenkläranlage zu imitieren. Zur Konditionierung der mikrobiellen Gemeinschaft wurde 

schrittweise die Konzentration von ACE erhöht und die Komplexität der Matrix durch Erhöhung 

des Anteil eines Mineralmediums nach OECD-Richtlinie 301A (OECD 1992) verringert. Es 

wurde immer ein Teil Originalmatrix, also Überstand aus der Gewinnung der Biomasse (partiell 
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behandeltes Abwasser, aus HAp bei 50% Länge, April 2015), beigemischt, um sicherzustellen, 

dass gegebenenfalls notwendige Kofaktoren und Nährstoffe vorhanden sind. 

Das Festbett der Säule (Kies und Biomasse) wurde nie ausgetauscht. Bei Erhöhung der 

Konzentration von ACE und/oder einem Wechsel der Matrix wurde das System mit ca. 100 mL 

der frisch präparierten Lösung gespült und dann die Schlauchverbindungen zur Zirkulation der 

verbleibenden Lösung geschlossen. Schlauchverbindungen wurden gelegentlich erneuert. Die 

Lösung im offenen Vorratsgefäß wurde mehrmals täglich manuell gerührt, um den 

Sauerstoffeintrag zu verbessern. Beprobt wurde stets aus diesem Gefäß und mittels HPLC-

MS/MS die verbleibende Konzentration von ACE bestimmt. ACE-Abbauraten wurden berechnet 

nach Formel 4-1, mit der verbleibenden Konzentration von ACE zum Zeitpunkt 𝑡 (𝑐𝑡), der 

Startkonzentration von ACE (𝑐0) und der Laufzeit 𝑡.  

𝑼𝒎𝒔𝒂𝒕𝒛𝒓𝒂𝒕𝒆 =
𝒄𝟎−𝒄𝒕

𝒕
       Formel 4-1 

4.1.3. Gewinnung definierter Mischkulturen 

Verdünnte Aliquote der angereicherten und nach Reaktivierung aus den Glycerol-Konserven 

neunmal umgesetzten Kulturen B und b (s. Abbildung 4-1) wurden auf Agar-Platten aus R2A-

Medium mit 7 g/L ACE ausgestrichen und bei 30 °C inkubiert. Nach vier Tagen wurden mehrere 

Kolonien verschiedener Morphologie auf frische Agar-Platten (aus R2A-Medium, 7 g/L ACE) 

überimpft und vereinzelt. Die DNA dieser Reinkulturen wurde mit dem NucleoSpin Tissue Kit 

(Machery-Nagel) isoliert. Die 16S rRNA-Gene wurden anschließend mittels PCR amplifiziert und 

sequenziert (bakterienspezifische Primer 27F, 519R). Die Sanger-Sequenzierung der PCR-

Produkte wurde an einem Applied Biosystems 3130XL Genetic Analyzer durchgeführt und die 

Ergebnisse mittels BLASTN (Nucleotide-Nucleotide Basic Local Alignment Search Tool; 

https://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi) gegen die 16-S rRNA-Datenbank des NCBI (National 

Center for Biotechnology Information) bzw. mittels RDP Classifier gegen die RDP-Datenbank 

Release 11 (Ribosomal Database Project, http://rdp.cme.msu.edu/) verglichen. Die 

taxonomische Zuordnung erfolgte anhand des RDP Classifier mit 80% confidence threshold. 

Isolate, die Mischsequenzen aufwiesen, wurden nochmals vereinzelt und der beschriebenen 

Prozedur zur Identifizierung unterzogen. Die Ergebnisse der Sequenzierung von letztlich 21 

Isolaten sind in Tabelle 4-1 zusammengestellt. 

Durch Überimpfen ausgewählter Isolate in 10 mL Flüssigmedium (DSM 462, 1 g/L ACE) wurden 

Mischkulturen zusammengestellt (Tabelle 4-1): Es wurde jeweils ein Vertreter jeder Gattung, 

ursprünglich aus Kultur B bzw. b stammend, zusammen gegeben (Mix B, Mix b). Zusätzlich 
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wurde jeweils ein Vertreter der Gattungen, die gleichzeitig in B und in b vorkamen (Bosea, 

Microbacterium, Bradyrhizobiaceae) mit Phyllobacteriaceae zusammengegeben (Mix Min); 

Phyllobacteriaceae sind in Publikation 2 als wahrscheinlich für den ACE-Abbau entscheidend 

eingestuft worden (s. Kapitel 4.2.1 und 6.2). Daher wurden auch binäre Mischkulturen aus 

Phyllobacteriaceae und Bosea (P-Bo), Phyllobacteriaceae und Microbacterium (P-M) bzw. 

Phyllobacteriaceae und Bradyrhizobiaceae (P-Br) sowie eine Reinkultur von Phyllobacteriaceae 

(P) hergestellt. Als abiotische Kontrollen dienten jeweils 10 mL DSM 462 mit 1 g/L ACE. 

Tabelle 4-1. Ergebnisse der Identifizierung der auf Agar-Medium (R2A, 7g/L ACE) vereinzelten 
Kolonien sowie in definierten Mischkulturen verwendete Isolate. 

Ursprungs-
kultur 

Isolat Ergebnis Identifizierung Isolat verwendet in (Misch-) Kultur 

B B-1 Sphingopyxis sp. Mix B 
 B-2 Microbacterium sp. Mix B 
 B-3 Bradyrhizobiaceae Mix B 
 B-4 Enhydrobacter sp. Mix B 
 B-5 Bosea sp. - 
 B-6 Sphingopyxis sp. - 
 B-7 Microbacterium sp. - 
 B-8 Bradyrhizobiaceae - 
 B-9 Bosea sp. Mix B 
 B-10 Bosea sp. - 

b b-1 Bosea sp. Mix b, Mix Min, P-Bo 
 b-2 Rhodanobacter sp. Mix b 
 b-3 Bosea sp. - 
 b-4 Phyllobacteriaceae Mix b, Mix Min, P, P-Bo, P-M, P-Br 
 b-5 Rhodococcus sp. Mix b 
 b-6 Staphylococcus sp. Mix b 
 b-7 Rhodococcus sp. - 
 b-8 Microbacterium sp. Mix b, Mix Min, P-M 
 b-9 Microbacterium sp. - 
 b-10 Bosea sp. - 
 b-11 Bradyrhizobiaceae Mix b, Mix Min, P-Br 

Die beschriebenen Kulturen („Originalkulturen“) hatten eine vergleichsweise hohe initiale 

Zelldichte. Um Wachstum und ACE-Abbau auch in Kulturen mit geringer initialer Zelldichte zu 

verfolgen, wurden 100 µL jeder Mischkultur nach drei (Mix B, Mix b, Mix Min) oder vier Tagen 

(P, P-M, P-Bo, P-Br) in jeweils 10 mL frisches Medium (DSM 462, 1 g/L ACE) umgesetzt 

(„verdünnte Kulturen“). Alle Kulturen wurden bei 30 °C und 125 rpm inkubiert und auf den Abbau 

von ACE (HPLC-MS/MS) sowie die Bildung von SA (Ionenchromatografie) analysiert. 

Zur Analyse von ACE wurden die Proben 1:100 000 (Originalkulturen) bzw. 1:40 000 (verdünnte 

Kulturen) mit Reinstwasser verdünnt. Bei sehr geringen ACE-Gehalten wurden die Lösungen 

unverdünnt analysiert. Proben, die vollständigen ACE-Umsatz zeigten, wurden für die Analyse 

von SA 1:5 mit Reinstwasser verdünnt. Aufgrund von Verdunstung während der Inkubation 
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wurden die Analysenwerte in Proben nach Inkubation mit dem Anreicherungsfaktor der 

jeweiligen Probenreihe korrigiert. Dieser Anreicherungsfaktor wurde aus dem Verhältnis des 

Gehalts von ACE in den abiotischen Kontrollen nach Inkubation für den Zeitraum t zum Gehalt 

bei Beginn der Inkubation (ct/c0) berechnet. Die Entfernung von ACE wurde ermittelt nach 

Formel 4-2 und die Ausbeute an SA berechnet nach Formel 4-3. Dabei entsprechend 𝐴0 und 𝑐0 

der Peakfläche von ACE und der Konzentration von SA zum Startzeitpunkt, 𝐴𝑡 und 𝑐𝑡 der 

Peakfläche von ACE und der Konzentration von SA zum Zeitpunkt 𝑡, 𝑎 dem Anreicherungsfaktor 

(At/A0 von ACE in der abiotischen Kontrolle) zum Zeitpunkt 𝑡 und 𝑐𝑚𝑎𝑥, der bei quantitativen 

Umsatz von 1 g/L ACE (4,97 mmol/L) gebildeten SA-Konzentration (482,47 mg/L freie Säure). 

𝐄𝐧𝐭𝐟𝐞𝐫𝐧𝐮𝐧𝐠 𝐀𝐂𝐄 (%) =
𝑨𝟎−𝑨𝒕/𝒂

𝑨𝟎
× 𝟏𝟎𝟎  Formel 4-2 

𝐀𝐮𝐬𝐛𝐞𝐮𝐭𝐞 𝐒𝐀 (%) =
𝒄𝒕/𝑎−𝒄𝟎

𝒄𝒎𝒂𝒙
× 𝟏𝟎𝟎    Formel 4-3 

Die Bestimmungsgrenze der HPLC-MS/MS-Methode für ACE lag bei 0,003 µg/L, die der IC-

Methode für SA bei 0,02 mg/L. 

4.2. Ergebnisse und Diskussion 

4.2.1. Untersuchungen zur Verbreitung des Acesulfam-Bioabbaus (Zusammen-

fassung Publikation 2) 

Die folgend dargestellten Ergebnisse wurden in der Fachzeitschrift Environmental Science & 

Technology unter dem Titel “Emerging biodegradation of the previously persistent artificial 

sweetener acesulfame” publiziert. Im Folgenden angegebene Abbildungen (Fig.) und Tabellen 

(Tab.) beziehen sich auf Darstellungen im Artikel. 

Zwischen Februar 2014 und Mai 2017 erhobene Daten zum ACE-Gehalt in Zu- und Ablauf von 

zehn biologischen Abwasserbehandlungssystemen (Deutschland, neun kommunale 

Kläranlagen, eine aktiv belüftete Pflanzenkläranlage) zeigten, dass alle Anlagen ACE entfernen 

konnten (Fig. 1, 2). Allerdings wurden in einigen Anlagen ausgeprägte saisonale Unterschiede in 

der ACE-Elimination, mit geringer Effektivität (0 – 60%) zwischen Januar und April und effektiver 

Entfernung (≥ 80%) zwischen Juni und November, beobachtet. Diese Performanceunterschiede 

(Saisonalität) traten in solchen Anlagen auf, in denen die Wassertemperatur über mehrere 

Wochen 10 °C unterschritt und waren umso ausgeprägter, je weiter die Wassertemperatur 

unterhalb dieses Grenzwertes lag (Fig. 1, 2). Interessanterweise war eine Verzögerung von 

mehreren Wochen zwischen Unter- bzw. Überschreiten dieser kritischen Temperatur und der 
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entsprechenden Anpassung der Entfernungsleistung zu beobachten. In der Pflanzenkläranlage 

war z. B. das volle Potential der ACE-Entfernungsleistung erst im Juni wiederhergestellt, obwohl 

die Wassertemperatur bereits im April 10 °C überstieg (Fig. 1). 

Ob und gegebenenfalls wie schnell die Fähigkeit zum ACE-Abbau durch Temperaturerhöhung 

verbessert werden kann, wurde in einem Säulenversuch bei Raumtemperatur überprüft: Mit 

Schlamm aus der Pflanzenkläranlage, entnommen während der Phase ineffektiver ACE-

Entfernung (21. April 2015), wurde ACE innerhalb von 47 d zu 66% entfernt (Fig. S2). Trotz 

dieser sehr geringen Umsatzgeschwindigkeit bewies das Experiment, dass die zum Abbau von 

ACE erforderlichen Mikroorganismen ganzjährig in der Pflanzenkläranlage präsent waren und 

nur zeitweise keine messbare Aktivität in Form von Konzentrationsminderung im Ablauf 

aufwiesen. 

Mittels interner Beprobungen der Pflanzenkläranlage sollte untersucht werden, welche weiteren 

Randbedingungen für effizienten ACE-Abbau von Vorteil sind. Während der Übergangsphase zu 

effektiver ACE-Entfernung im Mai/Juni 2015 sowie in Vorversuchen im September 2014 zeigte 

sich, dass selbst bei adäquaten Temperaturen ACE nie in den ersten 25% des Systems entfernt 

wird (Fig. 3a). In diesem Bereich wurden stets sehr hohe Gehalte von CBOD5 sowie sehr 

niedrige Redoxpotentiale und DO-Konzentrationen festgestellt (Fig. 3b). Für einen effektiven 

Bioabbau von ACE scheinen folglich, neben mesophilen Temperaturbereichen, die 

Verfügbarkeit von Sauerstoff und ein Mangel an biologisch abbaubarem Kohlenstoff vorteilhaft. 

Entsprechend wurde in der Übergangsphase (Wiederherstellung der Abbaufähigkeit) im 

Mai/Juni 2015 ACE auch wieder zuerst am Ende des Systems entfernt, wo diese Bedingungen 

am stärksten ausgeprägt waren (Fig. 3). 

Zur Identifizierung der Mikroorganismen, die für den ACE-Abbau essentiell sind, wurden 

ausgehend von Schlamm, der der Pflanzenkläranlage an der Stelle mit der effektivsten ACE-

Entfernung (50% Länge) entnommen wurde, Anreicherungskulturen hergestellt. Gemäß den 

Befunden zu vorteilhaften Betriebsbedingungen wurden diese Kulturen unter aeroben 

Bedingungen, bei ≥ 14 °C, in Mineralmedium und mit ACE als einziger (zugesetzter) 

Kohlenstoffquelle inkubiert. Nach jedem Transferschritt (Umsetzen in frisches Flüssigmedium 

oder Ausstreichen auf Agar) wurde ACE von den Mischkulturen erneut entfernt. Eine der letzten 

Anreichungskulturen entfernte bspw. innerhalb von 28 d 99% des zugesetzten ACE-K (5 g/L) 

sowie des TOC (Fig. S3). Der wiederholte und quantitative Umsatz zeigt eine katabole 

Transformation von ACE an, wobei Amidosulfonsäure (SA, engl. sulfamic acid) das finale 

Transformationsprodukt war und in stöchiometrischen Anteilen gebildet wurde. Da keine 

Reinkultur gewonnen werden konnte, die ACE abbaut, wurden mittels der Sequenzierung von 
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16S rRNA-Genen (Gene der ribosomalen Ribonukleinsäure) der Anreicherungskulturen 

(beginnend mit frischen Schlamm) Mikroorganismen ermittelt, die wahrscheinlich am ACE-

Abbau beteiligt sind. Spezifisch angereichert wurden über alle Anreicherungsschritte 

Organismen der Familie Phyllobacteriaceae (Fig. 4). In den Flüssigkulturen erhöhte sich vor der 

ersten Agar-Passage der Anteil von Organismen der Familie Methylophilaceae, nach Agar-

Passage(n) die Anteile von Organsimen der Familie Bradyrhizobiaceae und der Gattung 

Pseudomonas. Das Anreicherungsmuster von Phyllobacteriaceae deutet an, dass diese 

Organismen eine Schlüsselrolle beim ACE-Abbau spielen.  

Im letzten Teil der Studie wurde geprüft, ob die Fähigkeit zur ACE-Elimination unter biologischen 

Abwasserbehandlungsanlagen bereits so verbreitet ist, dass Auswirkungen auf die ACE-Fracht 

in Oberflächenwässern sichtbar werden. Als Basis dienten ACE-Konzentration und 

Durchflussmenge von Elbe und Mulde an zwei bzw. einer Gewässergütemessstation zwischen 

2013 und 2016 (bereitgestellt durch das LfULG). Während dieser Zeit sank der Jahresmedian 

der ACE-Fracht in der Elbe (Stationen Schmilka und Dommitzsch) um etwa 80% und in der 

Mulde (Station Bad Düben) um rund 70% (Fig. 5, Fig. S4). 2016 waren neben dem allgemein 

rückläufigen Trend der ACE-Frachten auch saisonale Unterschiede in den ACE-Frachten zu 

erkennen: Zwischen Februar und April war die ACE-Fracht in beiden Flüssen etwa doppelt so 

hoch wie zwischen Juli und September. Diese Zeiträume stimmen gut mit den in einigen 

Kläranlagen beobachteten Intervallen ineffektiver bzw. hoher ACE-Entfernung überein.  

Diskussion 

In der vorliegenden Arbeit konnte bestätigt werden, dass ACE bioabbaubar ist. Zudem konnte 

erstmals gezeigt werden, dass dieser Bioabbau katabolisch stattfindet und die mikrobielle 

Gemeinschaft ACE als Kohlenstoffquelle nutzt. Ebenfalls zum ersten Mal wurde gezeigt, dass 

die Entfernung von ACE in der biologischen Abwasserbehandlung ausgeprägte saisonale 

Schwankungen aufweisen kann. Dies deutete sich in einer Kläranlage, die Castronovo et al. 

(2017) über zwei Jahre hinsichtlich ACE-Entfernung untersuchten zwar bereits an, war jedoch 

nicht so deutlich zu erkennen: ACE wurde im Mai 2013 zu 30%, von Oktober bis Dezember 

2013 zu 90%, im März 2014 zu 10% und im Juni 2014 wieder zu 80% eliminiert. Im 

vorhergehenden Zeitraum der Beprobung (Mai 2012 bis März 2013) war die Entfernungsleistung 

schlecht und betrug selbst im August 2012 nur 40%. Höchstwahrscheinlich entwickelte sich die 

ACE-Abbaufähigkeit in dieser Anlage gerade und war erst ab Ende 2013 vollständig etabliert. 

Zudem wurden keine kontinuierlichen Daten zur ACE-Entfernung gezeigt. Der Zusammenhang 

zwischen der Entfernungsleistung und der Temperatur (Jahreszeit) war daher wahrscheinlich 

nicht zu erkennen. Entsprechend war bisher die kritische Temperatur, unterhalb derer ACE-
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Abbau nicht mehr stattfindet, unbekannt. Sie wurde in der vorliegenden Arbeit auf Basis der 

ACE-Entfernung in mehreren kommunalen Kläranlagen auf 10 °C abgeschätzt. Die Richtigkeit 

dieses Wertes könnte durch Auswertung von Datensätzen weiterer Kläranlagen sowie 

dezidierten Laborstudien mit inkubierter Biomasse verschiedener Herkunft überprüft werden. 

Sollten stets die gleichen mikrobiellen Spezies für den ACE-Abbau verantwortlich sein, müsste 

dieser Wert immer der Grenztemperatur entsprechen und könnte als allgemeingültiger Richtwert 

definiert werden. 

Angesichts der seit 2014 vermehrt auftretenden Befunde bzgl. der biologischen Entfernbarkeit 

von ACE in Labor- und Feldstudien (Burke et al. 2014, Burke et al. 2017, Cardenas et al. 2016, 

Castronovo et al. 2017, LUBW 2014, Regnery et al. 2015, Storck et al. 2016, Tran et al. 2015, 

Yang et al. 2017) war eine zentrale Frage der vorliegenden Arbeit, weshalb ACE ursprünglich 

als persistent eingestuft wurde. Eine mögliche Erklärung wäre, dass ACE schon immer 

mikrobiell abbaubar war, die Versuchs- oder Betriebsbedingungen in früheren Studien jedoch 

ungünstig waren und daher kein Abbau beobachtet wurde. In den eigenen Experimenten 

erwiesen sich ein aerobes Redoxmilieu, mäßige Temperaturen (> 10°C) sowie ein geringer 

Hintergrund an organischem Kohlenstoff als förderlich für den ACE-Bioabbau. Bis auf eine 

Ausnahme (Castronovo et al. (2017): ACE-Abbau auch im strikt Anoxischen) wurde ACE in 

Laborstudien ebenfalls nur effektiv entfernt, wenn die zuvor genannten Voraussetzungen erfüllt 

waren; dies gilt auch bei Berücksichtigung von in Publikation 2 (noch) nicht verwendeter 

Literatur zum ACE-Abbau in Labor- und Feldversuchen. Eine Gesamtübersicht der betreffenden 

Studien ist in Tabelle A-5 bis A-7 zusammengefasst. Da sich die Technologie der 

konventionellen Abwasserbehandlung während der letzten Jahre nicht grundlegend geändert 

hat, müssten in Kläranlagen schon länger für den ACE-Abbau vorteilhafte Bedingungen 

auftreten und einige der Kläranlagen, in denen Persistenz von ACE beobachtet wurde, wurden 

während warmer und somit eigentlich günstiger Perioden beprobt (Buerge et al. 2009, Scheurer 

et al. 2011). Das Fehlen geeigneter Randbedingungen als Ursache für die früher berichtete 

Persistenz von ACE ist daher unwahrscheinlich. 

Die in der eigenen Publikation gezeigten experimentellen Daten sowie die einschlägige Literatur 

lassen vermuten, dass sich erst kürzlich mikrobielle Abbauwege für ACE entwickelt bzw. 

verbreitet haben und daher vermehrt Elimination beobachtet wird. ACE ist ein klassischer 

anthropogener organischer Spurenstoff, der in kommunalem Abwasser oft vergleichsweise hohe 

Konzentrationen aufweist (101 µg/L; Vgl. z. B. Tabelle A-7, A-8), was die Entwicklung eines 

katabolen Abbauwegs gefördert haben könnte. Die Entwicklung mikrobieller Abbauwege für 

Xenobiotika wurde bereits häufiger beobachtet (Janssen et al. 2005), z. B. für das Herbizid 
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Atrazin (Devers et al. 2008, Shapir et al. 2007). ACE scheint jedoch die erste Substanz zu sein, 

bei der die Entwicklung eines katabolen Abbauweges in Kläranlagen beobachtet wurde. 

Der genaue Zeitpunkt der Etablierung eines funktionierenden ACE-Abbauweges ist nicht 

bekannt, da keine Langzeitmonitoringdaten zum ACE-Gehalt in Zu- und Abläufen von 

Kläranlagen vorliegen. Die Literatur zur ACE-Entfernung in der Abwasserbehandlung erlaubt 

jedoch eine Eingrenzung des Zeitraumes. ACE erwies sich 2008, in der allerersten Studie 

hierzu, in neun schweizerischen Kläranlagen als persistent (Buerge et al. 2009). Das gleiche galt 

2010 für vier deutsche Anlagen (Scheurer et al. 2011). In beiden Studien zeigte jedoch jeweils 

eine Anlage mäßige ACE-Elimination (60% bzw. 25%). Im Februar und März 2009 wurden 

Entfernungen von 27% und 41% in zwei deutschen Kläranlagen beobachtet (Scheurer et al. 

2009). Sechs Baden-Württembergische Anlagen eliminierten 2012/2013 im Jahresmittel 15 –

 57% ACE (LUBW 2014). Castronovo et al. (2017) berichteten 59 – 97% Entfernung (Median) in 

13 deutschen und schweizerischen Anlagen, wobei die Proben vermutlich aus den Jahren 2012 

bis 2014 stammen. Diese und in Publikation 2 noch nicht aufgenommene Literaturdaten 

(Bourgin et al. 2018, Funke et al. 2015, Nödler et al. 2013, Völker et al. 2017) lassen vermuten, 

das sich das ACE-Abbaupotential deutscher und schweizerischer Kläranlagen zwischen 2008 

und 2012/13 zu entwickeln begann und dadurch nach 2012 vermehrt auftrat (Vgl. Tabelle A-7). 

Die 2016 ermittelten ACE-Konzentrationen im µg/L-Bereich in Mulde und Elbe sowie zwischen 

2013 und 2016 stetig abnehmende ACE-Frachten in beiden Flüssen deuten an, dass diese 

Entwicklung allerdings noch nicht abgeschlossen ist. Es ist zwar möglich, dass der Rückgang 

der ACE-Frachten durch verminderten ACE-Konsum bedingt war; genaue Verbrauchszahlen 

waren zur Absicherung nicht zugänglich. Literaturdaten weisen jedoch darauf hin, dass sich der 

ACE-Konsum zwischen 2013 und 2016 nicht wesentlich verändert hat: Der Pro-Kopf-Verbrauch 

alkoholfreier light-Getränke, unter Europäischen Erwachsenen die Hauptquelle von ACE 

(Huvaere et al. 2012, Le Donne et al. 2017, Vin et al. 2013), war in Deutschland in den Jahren 

2010 und 2016 vergleichbar (Daten der „Wirtschaftsvereinigung Alkoholfreie Getränke e.V.“, 

Stand Februar 2017) und die in der vorliegenden Studie ermittelten ACE-Gehalte im Zulauf 

kommunaler Kläranlagen (Deutschland; 10 – 70 µg/L, 2014 – 2017) stimmen zudem gut mit 

früheren Studien (Deutschland, Schweiz; 8 – 80 µg/L, 2008 – 2014) überein (Buerge et al. 2009, 

Castronovo et al. 2017, Scheurer et al. 2011). Der Rückgang der ACE-Fracht um 70 – 80% in 

Elbe und Mulde zwischen 2013 und 2016 sollte folglich eher steigende ACE-Abbaufähigkeit 

einleitender Kläranlagen als verminderten Konsum widerspiegeln. Absichern ließe sich dies 

letztlich nur durch Verbrauchszahlen bspw. von Getränke- und Lebensmittelherstellern (aller 

anliegenden Staaten), wobei bereits grobe Abschätzungen hilfreich sein könnten. 
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In Deutschland und der Schweiz wurde zuletzt in der biologischen Abwasserbehandlung 

mindestens während warmer Perioden eine effektive ACE-Entfernung beobachtet (Castronovo 

et al. 2017, Falås et al. 2016, LUBW 2014). Es liegen aber auch Befunde aus China (Yang et al. 

2017) oder Australien (Cardenas et al. 2016) vor. Die Proben wurden 2015 bzw. 2012 

genommen. Eine in Publikation 2 noch nicht erwähnte Studie berichtet effektive ACE-Entfernung 

in zwei Kläranlagen in den USA im Jahr 2014 (Jones et al. 2017). Ob das nahezu gleichzeitige 

Auftreten der Fähigkeit zum ACE-Abbau in verschiedenen Regionen der Welt (Vgl. Tabelle A-7) 

durch eine unabhängige Evolution effektiver Abbauwege oder durch globale Verteilung der 

Stämme oder Gene erfolgte, müssen zukünftige Studien zeigen. 

Die Ergebnisse der 16S rRNA-Sequenzierung aufeinanderfolgender Anreicherungskulturen 

wiesen darauf hin, dass Organismen der Familie Phyllobacteriaceae wahrscheinlich eine 

Schlüsselrolle im Abbau von ACE zukommt sowie Organismen der Familien Methylophilaceae 

und Bradyrhizobiaceae und der Gattung Pseudomonas beteiligt sein könnten. Während der 

Anreicherung dieser Spezies könnten durchaus andere Spezies, die eigentlich auch am ACE-

Abbau beteiligt sind, verloren gegangen sein. Allerdings fand in den finalen angereicherten 

Mischkulturen vollständiger ACE-Umsatz zu SA statt (Fig. S3), sodass zumindest keine 

Schlüsselenzyme gefehlt zu haben scheinen. Dass keine ACE-abbauenden Reinkulturen 

gewonnen werden konnten, könnte bedeuten, dass ACE nur durch Zusammenwirken mehrerer 

Spezies komplett abgebaut werden kann. Verschiedene Spezies könnten entweder 

verschiedene Abbauschritte durchführen und/oder einige Spezies könnten andere mit 

notwendigen Kofaktoren versorgen und müssen nicht direkt am Abbau beteiligt sein. Ausgehend 

von der chemischen Struktur von ACE, scheint der kritische Schritt im Abbau von ACE, wie 

bereits von Castronovo et al. (2017) postuliert, die Öffnung des Ringsystems zu sein. Das 

resultierende Spaltprodukt mit vier linear angeordneten Kohlenstoffatomen könnte durch 

existierende Enzymsysteme leicht zugänglich sein und von mehreren Spezies als 

Kohlenstoffquelle verwendet werden. Denkbar ist, dass es für den kritischen Abbauschritt einer 

spezialisierten, höchstwahrscheinlich oligotrophen Spezies bedarf. Dies würde erklären, 

weshalb ACE nur unter kohlenstoffarmen Bedingungen abgebaut wurde und weshalb die 

Wiederherstellung des ACE-Abbaupotentials in den Feldversuchen mehrere Wochen dauerte. 

Folgestudien sollten auf die Aufklärung des Abbauwegs und die Identifizierung involvierter 

(Schlüssel-) Enzyme abzielen. Zudem sollte untersucht werden, ob es regionale Unterschiede in 

der Effektivität des Abbaus und dem genauen Abbauweg sowie den beteiligten Spezies und 

Enzymen gibt. Auf diese Weise könnte nachvollzogen werden, ob sich die Fähigkeit zum ACE-

Abbau in verschiedenen Regionen unabhängig voneinander entwickelt hat oder sich womöglich 
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ausgehend von einem oder wenigen Standorten verbreitet. Hilfreich könnte hierfür auch 

regelmäßiges Monitoring (ACE, mikrobielle/enzymatische Zusammensetzung) in Anlagen sein, 

die trotz geeigneter Randbedingungen (noch) keine ACE-Eliminierung aufweisen. 

4.2.2. Anreicherung Acesulfam-abbauender Mikroorganismen im Säulenexperiment 

Nach erfolgreicher Wiederherstellung messbarer ACE-Abbaufähigkeit der zunächst bzgl. des 

ACE-Abbaus inaktiven Biomasse aus der Pflanzenkläranlage HAp (s. Publikation 2 in Kapitel 

6.2), sollte diese in Folgeversuchen im Säulenexperiment weiter konditioniert und so relevante 

Mikroorganismen angereichert werden. In der Publikation wurde nur erwähnt, dass in diesen 

Folgeversuchen die Umsatzgeschwindigkeit von ACE anstieg, die Daten allerdings nicht gezeigt 

oder explizit diskutiert. Dies soll im Folgenden geschehen. 

In jedem der nacheinander durchgeführten Teilexperimente wurde ACE-Abbau im 

Säulenversuch beobachtet. Wie bereits in Publikation 2 (Kapitel 4.2.1) dargestellt, war die ACE-

Entfernung zu Beginn vergleichsweise langsam: Im ersten Versuch wurden innerhalb von 47 

Tagen weniger als 70% von ca. 150 µg/L ACE-K eliminiert, was einer Eliminationsrate von 

2 µg/L·d entspricht (Tabelle 4-2). In den folgenden Experimenten wurde zunächst ein leichter, in 

den letzten Ansätzen ein sehr starker Anstieg der Umsatzrate beobachtet. Besonders 

bemerkenswert ist der starke Anstieg der Umsatzrate von 11 µg/L·d in Teilexperiment 4 mit 

1,26 mg/L ACE-K zu 118 µg/L·d in Teilexperiment 5 mit 6,26 mg/L ACE-K. Im letzten 

Teilexperiment wurden schließlich 5 mg/L ACE-K innerhalb von 55 Tagen vollständig entfernt, 

was einer über 450-mal höheren Umsatzrate (909 µg/L·d) als zu Beginn des Experimentes 

entspricht.  

Durch die regelmäßige Beprobung zur Kontrolle der ACE-Entfernung wurde immer etwas ACE-K 

aus dem System entfernt. Das Beprobungsvolumen (1 – 5 mL) war im Vergleich zum Volumen 

der Vorratslösung (300 – 480 mL) gering, durch die lange Laufzeit einiger Experimente war der 

Volumenverlust durch regelmäßige Beprobungen allerdings merklich. Die Umsatzraten wurden 

daher nicht als entfernte absolute Menge ACE-K pro Zeiteinheit, sondern Konzentration pro 

Zeiteinheit berechnet, um alle Experimente untereinander vergleichen zu können. Verluste durch 

Verdunstung über das offene Vorratsgefäß wurden nicht ausgeglichen, sodass mit der Zeit 

innerhalb eines jeden Teilexperiments eine gewisse Aufkonzentrierung der Vorratslösung 

eintrat. Bei Experimenten mit langer Laufzeit könnten die berechneten Umsatzraten (Tabelle 

4-2) daher die tatsächliche Umsatzgeschwindigkeit etwas unterschätzen. Außerdem wurden die 

Umsatzraten unter Berücksichtigung der gesamten Laufzeit und aller dabei auftretenden Phasen 

bakteriellen Wachstums berechnet. Hierzu zählen die Anlaufphase (engl. lag phase) mit geringer 
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Aktivität, die exponentielle Phase mit steigender Aktivität, die stationäre Phase mit größter 

Aktivität und gegebenenfalls, nach Aufbrauchen des Substrates, die Absterbephase. Die 

Umsatzrate ist daher als Mittelwert der Geschwindigkeit aller während des 

Beobachtungszeitraumes auftretenden Phasen des mikrobiellen Wachstums zu verstehen. 

Tabelle 4-2. Konfiguration des Säulenversuches mit dem jeweils zum Zeitpunkt t 
verbleibenden Anteil der initialen Konzentration (ct/c0) von Acesulfam-K (ACE-K) 
und der ermittelten Umsatzrate (nach Formel 4-1, Kapitel 4.1.2). 

Matrix (Volumenanteile) ACE-K a 
(µg/L) 

t (d) ct/c0 
(%) 

Umsatzrate 

(
𝝁𝒈

𝑳 ∙ 𝒅⁄ ) 

Überstand Biomasse-Gewinnung b (ÜS)  149 47 37 2,01 
2/3 ÜS, 1/3 OECD 301 A Medium c (OA) 141 31 50 2,28 
1/3 ÜS, 2/3 OA 258 19 63 4,96 
1/3 ÜS, 2/3 OA 1258 62 45 11,1 
1/3 ÜS, 2/3 OA 6258 53 0,02 118 
1/3 ÜS, 2/3 OA 25008 34 0 736 
1/3 ÜS, 2/3 OA 50008 55 0 909 
a Summe in Originalmatrix enthaltener (ca. 24 µg/L) und zugesetzter Menge ACE-K  
b Originalmatrix 
c Modifizierung: 4,5 g/L statt 22,5 g/L MgSO4 * 7H2O 

Die Säulen-Experimente zeigten, dass die ACE-abbauenden Mikroorganismen in allen 

Teilversuchen aktiv und die gewählten Versuchsbedingungen für den mikrobiellen Abbau von 

ACE geeignet waren. Mit Kenntnis der später ermittelten vorteilhaften Bedingungen erscheint 

dies logisch: Die kritische Temperatur von 10 °C wurde deutlich überschritten, in den ersten 

Sektionen der Säule und im Vorratsgefäß war gelöster Sauerstoff vorhanden und durch 

Verwendung von (verdünnter) Originalmatrix (partiell behandeltes Abwasser) waren kaum 

andere Kohlenstoffquellen als ACE vorhanden. Die mit jedem Teilversuch steigenden 

Umsatzraten deuten an, dass die mikrobielle Gemeinschaft auf den ACE-Abbau konditioniert 

wurde, sich mit der Zeit die Anzahl und der Anteil ACE-abbauender Mikroorganismen erhöhte. 

Zunächst könnte die Verschiebung der Temperatur in einen geeigneten Bereich maßgeblich für 

diese Entwicklung gewesen sein: Die Biomasse wurde aus der Pflanzenkläranlage entnommen, 

als diese keinerlei Abbau-Aktivität zeigte und die Wassertemperatur gerade erst die kritischen 

10 °C überschritten hatte. Das Säulenexperiment wurde bei Raumtemperatur durchgeführt, was 

das Wachstum und somit die Aktivität der relevanten Mikroorganismen angeregt haben sollte. In 

späteren Teilversuchen könnte eine zunehmende Selektion der Mikroorganismen durch 

steigenden Mangel von Kohlenstoffquellen außer ACE sowie eine steigende Zellzahl der ACE-

abbauenden Mikroorganismen die größte Rolle bei der Erhöhung der Umsatzraten gespielt 

haben: Die Originalmatrix (HAp, 50% Länge; Vgl. Fig. 3a in Publikation 2 in Kapitel 6.2) enthielt 

bereits wenig abbaubaren Kohlenstoff und in den späteren Teilversuchen stand der Biomasse 
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durch Verdünnung mit Mineralmedium noch weniger zur Verfügung. Nach der langen 

Betriebszeit wurden wahrscheinlich auch nahezu alle möglicherweise noch im Schlamm des 

Festbetts (initiale Biomasse aus der Pflanzenkläranlage) vorhandenen verwertbaren 

Kohlenstoffquellen aufgebraucht, sodass nur ACE (und gegebenenfalls dessen 

Zwischenprodukte) zur Verfügung stand(en). Entsprechend hätten bevorzugt oder 

ausschließlich am ACE-Abbau (direkt oder indirekt) beteiligte Mikroorganismen wachsen können 

und deren relativer Anteil an der mikrobiellen Gemeinschaft hätte sich erhöht. Die stete 

Fütterung mit ACE sollte zudem dafür gesorgt haben, dass diese Organismen fortwährend 

wachsen, eine höhere absolute Zellzahl erreichen und dadurch der ACE-Umsatz steigt. 

Insgesamt zeigte das Säulenexperiment, dass die Anreicherung der ACE-abbauenden 

Mikroorganismen unter Laborbedingungen möglich ist. Für weitergehende Untersuchungen, vor 

allem zur Identifikation relevanter mikrobieller Spezies und ursprünglich auch zur Identifikation 

von Transformationsprodukten, wies der Säulenversuch einige Schwächen auf: Zum einen war 

nicht sicher, ob mit dem gewählten Säulenaufbau homogene Bedingungen im gesamten System 

gewährleistet werden können. Obwohl die verwendete Säule nur kleine Ausmaße besaß 

(300 mL-Tropftrichter), konnte nicht ausgeschlossen werden, dass eine Zonierung hinsichtlich 

der Redoxbedingungen durch schnellen Sauerstoffverbrauch in den ersten Zonen auftreten 

würde, wie es bspw. Burke et al. (2014) (ca. 6 L-Säule) beobachteten. Vorkommen und 

Wachstum der relevanten Organismen könnten in diesem Fall auf einen kleinen Bereich der 

Säule beschränkt sein, während in anderen Bereichen Gemeinschaften anderer 

Zusammensetzung dominieren. Die Identifizierung der ACE-abbauenden Organismen würde so 

erschwert. In Flüssigkulturen können hingegen homogene Bedingungen etabliert werden. Zum 

anderen sind Flüssigkulturen leichter zu handhaben als der Säulen-Versuch und durch die 

standardmäßig durchgeführten Überimpfungsschritte werden sowohl Matrixbestandteile als auch 

irrelevante Mikroorganismen (schneller) ausverdünnt. Im Säulenversuch würde zwar regelmäßig 

die Vorratslösung erneuert und alle enthaltenen Organismen und Verbindungen entfernt. Im 

Festbett zurückgehaltene, z. B. anhaftende, Mikroorganismen würden jedoch nicht entfernt, da 

das Festbett nie erneuert würde. Durch das Fehlen sichtbaren Schlamms und der enthaltenen 

Verbindungen ist die Matrix in Flüssigkulturen zudem weniger komplex, was die Detektion und 

Identifizierung von Transformationsprodukten im Kulturüberstand vereinfachen sollte. Die 

Säulenexperimente wurden demzufolge zugunsten der klassischen mikrobiologischen Methoden 

eingestellt. 
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4.2.3. Abbau in definierten Mischkulturen 

In den Publikation 2 zugrunde liegenden Experimenten konnten keine ACE-abbauenden 

Reinkulturen gewonnen werden, weshalb vermutet wurde, dass mehrere Spezies am Abbau 

beteiligt sind und sich gegenseitig beeinflussen (Kapitel 4.2.1 und 6.2). Um Untersuchungen zu 

auftretenden (intra- oder extrazellulären) Zwischenprodukten sowie relevanten Enzyme beim 

ACE-Abbau oder zur Identifizierung und physiologischen Charakterisierung beteiligter Spezies 

durchführen zu können, war die mikrobielle Gemeinschaft jedoch selbst in den letzten 

Anreicherungskulturen noch zu divers und undefiniert bzgl. aller vorhandener Spezies (A – C, 

a – c; s. Fig. 4 aus Publikation 2 in Kapitel 6.2). Zur Verringerung dieser Diversität und 

Erleichterung möglicher im Anschluss an die vorliegende Arbeit stattfindende Studien wurden 

Mischkulturen definierter Zusammensetzung hergestellt (4.1.3). 

Nach den ersten Schritten hierzu, der Vereinzelung auf Agar-Platten und der Gen-

Sequenzierung der 10 bzw. 11 erhaltenen Isolate aus Kultur B und b (Tabelle 4-1), ließ sich 

überraschenderweise kein Isolat der Familie Pseudomonadaceae zuordnen. Der prozentuale 

Anteil dieser Familie an den Sequenzen der Flüssigkulturen B und b war ursprünglich sehr hoch 

(27% und 62%; s. Tab. S8 in SI von Publikation 2 in Kapitel 6.2). Ebenso wurde aus Kultur B 

kein Isolat der Familie Phyllobacteriaceae gewonnen, trotz des ursprünglichen relativen Anteils 

von 50% an allen Sequenzen (Tab. S8 in SI von Publikation). Mögliche Ursachen könnten 

geringes Wachstum der beiden Familien auf R2A-Agar oder das Übersehen entsprechender 

Kolonien bei der Vereinzelung aufgrund ähnlichen Phänotyps wie andere Spezies sein. Die 

Kulturen B und b wurden außerdem nach den Experimenten zur Identifizierung in Publikation 2 

mehrfach überimpft, sodass sich Pseudomonadaceae inzwischen abgereichert haben könnten. 

Gen-Sequenzierungen derjenigen Flüssigkulturen B und b, welche zur Vereinzelung der Klone 

(Tabelle 4-1, Kapitel 4.1.3) verwendet wurden oder derjenigen nach weiteren Passagen könnten 

klären helfen, ob Pseudomonadaceae tatsächlich in geringeren relativen Anteilen auftraten. 

Sollte dies nicht zutreffen, könnte das Ausstreichen von Kultur B und b sowie das Vereinzeln der 

Kolonien auf anderen Festmedien, die das Wachstum von Pseudomonadaceae begünstigen, 

versucht werden. 

In den aus vereinzelten Klonen hergestellten Mischkulturen definierter Zusammensetzung 

(Tabelle 4-1, Kapitel 4.1.3) unterschied sich die Effektivität des ACE-Abbaus und der Bildung 

von SA zum Teil deutlich (Tabelle 4-3). Die initialen Mischkulturen (Originalkulturen) zeigten 

sichtbares Wachstum (Trübung) sowie vollständigen Umsatz von ACE. Ausnahme waren dabei 

der Mix Phyllobacteriaceae mit Bradyrhizobiaceae (P-Br) und die Reinkultur Phyllobacteriaceae 

(P). In diesen Kulturen war kein Wachstum zu beobachten und die ACE-Entfernung war 
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unerheblich (< 30%), was durch die Abwesenheit von SA bestätigt wurde (< 1% Ausbeute). Von 

den Originalkulturen zeigte rein rechnerisch nur Mix Min (Bosea, Microbacterium, 

Bradyrhizobiaceae, Phyllobacteriaceae) quantitativen Umsatz von ACE zu SA. Nicht-quantitative 

Ausbeuten von SA (69 – 82%) in Mix B (Sphingopyxis, Microbacterium, Bradyrhizobiaceae, 

Enhydrobacter, Bosea), Mix b (Bosea, Rhodanobacter, Phyllobacteriaceae, Staphylococcus, 

Staphylococcus, Microbacterium, Bradyrhizobiaceae), P-Bo (Phyllobacteriaceae, Bosea) und P-

M (Phyllobacteriaceae, Microbacterium) trotz kompletter ACE-Entfernung sind vermutlich der 

Verwendung einheitlicher Faktoren zur Beschreibung der Aufkonzentrierung (via Verdunstung) 

geschuldet. Dass ACE zwar vollständig aufgenommen wurde, geringe Anteile aber noch nicht 

mineralisiert wurden und SA noch nicht vollständig ausgeschleust wurde, wäre ebenfalls 

denkbar. Um zwischen beiden Möglichkeiten zu unterscheiden, hätten Verdunstungsverluste der 

Kulturen ausgeglichen werden müssen (Addition Reinstwasser), damit Konzentrationen von 

ACE und SA ohne Einbeziehung eines nicht zwingend allgemeingültigen Korrekturfaktors 

verglichen werden können. Die durchgeführten Versuche sollten jedoch nur anzeigen, ob 

bestimmte Kombinationen ACE-Abbauaktivität zeigen und prinzipiell auch SA bilden. 

Tabelle 4-3. Aufbereitete Analysenergebnisse bzgl. Acesulfam-K (ACE-K) und 
Amidosulfonsäure (SA) in definierten Mischkulturen (1 g/L ACE-K) inkl. der 

Inkubationszeit t, dem ermittelten Aufkonzentrierungsfaktor 𝑎, dem nach der 
Inkubationszeit entfernten Anteil von ACE, der gebildeten Menge SA sowie der 
Ausbeute von SA nach der Inkubation, bezogen auf die bei vollständigem Umsatz 
von ACE maximal mögliche Konzentration von SA (Formel 4-3, Kapitel 4.1.3). 

Probe Laufzeit 
𝒕 (d) 

𝒂 Entfernung 
ACE-K (%) 

SA, gebildet 
(mg/L) 

Ausbeute 
SA (%) 

Originalkulturen 

Mix B 14 2,19 100 329 68 

Mix b 14 2,19 100 333 69 

Mix Min 14 2,19 100 460 95 

P 10 1,83 29 - - 

P-Bo 10 1,83 100 397 82 

P-M 10 1,83 100 372 77 

P-Br 10 1,83 22 - - 

verdünnte Kulturen 

Mix B 10 1,52 19 - - 

Mix b 10 1,52 100 389 81 

Mix Min 10 1,52 100 519 108 

P 7 1,34 10 0,02 0 

P-Bo 7 1,34 36 209 43 

P-M 7 1,34 13 117 24 

P-Br 7 1,34 12 - - 
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In den verdünnten Mischkulturen ließen sich deutliche Abstufungen in der ACE-

Entfernungsleistung erkennen (Tabelle 4-3): In Mix b und Mix Min wurde ACE offenbar 

vollständig abgebaut und zu SA umgesetzt. Geringer (10% – 40%), aber anhand der 

berechneten Werte scheinbar stöchiometrischer Umsatz von ACE zu SA wurde in den Kulturen 

P-Bo und P-M beobachtet. Ebenso wie in den Originalkulturen fand in den verdünnten Kulturen 

von P und P-Br nur vernachlässigbarer ACE-Abbau statt und es wurde keine SA gebildet. Mix B 

zeigte ebenfalls geringe ACE-Abbauaktivität (< 20%), was angesichts des kompletten Abbaus in 

der Originalkultur überraschte. Außerdem konnte in dieser Kultur keine SA detektiert werden. 

Bis auf diese Ausnahme passen die Ergebnisse der verdünnten Kulturen gut mit denen der 

Originalkultur zusammen: Mischkulturen, die sich im ersten Ansatz (Originalkulturen) als aktiv 

erwiesen, zeigten auch in verdünnter Variante Abbau. Dass die Effizienz in letzteren teilweise 

niedriger ausfiel, war angesichts der geringeren initialen Zelldichte und kürzeren Inkubationszeit 

nicht überraschend. Anhand der verdünnten Kulturen wurde ersichtlich, dass einige 

Kombinationen der verwendeten Isolate eine höhere Umsatzrate (Aktivität) aufweisen als 

andere. Besonders effektiv war die Kombination von Isolaten der Gattungen bzw. Familien 

Bosea, Microbacterium, Bradyrhizobiaceae und Phyllobacteriaceae (Mix Min). Die Kombination 

dieser Isolate mit solchen der Gattungen Rhodanobacter, Rhodococcus und Staphylococcus 

(Mix b) erwies sich ebenfalls als sehr effektiv im ACE-Abbau. 

Anhand der Ergebnisse (Anreicherungsmuster) in Publikation 2 (s. Kapitel 4.2.1 und 6.2) wurde 

vermutet, dass Phyllobacteriaceae eine Schlüsselrolle in der Transformation von ACE zukommt. 

Die inkludierten Spezies dieser Familie scheinen für den ACE-Abbau allerdings nicht 

obligatorisch und zu diesem nicht allein befähigt: Die untersuchte Reinkultur (P) zeigte keinerlei 

Abbau-Aktivität und in Mix B wurde (bei hoher Zelldichte) Abbau beobachtet, obwohl diese 

Kultur keine Phyllobacteriaceae-Spezies enthielt. Kulturen, die Spezies der Familie 

Bradyrhizobiaceae enthielten, waren in der ACE-Entfernung am effektivsten, was in den 

verdünnten Kulturen am besten ersichtlich ist: Mix b und Mix Min enthielten jeweils zwei Spezies 

der Familie Bradyrhizobiaceae (eine Spezies der Gattung Bosea und eine nicht eindeutig 

zugeordnete, mit Rhodopseudomonas verwandte Spezies) und entfernten ACE quantitativ. Die 

nächst effektivere Kultur (36% ACE-Entfernung, 43% SA-Ausbeute) war P-Bo, welche eine 

Spezies der Gattung Bosea enthielt. Bradyrhizobiaceae wurden auch in Publikation 2 als 

höchstwahrscheinlich in den ACE-Abbau involvierte Gruppe vermutet, da sie sich ebenso wie 

Phyllobacteriaceae anreicherten (s. Kapitel 4.2.1 und 6.2). Die Ergebnisse aus den Versuchen 

mit definierten Mischkulturen deuten an, dass deren Bedeutung größer sein könnte, als 

zunächst (in Publikation 2) vermutet. 
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Die Ergebnisse der Mischkultur-Versuche scheinen zu bestätigen, dass der effektive ACE-

Abbau die Anwesenheit von mindestens zwei Spezies erfordert. Es wäre in der Folge allerdings 

zu prüfen, ob Reinkulturen der anderen vereinzelten Spezies, vor allem von Bosea, 

Rhodopseudomonas und Microbacterium zum alleinigen ACE-Abbau befähigt sind; alle 

Mischkulturen, in denen mindestens ein Vertreter präsent war, zeigten ACE-Elimination und 

Umsatz zu SA. Sollten eine oder mehrere Reinkulturen den ACE-Gehalt verringern, müsste 

durch Analysen von TOC oder DOC sowie SA noch abgesichert werden, ob die betreffende(n) 

Spezies ACE komplett mineralisieren. In den gezeigten Ergebnissen scheint sich anzudeuten, 

dass der Abbau in einer diverseren Kultur effektiver ist als in einer binären Mischung. 

Würde in Reinkulturen der isolierten Klone keine Verringerung des ACE-Gehalts beobachtet, 

könnte dies bedeuten, dass sie nicht am ACE-Abbau bzw. dessen frühen Stadien beteiligt sind 

oder dass sie ACE bzw. dessen erste Transformationsprodukte nicht als Kohlenstoffquelle 

nutzen (können). In beiden Fällen träte kein Wachstum und in Letzterem, wenn überhaupt, nur 

Umsatz sehr geringer Mengen ACE auf. Nicht abbauenden Reinkulturen könnten daher neben 

ACE eine für die jeweilige Spezies geeignete Kohlenstoffquelle, z. B. ein einfaches 

Stoffwechselzwischenprodukt wie Succinat oder Pyruvat, als Wachstumssubstrat zur Verfügung 

gestellt und dann erneut auf ACE-Abbauaktivität geprüft werden. Sollten diese Reinkulturen den 

ACE-Gehalt verringern, wäre dies ein starker Hinweis darauf, dass die jeweiligen Spezies den 

oder die ersten kritischen Schritte im ACE-Abbau vollziehen. Im Überstand könnten dann 

vermutlich auch die entsprechenden (ersten) Transformationsprodukte identifiziert werden, was 

einen wichtigen Schritt in der Aufklärung des Abbauweges darstellen würde. 

Generell ist bei den durchgeführten Versuchen zu beachten, dass nicht alle am ACE-Abbau 

beteiligten Spezies gefunden worden sein müssen. Während der gesamten Anreicherung sowie 

auch beim Vereinzeln von Kolonien aus den Kulturen B und b können eigentlich relevante 

Spezies diskriminiert worden sein. Um einen (ersten) Abbauweg für ACE inkl. der 

Zwischenprodukte und beteiligten Enzyme aufklären zu können, ist dies zunächst auch nicht 

zwingend notwendig. Um später gegebenenfalls diskriminierte Spezies zu identifizieren, könnten 

erneut Anreicherungen aus Biomasse der Pflanzenkläranlage erfolgen, wobei andere 

Bedingungen, z. B. hinsichtlich des Redoxmilieus oder Kulturmediums, gewählt werden könnten. 

Vor allem aufgrund der Möglichkeit horizontalen Gentransfers müssen die in der vorliegenden 

Arbeit über mehrere Jahre angereicherten, letztlich identifizierten bzw. daneben vorhandenen 

Organsimen nicht zwangsläufig dieselben sein, welche ursprünglich in der Pflanzenkläranlage 

für den ACE-Abbau verantwortlich waren. Die Identifikation sowie physiologische Beschreibung 

der angereicherten, für den ACE-Abbau essentiellen Mikroorganismen stellen daher nur erste 
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Arbeiten auf dem Weg zur Aufklärung des Metabolismus dar. Im nächsten Schritt sollte der Weg 

des mikrobiellen Abbaus von ACE geklärt werden. Bekannt ist, dass SA einziges stabiles, in 

quantitativen Mengen gebildetes (End-) Produkt ist und die organische Fraktion von ACE 

mineralisiert bzw. aufgenommen wird (Castronovo et al. 2017). Dies konnte in der vorliegenden 

Arbeit bestätigt werden, der konkrete Abbauweg ist jedoch noch immer unbekannt. Als 

wahrscheinlichsten Abbauweg postulierten Castronovo et al. (2017) die Ringöffnung (Hydrolyse) 

von ACE an der Amidfunktion (Abbildung 4-2). 

 

Abbildung 4-2. Postulierter, schematischer Abbauweg von Acesulfam (ACE), modifiziert nach 
Castronovo et al. (2017). Bedingungen, Anzahl und Art der Transformations-
schritte vor Ringöffnung von ACE bzw. Bildung des stabilen Endproduktes 
Amidosulfonsäure (SA) sind bisher nicht bekannt und sind durch ein 
Fragezeichen symbolisiert. 

Welche Transformationsreaktionen gegebenenfalls zuvor oder danach bis zur Stufe des finalen 

Produktes SA erfolgen, könnte durch Identifikation von Transformationsprodukten aus 

Zellkulturen erfolgen: Sollten mehrere Spezies am Abbau von ACE beteiligt sein, müsste 

mindestens ein Transformationsprodukt zwischen den Spezies ausgetauscht werden. Dieses 

könnte sich im Überstand einer definierten Mischkultur der beteiligten Spezies oder einer 

Reinkultur der freisetzenden Spezies (wie oben besprochen, gegebenenfalls mit hoher 

Zelldichte) finden lassen. Zur Identifikation der Zwischenprodukte wäre der Einsatz 

hochauflösender MS zweckdienlich. Sie erlaubt die Ermittlung exakter Massen der (Fragmente 

der) Transformationsprodukte sowie Berechnung von Summenformeln und gegebenenfalls auch 

Rückschlüsse auf die Molekülstruktur durch typische Molekülfragmente, die während der 

Ionisation abgespalten werden. In intrazellulärer Matrix (der beteiligten Organismen) nach ACE-

Transformationsprodukten zu suchen, könnte zur vollständigen Aufklärung des ACE-

Metabolismus notwendig werden, besonders für den Fall dass Einzelspezies ACE komplett und 

eigenständig abbauen. 

Im nächsten Schritt sollten die am ACE-Abbau beteiligten Enzyme sowie die kodierenden Gene 

identifiziert werden. Dies könnte Hinweise darauf liefern, aus welchen Enzymen sich die neuen 

Schlüsselenzyme entwickelt haben und gegebenenfalls auch, was die ursprünglichen Substrate 
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sind. Die Analyse von charakteristischen Marker-Genen für den ACE-Abbau könnte außerdem 

dabei helfen, die Verbreitung der ACE-Abbaufähigkeit in anderen Anlagen und in der Umwelt zu 

verfolgen. Denkbar wäre auch zu untersuchen, ob verschiedene ACE-abbauende mikrobielle 

Gemeinschaften über dieselbe genetische Ausstattung, zugänglich ebenfalls über Marker-Gene, 

zum Abbau verfügen oder sich verschiedene Strategien und somit Enzyme (Gene) parallel 

entwickelt haben.  

5. Zusammenfassung und Ausblick 

Die dezentrale Behandlung in Kleinkläranlagen, bspw. häufig in Pflanzenkläranlagen, ist in 

manchen Regionen die einzige wirtschaftliche Option zur Abwasseraufbereitung. Im Vergleich 

zu großen, zentralen Kläranlagen werden nur geringe Volumina behandelten Abwassers in die 

Umwelt eingeleitet und entsprechend in der aquatischen Umwelt stärker verdünnt. 

Kleinkläranlagen dürfen lt. Abwasserverordnung daher einen geringeren Reinigungsgrad bzgl. 

konventioneller Schad- und Schmutzstoffe sowie der sauerstoffzehrenden Eigenschaften des 

Abwassers aufweisen. Anthropogene Spurenstoffe, welche in geringen Konzentrationen 

auftreten und gegebenenfalls trotzdem bereits negative Effekte hervorrufen können, werden 

nicht berücksichtigt. Nur für einige, besonders besorgniserregende, Vertreter (prioritäre Stoffe) 

sind in (Anhang X) der Europäischen Wasserrahmenrichtlinie Umweltqualitätsnormen festgelegt. 

Um der Akkumulation und dem Erreichen wirksamer Konzentrationen, gegebenenfalls durch 

Mischungseffekte, vorzubeugen, sollten Abwasserbehandlungsverfahren jedoch eine Vielzahl 

anthropogener Spurenstoffe möglichst effektiv entfernen. 

Um dies einschätzen zu können, muss zunächst aus der Fülle möglicher im Abwasser 

auftretender Spurenstoffe eine sinnvolle Auswahl getroffen werden. Als repräsentative 

Vertretersubstanzen für kommunales Abwasser wurden in der vorliegenden Arbeit sieben 

Substanzen ausgewählt. Aufgrund deren bekannten Bioabbauverhaltens unter verschiedenen 

Redoxbedingungen dienten diese als Prozessindikatoren für biologischen Abbau. Zur 

Quantifizierung in Zulauf- und Ablaufproben wurde eine HPLC-MS/MS-Methode entwickelt und 

etabliert. Diese erlaubte, bei den üblichen Zulaufgehalten der Indikatoren theoretisch 

konzentrationsbasierte Eliminationen von mindestens 90% sicher zu erfassen. 

Mittels dieser Methode wurde die Entfernung anthropogener Spurenstoffe erstmals engmaschig 

über ein komplettes Jahr, in parallel betriebenen Pflanzenkläranlagen bzw. Bodenfiltern (Pilot-

Maßstab) verschiedenen Intensivierungsgrades, beschickt mit realem Abwasser, verfolgt. Die 

Untersuchungen wurden von Analysen konventioneller Abwasserparameter begleitet. Neben der 

Einschätzung der generellen Reinigungsleistung konnten dadurch auch für den Abbau der 
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ausgewählten Substanzen förderliche (Betriebs-) Bedingungen aufgeklärt werden. Es bestätigte 

sich, dass sich ein hoher Intensivierungsgrad positiv auf die Elimination (aerob abbaubarer) 

Spurenstoffe auswirkt. Die untersuchten Anlagen höchster Intensivierung, die aktiv belüfteten 

Systeme, erwiesen sich über den Jahresverlauf als robust in der Performance, als resilient 

gegenüber einer simulierten Havarie und in der Entfernung aerob bioabbaubarer Spurenstoffe 

als konventionellen Kläranlagen ebenbürtig. Zur Entfernung aller potentiell schädlichen 

Substanzen bedarf es allerdings spezieller Techniken, wie sie bspw. aktuell im Rahmen der 

„vierten Reinigungsstufe“ erforscht werden.  

Die Datenlage bzgl. der Verringerung der (Öko-) Toxizität des Abwassers in Kleinkläranlagen 

oder (potentieller) Risiken des Ablauf für Mensch und Umwelt ist bisher unzureichend. Erste 

Ergebnisse der erforderlichen, aufwendigen Untersuchungen deuten jedoch an, dass 

biologische Effekte, z. B. östrogene Aktivität, durch Pflanzenkläranlagen deutlich verringert 

werden können (Nivala et al. 2018b). Die Ergebnisse der vorliegenden Arbeit sowie publizierter 

Übersichtsarbeiten zeigen, dass Pflanzenkläranlagen die Fracht vieler in kommunalem 

Abwasser enthaltenen Stoffe inkl. anthropogener Spurenstoffe merklich reduzieren können. Sie 

leisten einen Beitrag zur Verringerung der Freisetzung potentieller Schadstoffe in die Umwelt 

und senken somit das Risiko negativer Effekte auf Mensch und Umwelt ausgehend von 

Abwasser. 

Im zweiten Teil der Arbeit wurde die Bioabbaubarkeit von Acesulfam näher untersucht. Seit der 

erstmaligen Detektion in der Umwelt wurde dieser Süßstoff wiederholt als persistent 

charakterisiert. Seit 2014 wurde in Labor- sowie Feldstudien jedoch vermehrt von partieller oder 

vollständiger biologischer Abbaubarkeit berichtet. Deutlich verminderte Ablaufkonzentrationen 

von Acesulfam in nahezu allen in der vorliegenden Arbeit untersuchten Pflanzenkläranlagen, 

Bodenfiltern und konventionellen Kläranlagen ließen vermuten, dass die Entfernung von 

Acesulfam in der Abwasserbehandlung inzwischen verbreitet ist. Stetig abnehmende Acesulfam-

Frachten (2013 – 2016) in zwei deutschen Flüssen mit relevantem Eintrag behandelten 

kommunalen Abwassers waren ein weiterer Hinweis hierauf. 

In Laborversuchen konnte letztlich nachgewiesen werden, dass Acesulfam tatsächlich biologisch 

abgebaut wird, wie kurz zuvor auch von Castronovo et al. (2017) berichtet. Aus den Feldstudien 

ließen sich hierfür vorteilhafte Bedingungen ableiten. Diese herrschten oft auch in Studien vor, 

welche Persistenz beobachteten. Die mikrobiellen Gemeinschaft(en) scheint diese (Abbau-) 

Fähigkeit demnach erst in jüngster Zeit entwickelt zu haben. Durch Laborstudien wurde die 

Mineralisation von Acesulfam bestätigt. Es konnte zudem erstmalig gezeigt werden, dass 

Acesulfam dabei katabolisch abgebaut wird, also als alleinige Kohlenstoffquelle dienen kann. 
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Erstmals konnten auch Mikroorganismen isoliert und identifiziert werden, welche in den Abbau 

von Acesulfam involviert sind. 

Auf welchen Weg Acesulfam transformiert wird und welche genetische Ausstattung für den 

Abbau erforderlich ist, wurde bisher nicht aufgeklärt. Es ist jedoch denkbar, dass bereits durch 

Veränderung eines Genes und des kodierten Enzyms ein kritischer Schritt im Abbau ermöglicht 

wurde, dessen bisheriges Fehlen zur Persistenz von Acesulfam führte. Bei diesem kritischen 

Schritt könnte es sich um die Öffnung des Heterozyklus handeln. Rein aus der Struktur von 

Acesulfam scheint das Produkt dieser Ringöffnung dann leicht abbaubar, da es Ähnlichkeiten zu 

üblichen Substraten aufweist. Die Adaptation mikrobieller Gemeinschaften an Xenobiotika wurde 

bereits mehrfach beobachtet, jedoch scheint Acesulfam das erste Beispiel für eine solche 

Entwicklung in Kläranlagen zu sein. 

Das Verhalten von ACE in der Umwelt sollte in Zukunft weiter beobachtet werden, um einen 

Einblick in die Verbreitung neu entwickelter Abbaufähigkeiten unter Mikroorganismen zu 

gewinnen. Zum ACE-Abbau befähigte Mikroorganismen könnten sich auch in anderen 

Umweltkompartimenten, welche steten ACE-Eintrag und geeignete Randbedingungen 

aufweisen, etablieren. Diese Entwicklung könnte durch im Vergleich zu Rohabwasser geringere 

Konzentrationen zwar verzögert werden, würde jedoch das Wissen über die Ausbreitung neuer 

katabolischer Abbauwege in der Umwelt weiter vertiefen. Bspw. ist denkbar, dass ACE-

abbauende Mikroorganismen aus Kläranlagen in Fließ- sowie Stillgewässer eingetragen werden 

und sich dort etablieren könnten. Sollten in Stillgewässern wie großen Seen oder Binnenmeeren 

in den nächsten Jahren sinkende ACE-Konzentration festgestellt werden, könnte im Anschluss 

die Anwesenheit bereits bekannter ACE-Abbauender Spezies (oder Enzyme) geprüft werden, 

um zu klären, ob dies allein auf sinkende Einträge oder (auch) auf das Vorkommen und die 

Aktivität ACE-abbauender Mikroorganismen zurückzuführen ist. 

Generell zeigte sich, dass mittels biologischer Abwasserreinigung, auch in Kleinkläranlagen wie 

Bodenfiltern und Pflanzenkläranlagen, viele anthropogene Spurenstoffe effektiv entfernt werden 

können. Die Befunde zu Acesulfam deuten zudem an, dass die biologische Abwasserreinigung 

im Laufe der Zeit durch Adaptationsprozesse der mikrobiellen Gemeinschaft effektiver werden 

kann. Eine restlose Entfernung aller potentiellen Schadstoffe ist indes mit rein biologischen 

Methoden nicht möglich. Die Ergebnisse der vorliegenden Arbeit zeigen dennoch, dass durch 

den Einsatz der (meisten) untersuchten Pflanzenkläranlagen- bzw. Bodenfiltertypen als 

dezentrale Abwasserreinigung ein bedeutender Beitrag zum Schutz der Wasserressourcen vor 

dem Eintrag von (potentiellen) Schadstoffen geleistet werden kann. 
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Abbildung A-1. Schematische Darstellung der Anlage H50p nach Nivala et al. (2013a). 
 

 

Abbildung A-2.  Schematische Darstellung der Anlage VGp nach Nivala et al. (2013a). 
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Abbildung A-3. Schematische Darstellung des Sandfilters der zweistufigen Anlage VGp + VSp 
nach Nivala et al. (2013a). 

 

 

 

Abbildung A-4. Schematische Darstellung der Anlage R nach Nivala et al. (2013a). 
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Abbildung A-5. Schematische Darstellung der Anlage VAp nach Nivala et al. (2013a). Die 
Anlage VA weist dieselbe Bauweise, allerdings ohne die Bepflanzung, auf. 

 

 

Abbildung A-6. Schematische Darstellung der Anlage HAp nach Nivala et al. (2013a). Die 
Anlagen HM und HMc weisen dieselbe Bauweise, allerdings mit einzeln 
ansteuerbaren Belüftungsleistungen auf. Das Design der Anlage HA entspricht 
dem von HAp, HA ist jedoch nicht bepflanzt. 
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Abbildung A-7. Berechnung der Wahrscheinlichkeit des Vorkommens (P) der Chlor-
Isotopologe I – IV von Diclofenac (DCL) bzw. von vierfach deuteriertem DCL 
(DCL-d4) unter Verwendung der relativen Häufigkeit (p) der Isotope 35Cl bzw. 
37Cl. Formel adaptiert nach Rehm & Letzel (2016), Werte für p entnommen aus 
Holleman & Wiberg (2007). 

 

 

 

Abbildung A-8. Abhängigkeit der Peakfläche des DCL-d4-Quantifierübergangs von der DCL-
Konzentration (Reinstwasser). Ausgleichsgerade ermittelt auf Basis von vier 
Messpunkten (Kalibrierstandards) zu je drei Bestimmungen.  
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Abbildung A-9. Konzentrationen von Carbamazepin (CBZ) im Ablauf der Systeme HA und VA 
vor (Basislinie, bis Tag 0) und nach Abschalten der Belüftung (Tag 0 bis 6) 
sowie nach Wiedereinschalten der Belüftung (Erholung, ab Tag 6). 
Datenpunkte im Intervall „Basislinie“ wurden jeweils 35 Tage vor Abschalten 
der Belüftung bis zum Abschalten wöchentlich ermittelt; sie entsprechen damit 
nicht der Skalierung der Punkte ab dem Abschalten der Belüftung (Tag 0). 
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Abbildung A-10. Konzentrationen der Indikatoren im Zulauf zu den Pflanzenkläranlagen HA und 
VA. Die Reihe „HA-In“ beschreibt die Zulaufgehalte zu den Zeitpunkten, in 
denen Zulauf und Ablauf des Systems HA beprobt wurden. Entsprechend 
kennzeichnen Punkte „VA-In“ die Zulaufgehalte im Zeitraum der Beprobung 
von VA. Punkte im Intervall „Basislinie“ wurden jeweils 35 Tage vor Abschalten 
der Belüftung bis zum Abschalten wöchentlich ermittelt und entsprechen somit 
nicht der Skalierung der Punkte ab dem Abschalten der Belüftung (Tag 0). 
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Tabelle A-1. Zum Ablauf der Pflanzenkläranlage R zugesetzte Konzentrationen (c) der 
internen Standards (IS) und ermittelte Peakhöhen (H) in den Proben a bis k sowie 
Anstieg (m) der linearen Ausgleichsfunktion durch die inkludierten Punkte (grün 
hinterlegt). Die Ausgleichsgeraden wurden durch den Koordinatenursprung 
gezwungen, da die in ungespikter Probe ermittelten Peakhöhen der IS 
vernachlässigbar waren; einzig bei DCL-d4 wurde die Gerade nicht durch den 
Ursprung gelegt und es musste die Peakhöhe in ungespikter Probe 
(3,04E+04 cps) einbezogen werden. 
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Tabelle A-2. Konzentrationen (c) der Indikatoren (Ind) und internen Standards (IS) in den 
Testlösungen zur Bestimmung des Filtrationsverlusts sowie relative Abweichung 
(%) der Peakfläche (A) der Quantifier-Übergänge von Indikatoren und IS 
zwischen filtrierten und unfiltrierten Proben (bezogen auf die unfiltrierten Proben). 

Die relative Abweichung wurde berechnet nach: 𝚫𝐀(%) =
𝑨𝒖𝒏𝒇𝒊𝒍𝒕𝒓𝒊𝒆𝒓𝒕−𝑨𝒇𝒊𝒍𝒕𝒓𝒊𝒆𝒓𝒕

𝑨𝒖𝒏𝒇𝒊𝒍𝒕𝒓𝒊𝒆𝒓𝒕
× 𝟏𝟎𝟎 

  Niedrige 
Indikatorkonzentration 

Hohe 
Indikatorkonzentration 

Analyt cIS 

(µg/L) 
cInd 

(µg/L) 
ΔAInd 
(%) 

ΔAIS 
(%) 

cInd 

(µg/L) 
ΔAInd 
(%) 

ΔAIS 
(%) 

Acesulfam 17,5 a 2,25 a 1,3 4,7 11,25 a -0,35 -0,97 

Benzotriazol 7,5 1,2 11 7,8 6 1,9 2,3 

Coffein 7,5 0,75 17 11 3,75 6,4 4,5 

Carbamazepin 5 0,5 9,1 14 2,5 2,1 0,67 

Diclofenac 5 6 a 10 9,1 30 a -1,6 -0,64 

Ibuprofen 40 10 2,0 8,3 50 -1,0 -1,8 

Naproxen 7,5 2 12 12 10 -5,3 1,2 
             a

 Konzentration der freien Säure 
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Tabelle A-3. Monatsmediane der Entfernung der Indikatoren (n = 1 – 5) und klassischen 
Schmutzstoffe (n = 2 – 5) in HM, HMc und HAp sowie Monatsmediane üblicher 
Abwasserparameter im gemeinsamen Zulauf (SEP) und dem Ablauf von HM, 
HMc und HAp (n = 2 – 5) von September 2014 bis August 2015. - : keine Daten. 

 Sep. 
14 

Okt. 
14 

Nov. 
14 

Dez. 
14 

Jan. 
15 

Feb. 
15 

Mrz. 
15 

Apr. 
15 

Mai. 
15 

Jun. 
15 

Jul. 
15 

Aug. 
15 

Coffein, Entfernung (%) 

HM 100 98 95 99 99 100 100 100 100 100 100 95 

HMc 100 98 97 99 100 100 100 100 100 100 99 95 

HAp 100 98 98 99 100 100 100 100 100 100 - 95 

Ibuprofen, Entfernung (%) 

HM 98 98 99 99 98 100 97 99 98 99 98 98 

HMc 98 98 99 99 98 100 98 98 98 98 98 98 

HAp 98 99 99 99 97 100 99 99 98 99 - 98 

Naproxen, Entfernung (%) 

HM 97 97 95 93 96 95 97 97 99 100 99 99 

HMc 99 97 95 97 98 98 98 98 99 99 99 100 

HAp 100 98 99 98 98 96 97 98 99 99 - 99 

Benzotriazol, Entfernung (%) 

HM 57 67 53 60 52 49 49 48 43 59 61 71 

HMc 54 53 51 64 57 45 46 49 39 56 63 63 

HAp 92 90 90 85 71 74 74 82 90 95 - 87 

Diclofenac, Entfernung (%) 

HM 28 36 24 28 22 14 24 34 54 59 72 70 

HMc 25 37 32 32 30 13 26 31 59 55 61 60 

HAp 83 82 78 76 54 38 57 50 81 81 - 73 

Acesulfam, Entfernung (%) 

HM 10 6 -14 8 -12 -1 -1 7 13 18 32 95 

HMc 9 9 -1 8 -3 -3 -8 11 17 11 54 98 

HAp 100 97 96 78 13 -3 -9 -5 28 97 - 97 

Carbamazepin, Entfernung (%) 

HM 0 -22 -44 4 -11 0 4 -2 5 4 10 15 

HMc 1 -9 -20 7 4 -3 8 2 2 1 1 6 

HAp -3 -15 -23 -1 -13 -10 2 -20 -1 0 - -24 

Biologischer Sauerstoffbedarf (CBOD5), Entfernung (%) 

HM 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100 99 99 

HMc 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100 99 99 

HAp 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100 99 98 

Gesamtgehalt organischen Kohlenstoffs (TOC), Entfernung (%) 

HM 91 93 94 94 94 94 93 93 93 94 95 94 

HMc 93 94 94 94 94 93 93 93 93 92 95 94 

HAp 93 91 88 92 91 91 90 88 88 87 94 93 
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Tabelle A-3. (Fortsetzung) 

 Sep. 
14 

Okt. 
14 

Nov. 
14 

Dez. 
14 

Jan. 
15 

Feb. 
15 

Mrz. 
15 

Apr. 
15 

Mai. 
15 

Jun. 
15 

Jul. 
15 

Aug. 
15 

Gesamtstickstoffgehalt (TN), Entfernung (%) 

HM 43 53 67 67 61 61 57 54 58 57 58 58 

HMc 64 74 69 63 57 54 50 50 46 52 54 51 

HAp 60 51 39 37 40 39 32 39 47 51 62 56 

Ammoniumstickstoff (NH4-N), Entfernung (%) 

HM 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100 

HMc 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100 100 

HAp 100 100 100 100 98 100 100 100 100 100 100 100 

Nitrat- und Nitritstickstoffgehalt (NOx-N; mg/L) 

SEP < LOQ 
a 

HM 46 35 29 30 34 31 32 41 38 39 35 40 

HMc 35 23 29 36 38 39 40 45 48 40 38 46 

HAp 38 42 54 59 52 50 52 54 51 45 39 41 

gelöster Sauerstoff (DO; mg/L) 

SEP 1,0 0,9 1,1 0,8 1,0 2,0 0,7 0,6 0,7 0,7 0,6 0,7 

HM 7,5 9,5 11,3 11,5 12,0 11,9 11,6 10,8 10,4 9,6 8,9 8,4 

HMc 7,3 9,4 11,2 11,6 12,0 12,1 11,9 10,8 10,3 9,6 9,0 8,5 

HAp 7,0 9,3 10,7 10,7 11,5 11,7 11,5 10,5 9,9 9,2 8,8 8,1 

Redoxpotential (EH; mV) 

SEP -277 -297 -284 -279 -273 -254 -254 -242 -219 -249 -241 -257 

HM 125 182 167 166 197 157 196 169 141 185 179 166 

HMc 152 157 109 195 160 202 184 166 170 182 202 200 

HAp 192 168 153 163 252 236 229 230 197 156 191 177 

Temperatur (T; °C) 

SEP 17,8 15,9 12,6 11,5 9,4 8,5 9,1 11,1 14,8 16,0 19,4 21,6 

HM 16,6 14,7 10,7 7,3 6,2 5,4 7,5 10,4 14,8 16,0 19,7 21,6 

HMc 16,4 14,6 10,4 7,0 6,0 5,2 7,3 10,4 14,8 16,1 19,6 21,6 

HAp 17,2 15,4 11,6 8,2 7,3 6,2 7,7 10,8 14,8 16,2 19,7 21,8 

pH-Wert 

SEP 7,0 7,1 7,2 7,2 7,1 7,1 7,1 7,2 7,6 7,1 6,8 7,1 

HM 7,3 7,3 8,1 8,0 7,9 7,9 7,8 7,7 7,5 7,7 7,9 7,8 

HMc 7,8 8,1 8,1 7,9 7,8 7,7 7,5 7,5 6,8 7,5 7,6 7,7 

HAp 7,6 7,5 7,3 6,3 5,8 6,6 5,9 6,5 6,6 7,2 7,4 7,6 

Elektrische Leitfähigkeit (EC; µS/cm) 

SEP 1758 1921 1951 2000 1871 1901 1897 1693 1747 1820 1477 1867 

HM 1343 1377 1427 1498 1280 1352 1385 1366 1339 1273 1257 1350 

HMc 1349 1348 1449 1528 1294 1357 1416 1381 1383 1343 1373 1353 

HAp 1392 1379 1444 1508 1207 1288 1362 1328 1377 1442 1431 1340 
a gilt für alle Monate; LOQ für Nirat bzw. Nitrit: 0,3 mg/L bzw. 0,02 mg/L 
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Tabelle A-4. Konzentrationen (µg/L) der Indikatoren im gemeinsamen Zulauf (SEP) sowie im 
Ablauf der Systeme HAp, HA und VA in Proben entnommen im Juni und Juli 2015 
sowie mittleres Volumen des Zu- und Abflusses (L/d) von HA und VA während 
dieser Monate. 
- : keine Probe; LOQ: Nachweisgrenze (engl. limit of quantification). 

 
9.6.2015 23.6.2015 30.6.2015 7.7.2015 14.7.2015 21.7.2015 28.7.2015 

Coffein 
SEP 92 106 83 63 77 32 19 
HAp 0,25 0,45 0,22 - - - - 
HA - 0,35 0,19 0,31 0,22 0,18 0,12 
VA 0,93 - 1,8 1,1 0,80 - - 
Ibuprofen 
SEP 30 27 24 16 25 17 24 
HAp 0,08 < LOQ < LOQ - - - - 
HA - < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 
VA 1,8 - < LOQ < LOQ < LOQ - - 
Naproxen 
SEP 4,6 4,2 3,5 2,1 2,8 5,2 2,9 
HAp < LOQ < LOQ < LOQ - - - - 
HA - < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 
VA 0,40 - 0,48 0,27 0,22 - - 
Benzotriazol 
SEP 17 18 14 10 13 10 14 
HAp 0,92 0,76 0,56 - - - - 
HA - 11 8,5 8,9 8,1 6,7 4,3 
VA 4,9 - 4,7 4,4 3,6 - - 
Diclofenac a 

SEP 5,6 6,3 5,5 5,2 5,7 4,1 4,4 
HAp 1,4 1,4 1,0 - - - - 
HA - 4,5 3,7 5,0 4,2 3,6 2,3 
VA 3,1 - 2,3 3,3 3,2 - - 
Acesulfam a 

SEP 24 22 19 19 18 14 19 
HAp 0,68 0,56 0,23 - - - - 
HA - 19 15 18 8,0 0,31 0,27 
VA 21 - 10 6,6 2,4 - - 
Carbamazepin 
SEP 2,8 2,6 1,8 2,0 2,0 1,8 2,1 
HAp 3,7 3,0 2,1 - - - - 
HA - 2,6 1,7 2,0 2,1 1,9 1,5 
VA 3,1 - 2,2 2,2 2,3 - - 

  06/2015 07/2015     

Abwasservolumen 
HA, Zulauf 578 578     
HA, Ablauf 561 563     
VA, Zulauf 578 578     
VA, Ablauf 565 569     
a Konzentration der freien Säure 
LOQ für Ibuprofen: 1,28 µg/L 

LOQ für Naproxen: 0,09 µg/L 
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Tabelle A-5. Literatur zum Abbau von Acesulfam (ACE) in Laborstudien, sortiert nach Jahr der 
Veröffentlichung. In Publikation 2 inkludierte Literaturstellen sind fett, nicht explizit 
angegebene und daher vermutete Bedingungen sind kursiv gekennzeichnet. 
RT: Raumtemperatur; HRT: hydraulische Verweilzeit (engl. hydraulic residence 
time); nitratred.: nitratreduzierende Bedingungen; manganred.: 
manganreduzierende Bedingungen; TOC: gesamter organischer Kohlenstoff; 
DT50: Halbwertszeit. 
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Tabelle A-5. (Fortsetzung) 

 
(Buerge et al. 2009, Buerge et al. 2011, Burke et al. 2014, Burke et al. 2017, Castronovo et al. 2017, Hellauer et al. 2017b, Krah et al. 2016, Men et al. 

2017, Müller et al. 2017, Regnery et al. 2015, Storck et al. 2016, Tran et al. 2013, Tran et al. 2014) 
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Tabelle A-6. Literatur zur Entfernung von Acesulfam (ACE) in deutschen Studien zur 
Grundwasseranreicherung und Uferfiltration sowie Abwasserreinigung in 
Pilotanlagen. In Publikation 2 inkludierte Literaturstellen sind fett, nicht explizit 
angegebene und daher vermutete Bedingungen sind kursiv gekennzeichnet. 
MAR: Grundwasseranreicherung (engl. managed aquifer recharge); SMART: 
sequential managed aquifer recharge technology; SBR: engl. sequencing batch 
reactor; DOCin: Gehalt gelöster organischer Kohlenstoff im Zulauf zum System, 
DOCout: : Gehalt gelöster organischer Kohlenstoff im Ablauf des Systems; HRT: 
hydraulische Verweilzeit (engl. hydraulic residence time). 

Referenz Bepro-
bung 

System ACE-K 
in 
Zulauf 
(µg/L) 

Redoxmilieu organi-
scher 
Kohlen-
stoff-
gehalt 

Entfer-
nung 
ACE 
(%) 

Aufent-
haltszeit 

Hellauer et 
al. (2017a) 

a 
04 – 
10/2016 

MAR 
(Oberflächenwasser, 
Infiltrationsbecken) 

x͂: 0.3 zunächst 
aerob, dann 
schnell 
suboxisch  

4 – 9 
mg/L 

- 0,49 d 

SMART (Uferfiltrat 
von Oberflächen-
wasser, inkl. 
Belüftung) 

x͂: 0.8 nahezu 
durchgängig 
aerob 

5 mg/L 93 0,17 d  

Völker et al. 
(2017) 

06 – 
07/2014 

SBR, WWTP-Ablauf �̅�: 4,5 
2/3 aerob, 
1/3 anoxisch 

DOCin: 
37 mg/L 
DOCout: 
12 mg/L 

91 HRT: 
12 h 

3 sequentielle SBR 
(in 2. SBR: Zugabe 
Acetat), WWTP-
Ablauf  

�̅�: 4,0 1. SBR: 
2/3 aerob, 
1/3 anoxisch 
2. SBR: 
anoxisch, 
anaerob 
3. SBR: 
anaerob 

DOCin: 
37 mg/L 
DOCout: 
9 mg/L 

92 HRT: 
12 h + 
2 x 2,5 d 

2 sequentielle SBR + 
nachfolgender 
Rührreaktor (Zugabe 
Acetat), WWTP-
Ablauf 

�̅�: 3,1 1. SBR: 
anaerob 
2. SBR: 
aerob/anoxisc
h 
Rührreaktor: 
Anoxisch, 
anaerob 

DOCin: 
37 mg/L 
DOCout: 
8 mg/L 

94 HRT: 
2 x 2,7 d 
+ 2 d 

Castronovo 
et al. (2017) 

unbe-
kannt 

Langsamsandfilter, 
Oberflächenwasser 
(Ruhr) 

�̅�: 0,37 aerob – 
suboxisch 

gering 70 HRT: 
2 – 4 d 

a Entfernung ACE, beschriebenes Redoxmilieu sowie Aufenthaltszeit beziehen sich auf 2 m 
Infiltrationsstrecke 
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Tabelle A-7. Literatur zur Entfernung von Acesulfam-K (ACE-K) in Kläranlagen, sortiert nach 
untersuchter Region (Länderkürzel nach ISO 3166) und Datum der Probenahme. 
In Publikation 2 inkludierte Literaturstellen sind fett gekennzeichnet. 
HRT: hydraulische Verweilzeit (engl. hydraulic residence time); DOC: gelöster 
organischer Kohlenstoff. 

Region Referenz Anzahl 
Klär-
anlagen 

Beprobung ACE-K in 
Zulauf 
(µg/L) 

Entfernung ACE 
(%) 

DE, 
CH 

Buerge et al. 
(2009) 

10 - 05 – 09/2008 
- 24h Mischproben (HRT-bezogen) 

12 – 43 
(�̅�: 10) 

nur in 1/10 
Anlagen (60%) 

Scheurer et 
al. (2009) 

2 - 02 – 03/2009 
- 24 h Mischproben 

34 – 50 Anlage 1: 41 
Anlage 2: 27 

Scheurer et 
al. (2011) 

5 - 05 – 07/2010 
- 24h Mischproben 

8 – 37 nur in 1/5 
Anlagen (25%) 

Nödler et al. 
(2013) 

1 - 10/2012 
- 24 h Mischproben (HRT-bezogen)  

25 40% 

LUBW 
(2014) 

6 - je 12 Messtermine zwischen 
06/2012 – 04/2013 

0.9 – 60 
(x͂: 18; �̅�: 
21) 

�̅�: 15 – 57 
a 

Funke et al. 
(2015) 

12 - 29.10.2013 (4 Anlagen) 
- 14.2.2014 (1 Anlage) 
- 14.07.2014 (7 Anlagen) 
- 24h Mischproben (außer 1 
Anlage) 

≤ 75 
(in 1 
Anlage 
nicht 
detektiert) 

≤ 1 (n=2), 
38 (n=1), 
69 – 98 (n=8) 

Castronovo 
et al. (2017) 

13 - unklar, wahrscheinlich 2012/13  
- eine Anlage: 5/2012 – 6/2014 
(n=12) 

20 – 80 
(x͂: 38) 

x͂: 57 – 97 
b 

Völker et al. 
(2017) 

1 - 06 – 07/2014 
- 7d-Mischproben 

�̅�: 14 71 

Bourgin et al. 
(2018) 

1  - 09/2014 – 06/2015 
- 37 24h Mischproben (HRT-
bezogen) 

15 – 80
 

88 – 95 (nur 
biologische 
Stufe) 

c 

Hermes et al. 
(2018) 

3 - Zeitraum unklar 
- je 4 24 h Mischproben 

27 – 43 82 – 96 

CN 

Gan et al. 
(2013) 

2 - 2011 
- Stichproben 

16 – 17 - 

Yang et al. 
(2017) 

9 - 05 – 10/2015 
- 24h Mischproben (HRT-bezogen) 

x͂: 9.5 (0 –) 90 
(�̅�: 85) 

IN 

Subedi et al. 
(2015) 

5 - 07 – 08/2012 
- Stichproben 

0.06 – 
0.09 

- 
d
 

Anumol et 
al. (2016) 

3 - Spätsommer + Winter 2013, 
Frühsommer 2014 
- Stichproben 

0.56 – 
0.86 

nur in 1/3 
Anlagen (30%) 

e 

US 

Subedi & 
Kannan 
(2014) 

2 - 07/2013 
- 24h Mischproben 

�̅�: 1,08 - 

Jones et al. 
(2017) 

3 - 08 – 09/2014 
- Stichproben von Primär- und 
Sekundärablauf 

�̅�: 20 �̅�: 88 
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Tabelle A-7. (Fortsetzung) 
 

Region Referenz Anzahl 
Klär-
anlagen 

Beprobung ACE-K in 
Zulauf 
(µg/L) 

Entfernung ACE 
(%) 

AU 
Cardenas et 
al. (2016) 

1 - 09/2012 
- Stichproben (n=2) 

43 92 

ES 
Ordonez et 
al. (2012) 

1 - 09/2011 
- Stichproben (3 d) 

25 – 27 - 

KR 
Ryu et al. 
(2014) 

1 - 05/2013,  
- Stichproben 

4  - 

SG 
Tran et al. 
(2015) 

1 - 02 – 07/2013 
- Stichproben 

6.3 – 10.5 
(x͂: 8) 

- 

a
 Kein Zusammenhang von Temperatur und ACE-Entfernung zu erkennen. 

b 
In einer Anlage deutete sich Saisonalität an, also scheinbar Zeitraum beprobt, in dem ACE-
Abbaupotential sich dort in Entwicklung befand.

 

c 
DOC nach konventioneller Behandlung: 3,5 – 6 mg/L

 

d 
In einer Anlage 389 ng/L ACE in Ablauf, bei 73 ng/L in Zulauf, Ursache aber nicht diskutiert. 

e
 Anlage, in der ACE teils entfernt hatte deutlich höhere HRT (3 d vs. 6 h). 
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 Tabelle A-8.  Befunde von Acesulfam-K (ACE-K) in verschiedenen wässrigen Umweltproben, 
sortiert nach untersuchter Region (Länderkürzel nach ISO 3166) und Erscheinungsjahr der 
Publikation. 
Region Studie Jahr (Beprobung) Probenmatrix Konzentration 

ACE-K (µg/L) 

DE 

Scheurer et al. (2009) 06 + 12/2008, 02/2009 Soil aquifer treatment bis 53 

vermutlich 2008/2009 Oberflächenwasser 0,27 – 2,7 

Scheurer et al. (2011) 01 – 07/2010 Oberflächenwasser 0,61 – 3,2 

Uferfiltrat 0,25 – 2,5 

Li et al. (2016) 06/2014 Oberflächenwasser 4,8 – 6,4 

Hermes et al. (2018) unklar Oberflächenwasser 0,33 – 0,42 

Uferfiltrat 0,5 – 2,35 

CA 

Van Stempvoort et al. 
(2011) 

2009/2010 Grundwasser (Brunnen) bis 10 

Spoelstra et al. (2017) 09/2010, 05/2011 Grundwasser (Sickerquelle) bis 1 

06 – 07/2011 Grundwasser (Brunnen) bis 12 

06/2013 Grundwasser (Sickerquelle) bis 1,7 

CN, 
HK 

Gan et al. (2013) 2011 Oberflächenwasser 1,6 – 17 

Meerwasser 0,57 – 9,9 

Grundwasser 0,012 –0,022 

Leitungswasser 0,59 – 0,68 

Sang et al. (2014) 07/2011, 01/2012 Meerwasser 0,03 –0,375 

Yang et al. (2017) 12/2015, 04/2016 Oberflächenwasser 0,12 – 10 
(x͂: 1,4) 

ES 

Ordonez et al. (2012) 09/2011 Oberflächenwasser 0,4 – 54 

Abwasser 25 – 27 

Salas et al. (2015) unklar Abwasser 24 – 39 

Oberflächenwasser bis 0,03 

Arbeláez et al. (2015) unklar Abwasser 49 – 149 

Oberflächenwasser 0,12 – 1,62 

US 

Schaider et al. (2016) 02/2011 Trinkwasser (Brunnen) bis 5,3 

Roehrdanz et al. 
(2017) 

09 – 10/2014 
 

Grundwasser (Brunnen) 0,02 – 0,31 

Trinkwasser 0,03 

Abwasser 28 – 31 

Barba-
dos 

Edwards et al. (2017) 06/2013 Oberflächenwasser bis 0,57 

CH 

Buerge et al. (2009) 02 –10/2008 Oberflächenwasser bis 6,9 

08 – 11/2008 Grundwasser bis 4,7 

vermutlich 2008 Leitungswasser bis 2,6 

FI 
Perkola & Sainio 
(2014) 

06/2011 – 06/2012 Oberflächenwasser 0,028 – 9,6 

IL 
Scheurer et al. (2011) 2009, 2010 Soil aquifer treatment 10

1
 

WWTP-Ablauf 55 

JO 
Riemenschneider et al. 
(2016) 

10/2014 – 05/2015 Oberflächenwasser 0,7 – 13,9 

MM Watanabe et al. (2016) 12/2014 Oberflächenwasser 0,0007 – 0,024 

PH Watanabe et al. (2016) 06/2014 Oberflächenwasser 0,22 – 7,8 

SE Li et al. (2016) 06 – 08/2014 Oberflächenwasser 0,17 – 0,9 

SG 

Tran et al. (2013) unbekannt Grundwasser bis 0,1 

Oberflächenwasser 0,005 – 0,35 

Abwasser 0,19 –75 

VN 

Watanabe et al. (2016) 10 – 12/2013 Abwasser 0,055 – 0,58 

Oberflächenwasser 0,001 – 1,1 

Grundwasser bis 0,13 
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Kurzfassung der wissenschaftlichen Ergebnisse 

zur Dissertation 

Beurteilung der Spurenstoffelimination in Pflanzenkläranlagen mittels Indikatorsubstan-

zen und Neubewertung der Bioabbaubarkeit von Acesulfam 

Der Fakultät für Chemie und Mineralogie der Universität Leipzig 

vorgelegt von 

Stefanie Kahl, M. Sc. 

im September 2018 

Angefertigt am Helmholtz-Zentrum für Umweltforschung GmbH – UFZ, 

Department Analytik 

 

1. Einleitung, Motivation und Zielsetzung 

Die Europäische Wasserrahmenrichtlinie (Richtlinie 2000/60/EG) sieht eine Reduzierung der 

Umweltbelastung mit risikobehafteten Stoffen vor. Hierzu zählen unter anderem anthropogene 

Substanzen wie Dioxine oder Chlorbenzole. Doch auch bisher nicht berücksichtige anthropoge-

ne Spurenstoffe, z. B. Pharmaka, können bereits in geringer Konzentration (ng/L – µg/L) ein Ri-

siko darstellen. Der kontinuierliche Eintrag in die Umwelt kann zur Akkumulation und dem Errei-

chen toxikologisch relevanter Konzentrationen führen. 

Abwasser enthält zahlreiche anthropogene Spurenstoffe, sodass der Abwasserbehandlung zur 

Verringerung deren Freisetzung große Bedeutung zukommt. Dies gilt auch für dezentrale Ab-

wasserbehandlungsmethoden, welche in manchen Regionen oft die einzige wirtschaftliche Lö-

sung zur Abwasserbehandlung darstellen. 

Pflanzenkläranlagen und Bodenfilter gelten als zuverlässige dezentrale Kläranlagen zur Reini-

gung bspw. häuslichen Abwassers (< 2000 Einwohnerwerte). Die Entfernung einzelner anthro-

pogener Spurenstoffe, hauptsächlich Pharmaka, wurde bereits in diversen solcher Anlagen un-

tersucht. Ob die ausgewählten Substanzen aussagekräftige Vertreter darstellen, um das Poten-

tial einer Anlage zur Entfernung anthropogener Spurenstoffe zu charakterisieren, wurde bei der 

Analytauswahl allerdings nicht berücksichtigt. Das Studiendesign unterschied sich zudem oft 

gravierend, was die Vergleichbarkeit bzw. Verallgemeinerung der Erkenntnisse limitiert. Außer-

dem wurde die Entfernung anthropogener Spurenstoffe über den Jahresverlauf zumeist anhand 

einzelner Stichproben anstelle regemäßiger Beprobung beurteilt. Die Robustheit (bepflanzter) 

Bodenfilter bei der Elimination anthropogener Spurenstoffe ist somit nur unzureichend geklärt. 
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Ziele der Dissertation waren daher: 

 Auswahl geeigneter, repräsentativer Spurenstoffe (Indikatoren) und Entwicklung einer 

analytischen Methode zur Quantifizierung in Zulauf und Ablauf von (Klein-) Kläranlagen, 

 Beurteilung von Reinigungsleistung und Robustheit verschiedener, parallel betriebener 

Pflanzenkläranlagen und Bodenfilter durch regelmäßige Untersuchungen über ein Jahr, 

 Identifizierung vorteilhafter (Betriebs-) Bedingungen für die Elimination der repräsentier-

ten anthropogenen Spurenstoffe, 

 Untersuchungen zur Bioabbaubarkeit des oft als persistent charakterisierten Süßstoffs 

Acesulfam hinsichtlich der Verbreitung effektiver Elimination in Kläranlagen, vorteilhaften 

Bedingungen, des Abbauwegs und der beteiligten Mikroorganismen. 

2. Material und Methoden 

2.1. Substanzauswahl 

Zur Einschätzung der Reinigungsleistung biologischer (Klein-) Kläranlagen hinsichtlich anthro-

pogener Spurenstoffe wurden sieben Substanzen ausgewählt (Coffein, Ibuprofen, Naproxen, 

Benzotriazol, Diclofenac, Acesulfam, Carbamazepin). Diese fungierten als Prozessindikatoren 

für die Effektivität des Bioabbaus. Jeder Indikator repräsentiert Substanzen identischen (Abbau-) 

Verhaltens. Die Indikatoren wurden mittels Hochleistungsflüssigkeitschromatografie gekoppelt 

mit Tandem-Massenspektrometrie (HPLC-MS/MS) quantifiziert.  

2.2. Pflanzenkläranlagen 

Die untersuchten Untergrundpflanzenkläranlagen und Bodenfilter (Pilot-Maßstab) waren Teil ei-

ner Pilotanlage, wurden mit kommunalem Abwasser beschickt und parallel betrieben. In Zu- und 

Ablauf sechs etablierter und zwei neu in Betrieb genommener Anlagen verschiedener Bauart 

wurden über ein Jahr klassische Abwasserparameter sowie Indikatoren analysiert. In zwei weite-

ren, belüfteten Bodenfiltern wurde während einer simulierten Havarie (Ausfall der Belüftung) die 

Veränderung der Ablaufkonzentration der Indikatorsubstanzen verfolgt. Die Untersuchungen er-

folgten in Kooperation mit dem Department Umwelt- und Biotechnologisches Zentrum. 

2.3. Anreicherungskulturen 

Biomasse aus einer Pflanzenkläranlage wurde in einem Selektivmedium mit Acesulfam (ACE) 

als einziger Kohlenstoffquelle inkubiert und die am Abbau von ACE beteiligten Mikroorganismen 

sukzessive angereichert (Überimpfen, Passage über Agar-Medien, Erhöhen des ACE-Gehalts 

bis 7 g/L). Begleitend wurde die Abbauleistung der Kulturen bzgl. ACE verfolgt. Die Veränderung 

der Zusammensetzung der mikrobiellen Gemeinschaft wurde durch molekularbiologische Me-

thoden (DNA-Extraktion, PCR, Sequenzierung von16S rRNA-Genen) untersucht. Die Experi-

mente wurden in Zusammenarbeit mit dem Department Umweltmikrobiologie durchgeführt. 
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3. Ergebnisse 

3.1. Reinigungsleistung der ausgewählten Pflanzenkläranlagen und Bodenfilter 

Die Effizienz der Entfernung mobiler, organischer anthropogener Spurenstoffe in biologischen 

Kleinkläranlagen sollte mittels Indikatorsubstanzen eingeschätzt werden, welche zusammen ein 

breites Spektrum an Bioabbaubarkeit in verschiedenen Redoxmilieus abdecken. Anhand ver-

schiedener Kriterien, bspw. hohe Polarität, gleichmäßige Freisetzung, bekanntes Abbauverhal-

ten, wurden sieben Indikatoren ausgewählt: Coffein und Ibuprofen als Vertreter leicht aerob bio-

abbaubarer, Naproxen und 1H-Benzotriazol als mäßig aerob bioabbaubare Substanzen sowie 

Carbamazepin und Acesulfam als nicht aerob bioabbaurare anthropogene Spurenstoffe. Coffein 

ist zudem im Anoxischen und Anaeroben leicht, Naproxen mäßig bioabbaubar. Ibuprofen, Ben-

zotriazol, Diclofenac und Acesulfam wurden als im Anaeroben und Anoxischen nicht bioabbau-

bar beschrieben und Carbamazepin kann nur im Anaeroben mäßig entfernt werden.  

Die Daten bzgl. klassischer Abwasserparameter und Indikatoren von fünf etablierten Kleinklär-

anlagen (vier Pflanzenkläranlagen, ein Bodenfilter) offenbarten einen starken Zusammenhang 

zwischen dem Grad der Intensivierung, welcher die Sauerstoffverfügbarkeit bedingt, und der 

Reinigungsleistung: In intensivierten Anlagen wurde eine höhere, über das Jahr stabilere (robus-

tere) Elimination aerob bioabbaubarer Substanzen beobachtet. Dies betraf konventionelle Ab-

wasserinhaltsstoffe wie Ammonium, aber auch die Indikatoren Ibuprofen, Naproxen, Benzotria-

zol, Diclofenac (Abbildung 1) und Acesulfam. Sofern überhaupt saisonale Unterschiede in der 

Entfernung auftraten, war die höchste Reinigungsleistung in Monaten hoher Wasser- und Um-

gebungstemperaturen (Juni – September 2014) zu beobachten. Im Anoxischen oder Anaeroben 

abbaubare Substanzen wurden in den intensivierten Anlagen unzureichend (Nitrat) bis gar nicht 

(Carbamazepin) entfernt. 

 

Abbildung 1: Temperatur des gemeinsamen Zulaufs sowie Entfernung von Diclofenac (frachtbasiert, %) in den klas-

sischen Pflanzenkläranlagen H50p (horizontaler Fluss, Kiesbett), VGp (vertikaler Fluss, Kiesbett), VGp + VSp (zwei-
stufig: vertikaler Fluss, Kies-, dann Sandbett), den intensivierten Pflanzenkläranlagen mit Belüftung HAp (horizontaler 
Fluss) und VAp (vertikaler Fluss) bzw. dem Zweikammer-Bodenfilter mit Rezirkulation R. 
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Die einfachste, klassische Pflanzenkläranlage (H50p) war durch anaerobe Bedingungen charak-

terisiert: Es traten bspw. im Ablauf stets negative Redoxpotentiale und kein Nitrat auf. Darüber 

hinaus war dies die einzige Anlage, in der zumindest zeitweise Carbamazepin entfernt wurde. 

Gleichzeitig deutete die mäßige Entfernung (bis 60%) von Ammonium im Sommer an, dass ae-

robe (Mikro-) Zonen im System vorhanden sein könnten. Bestätigt wurde dies durch ebenfalls 

mäßige Entfernung (bis 60%) von Ibuprofen. 

Interne Beprobungen der bzgl. der vorherrschenden Bedingungen stark zonierten Pflanzenklär-

anlage HAp sollten weitere vorteilhafte Bedingungen zur Elimination der Spurenstoffe (Indikato-

ren) aufdecken. Es zeigte sich, dass einige Substanzen, wie Diclofenac, nur in Anlagenabschnit-

ten entfernt wurden, in denen ein aerobes Milieu sowie Kohlenstoffmangelbedingungen vorla-

gen. Dies deutet auf einen metabolischen Abbau dieser Substanzen hin: Unter kohlenstoffarmen 

Bedingungen müssten zum Erhalt der Vitalfunktionen der mikrobiellen Gemeinschaft auch Sub-

strate umgesetzt werden, die zuvor keinen Vorteil brachten, bspw. weil sie nicht leicht abbaubar 

und/oder gering konzentriert sind. 

Die belüfteten Systeme (HAp, VAp) boten bezogen auf den Flächenbedarf die höchste und ro-

busteste Reinigungsleistung, auch für die Indikatoren. Aufgrund dieser guten Performance wur-

den Folgeexperimente an Anlagen dieses Typs durchgeführt. Ein Belüftungsausfall wurde an 

zwei etablierten Bodenfiltern (HA, VA) simuliert und die Veränderung der Indikatorkonzentratio-

nen im Ablauf verfolgt. Zunächst blieb hohe Reinigungsleistung für einige Stunden ohne aktive 

Belüftung erhalten. Dies deutet auf einen Sauerstoffüberschuss in den Systemen hin. Nach ei-

nem Tag war jedoch bereits eine deutlich verschlechterte Ablaufqualität zu verzeichnen (HA, 

VA) (Abbildung 2). Diese war nach mehreren weiteren Tagen ohne Belüftung vergleichbar mit 

der der weniger effektiven, klassischen Systeme (wie H50p). Die ursprüngliche Reinigungsleis-

tung bzw. Ablaufqualität der belüfteten Bodenfilter konnte allerdings selbst nach sechs-tägigem 

Ausfall der Belüftung innerhalb weniger Tage wiederhergestellt werden. 

 

Abbildung 2: Konzentration von Naproxen (links) und Acesulfam (rechts) im Ablauf der belüfteten Bodenfilter HA und 

VA während ungestörten Betriebs (Basislinie, bestimmt einmal wöchentlich von 35 Tage vor bis Tag 0), nach Unter-
brechung der Belüftung (Tag 0 – 6) sowie nach Wiederherstellung der Belüftung (Erholung, ab Tag 6). 
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Mittels neu in Betrieb genommener belüfteter Systeme (HM, HMc) wurde untersucht, wie schnell 

sich die hohe Reinigungsleistung dieses Anlagentyps etabliert. Bereits nach ein bis zwei Mona-

ten waren die Ablaufqualitäten hinsichtlich leicht oxidativ entfernbarer Substanzen wie Ammoni-

um, Gesamtkohlenstoff oder Ibuprofen mit der eines etablierten Pendants (HAp) vergleichbar. 

Für mäßig aerob bioabbaubare Substanzen war eine deutlich längere Einlaufzeit erforderlich, 

bspw. für Diclofenac und Acesulfam 11 – 12 Monate. HM (Belüftung nur am Systemanfang und -

ende) und HMc (komplett belüftet) zeigten dabei eine identische Performance. Das Ziel, mit der 

zonierten Belüftung in HM anoxische Zonen zur verbesserten Denitrifikation zu schaffen, konnte 

mit gewählten Setup offenbar nicht erreicht werden. 

Generell erwiesen sich belüftete Systeme robust, resilient und effizient in der Schmutz- sowie 

Spurenstoffelimination. Die Übertragbarkeit der Erkenntnisse von Systemen im Pilotmaßstab auf 

Anlagen im Originalmaßstab (Grundfläche über 100 m2) muss noch geprüft werden. Ebenso 

sollte eine Einschätzung der Elimination von Substanzgruppen, die nicht durch die gewählten 

Indikatoren vertreten werden sowie der prioritären Substanzen erfolgen. Zukünftige Studien 

könnten zum Beispiel auch Indikatoren für sorptive Prozesse oder Aufnahme durch Pflanzen 

inkludieren, um die Bedeutung und den Beitrag dieser Entfernungsprozesse zu beurteilen. 

Da Acesulfam unter bestimmten Bedingungen entfernt werden konnte, sollte das Indikatorset für 

(aeroben) Bioabbau außerdem um einen unter allen Redoxbedingungen persistenten anthropo-

genen Spurenstoff ergänzt werden. Acesulfam könnte im Indikatorset verbleiben, um auf das 

Vorhandensein bzw. die Abwesenheit aerober, oligotropher Zonen hinzuweisen. Hierzu müssten 

die genannten Bedingungen allerdings die einzigen oder vorteilhaftesten Bedingungen für den 

Bioabbau sein, was in zukünftigen Untersuchungen zu prüfen ist. 

3.2. Bioabbau von Acesulfam 

Acesulfam (ACE) galt seit 2009 aufgrund seiner hohen Mobilität und Persistenz als idealer Mar-

ker, um Einflüsse behandelten und unbehandelten Abwassers auf die aquatische Umwelt anzu-

zeigen. Seit 2014 stellen jedoch immer mehr Ergebnisse aus Labor- und Feldstudien, bspw. aus 

Deutschland, Australien und China, die Persistenz von ACE infrage und 2017 wurde nachge-

wiesen, dass biologischer Abbau stattfinden kann. Daher sollte geklärt werden, wie verbreitet 

der Bioabbau von ACE ist, ob es sich dabei um eine neu entwickelte Fähigkeit mikrobieller Ge-

meinschaften handelt, welche Bedingungen förderlich und welche Mikroorganismen beteiligt 

sind. 

ACE wurde in allen betrachteten kommunalen Kläranlagen (Daten von 2015 – 2017) eliminiert. 

Dabei wurden zum Teil deutliche saisonale Unterschiede in der Eliminationsleistung beobachtet 
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(Abbildung 3). Diese traten auf, wenn die Wassertemperatur längere Zeit 10 °C unterschritt. Die 

Anpassung der Entfernungsleistung nach Unter- bzw. Überschreiten von 10 °C dauerte mehrere 

Wochen. Ein Säulenexperiment mit Biomasse aus der Pflanzenkläranlage HAp, die ACE nur in 

warmen Monaten entfernte, zeigte, dass das Anheben der Temperatur die Aktivität der ACE-

abbauenden Mikroorganismen wiederherstellt. Sie sind demnach ganzjährig im System vorhan-

den. 

 

Abbildung 3: Acesulfam (ACE) Entfernung (konzentrationsbasiert, %) und Mindestwassertemperatur (Tmin, Monats-

mittel) in den Kläranlagen (a) A–D (Kapazität: 18.000 – 550.00 Einwohnerwerte) zwischen Oktober 2016 und Mai 
2017 bzw. (b) E–H (Kapazität: 160.000 – 400.000 Einwohnerwerte) während verschiedener Zeiträume. 

Aufgrund der ausgeprägten Zonierung innerhalb der Pflanzenkläranlage HAp sollten durch in-

terne Beprobungen weitere Bedingungen für effizienten ACE-Abbau aufgeklärt werden. Es zeig-

te sich, dass selbst bei adäquaten Temperaturen ACE erst in (späten) Abschnitten mit hoher 

Sauerstoffverfügbarkeit und einem Mangel an biologisch abbaubarem Kohlenstoff entfernt wur-

de. Das Fehlen solcher Bedingungen als Ursache für die früher berichtete Persistenz von ACE 

ist höchst unwahrscheinlich: Die Technologie der konventionellen Abwasserbehandlung hat sich 

während der letzten Jahre nicht grundlegend geändert und viele Anlagen mit berichteter ACE-

Persistenz wurden in warmen Monaten beprobt. Literatur- und eigene Daten deuten vielmehr an, 

dass sich erst kürzlich mikrobielle Abbauwege für ACE entwickelt bzw. verbreitet haben und da-

her vermehrt ACE-Elimination in Kläranlagen beobachtet wird. Die Entwicklung mikrobieller Ab-

bauwege für Xenobiotika trat bereits mehrfach auf, ACE scheint jedoch die erste Substanz zu 

sein, bei der die Entwicklung eines Abbauweges in Kläranlagen beobachtet wurde. 

Der genaue Zeitpunkt der Etablierung eines funktionierenden ACE-Abbauweges ist nicht be-

kannt, da keine Langzeitmonitoringdaten zum ACE-Gehalt in Zu- und Abläufen von Kläranlagen 

vorliegen. Die Literatur zur ACE-Entfernung in der Abwasserbehandlung erlaubte jedoch eine 

Eingrenzung des Zeitraumes der Entwicklung in deutschen Kläranlagen auf 2008 bis 2012/13. In 

Elbe und Mulde ermittelte ACE-Konzentrationen deuten an, dass diese Entwicklung noch nicht 

abgeschlossen ist: Die berechnete ACE-Fracht beider Flüsse sank zwischen 2013 und 2016 

kontinuierlich (Abbildung 4). Ein Rückgang des ACE-Konsums als Ursache ist dabei unwahr-
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scheinlich. Genaue Verbrauchszahlen waren nicht zugänglich, doch deuten Literaturdaten z. B. 

zur ACE-Konzentration in Kläranlagenzuläufen, keine wesentliche Veränderung des ACE-

Konsums an. Der Rückgang der Fracht in den Flüssen weist daher darauf hin, dass sich in im-

mer mehr der einleitenden Kläranlagen effektive ACE-Abbauwege etablieren. 

 

Abbildung 4: Acesulfam-Fracht in Elbe und Mulde an den Messstationen Schmilka (links) und Dommitzsch (mittig) 

bzw. Bad Düben (rechts), berechnet aus der Acesulfam-Konzentration in der Stichprobe und dem Tagesmittel des 
Durchflusses am Beprobungstag. Die Anzahl der Stichproben in jedem Jahr ist in Klammern angegeben. 

Zur Identifizierung ACE-abbauender Mikroorganismen wurden Anreicherungskulturen ausge-

hend von Biomasse aus der Pflanzenkläranlage HAp hergestellt. Diese Kulturen wurden unter 

aeroben Bedingungen, bei ≥ 14 °C, in Mineralmedium mit ACE als einziger (zugesetzter) Koh-

lenstoffquelle inkubiert und mehrfach überimpft (in frisches Flüssigmedium bzw. Agar-Medium). 

ACE wurde wiederholt und quantitativ umgesetzt. Eine der Anreichungskulturen entfernte bspw. 

innerhalb von 28 d 99% von ACE (5 g/L) und des Gesamtkohlenstoffs. Amidosulfonsäure (SA) 

war dabei das finale, in stöchiometrischen Anteilen gebildete Transformationsprodukt. Ebenso 

wurde Kulturwachstum beobachtet, auch wenn nur ACE als initiale Kohlenstoffquelle vorhanden 

war. Dass ACE als Wachstumssubstrat (katabole Transformation) verwendet wird, war bisher 

nicht bekannt. 

Um am Abbau beteiligte Mikroorganismen identifizieren und beschreiben zu können, eignen sich 

Reinkulturen. Die Gewinnung solcher gelang jedoch nicht. Daher wurde alternativ die Verände-

rung der Zusammensetzung der mikrobiellen Gemeinschaft in den Anreicherungskulturen durch 

Sequenzierung von 16S rRNA-Genen verfolgt. Phyllobacteriaceae reicherten sich über alle 

Schritte merklich an, was eine Schlüsselrolle von Organismen dieser Familie andeutet 

(Abbildung 5). Weiterhin beteiligt sein könnten zudem Spezies von Methylophilaceae (vor Agar-

Passage angereichert), Bradyrhizobiaceae und eventuell Pseudomonas (beide: nach Agar-

Passage angereichert). Da auch in den letzten Mischkulturen vollständiger ACE-Umsatz zu SA 

stattfand, scheinen trotz verringerter Diversität der mikrobiellen keine Schlüsselspezies bzw. 
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Schüsselenzyme gefehlt zu haben. Eine mögliche Erklärung wäre, dass mehrere Organsimen 

zum vollständigen Abbau von ACE befähigt sind. 

 

Abbildung 5: Zusammensetzung der mikrobiellen Gemeinschaft in den Anreicherungskulturen ausgehend von fri-

scher Biomasse der Pflanzenkläranlage HAp (I) gemäß Sequenzierung der 16S rRNA-Gene auf Familienebene. Taxa 
mit relativer Häufigkeit < 1% und Taxa, die nur in Kulturen I–IV auftraten, sind unter „andere“ zusammengefasst. Aus 
sukzessivem Transfer von Kultur I entstanden Kulturen II – IV. Kulturen A – C entstanden durch Agar-Passage (Mine-
ralmedium mit ACE, einmaliges Ausstreichen) von Kultur IV. Kulturen a – c gingen jeweils aus A – C nach Agar-
Passage (Komplexmedium, einmaliges Ausstreichen) hervor. 

Zur weiteren Verringerung der Diversität der mikrobiellen Gemeinschaft wurden Mischkulturen 

definierter Zusammensetzung durch Kombinieren verschiedener Isolate (vereinzelte Klone nach 

mehrmaliger Agar-Passage, Identifizierung via 16S rRNA-Gen-Sequenzierung) von Agar-

Kulturen zweier Anreicherungskulturen hergestellt. Kein Isolat konnte Pseudomonas zugeordnet 

werden, vielleicht aufgrund langsamen Wachstums oder Übersehen entsprechender Kolonien 

beim Überimpfen der Agar-Platten. Die Abbau-Aktivität der hergestellten Mischkulturen unter-

schied sich teils deutlich: Isolate von Phyllobacteriaceae, welches als einzige in Reinkultur auf 

ACE-Abbau untersucht wurden, zeigten bspw. keinen ACE-Umsatz. Hingegen setzte die Kom-

bination der Isolate von Bosea, Microbacterium, Bradyrhizobiaceae und Phyllobacteriaceae ACE 

quantitativ und schnell zu SA um. Die Ergebnisse der Mischkultur-Versuche legen nahe, dass 

die vermutete Schlüsselrolle von Phyllobacteriaceae nicht darin besteht, ACE vollständig umzu-

setzen. Definitiv sind sie für den Abbau nicht essentiell, da auch Kulturen ohne Phyllobacteri-

aceae effektiven Abbau zeigten. Die Versuche rücken eher Bradyrhizobiaceae, speziell Bosea, 

größer, in den Vordergrund. Dies stimmt mit der Vermutung des vorhergehenden Experimentes 

betreffs der großen Bedeutung von Bradyrhizobiaceae für den ACE-Abbau überein. 

Vor allem aufgrund der Möglichkeit horizontalen Gentransfers müssen die in der vorliegenden 

Arbeit über mehrere Jahre angereicherten, letztlich identifizierten bzw. daneben vorhandenen 

Organsimen nicht zwangsläufig dieselben sein, welche ursprünglich (in der Pflanzenkläranlage) 
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für den ACE-Abbau verantwortlich waren. Die Identifikation sowie physiologische Beschreibung 

der angereicherten, für den ACE-Abbau essentiellen Mikroorganismen stellen daher nur erste 

Arbeiten auf dem Weg zur Aufklärung des Metabolismus dar. 

4. Fazit 

Im ersten Teil der Arbeit wurden zunächst sieben repräsentative Vertretersubstanzen als Pro-

zessindikatoren für biologischen Abbau ausgewählt und ein spurenanalytisches Verfahren zur 

Quantifizierung in Abwasser entwickelt (Kahl et al. 2017). Dies erlaubte, bei den üblichen Zu-

laufgehalten, Eliminationen der Indikatoren (konzentrationsbasiert) von mindestens 90% sicher 

zu erfassen. 

Mittels dieser Methode wurde die Entfernung anthropogener Spurenstoffe erstmals regelmäßig 

über ein komplettes Jahr, in parallel betriebenen Pflanzenkläranlagen bzw. Bodenfiltern (Pilot-

Maßstab) verschiedenen Intensivierungsgrades, beschickt mit realem Abwasser, verfolgt. Be-

gleitend wurden konventionelle Abwasserparameter analysiert. Die Indikator-Daten erwiesen 

sich als gute Ergänzung zu konventionellen Abwasserparametern, z. B. um Bedingungen inner-

halb eines Systems anzuzeigen, auch wenn nur der Ablauf beprobt wird. Beispielsweise könnte 

der Grad der Entfernung von Acesulfam bzw. Diclofenac anzeigen, ob in einem System ausrei-

chend breite Zonen aerober, kohlenstoffarmer Bedingungen vorliegen. Mittels klassischer Ab-

wasserparameter im Ablauf lässt sich dies schwer einschätzen. Neben der Einschätzung der 

generellen Reinigungsleistung konnten für den Abbau der ausgewählten Substanzen förderliche 

(Betriebs-) Bedingungen aufgeklärt werden (Kahl et al. 2017). Die untersuchten Anlagen höchs-

ter Intensivierung, die aktiv belüfteten Systeme, erwiesen sich über den Jahresverlauf als robust, 

resilient und in der Entfernung aerob leicht bis mäßig bioabbaubarer Spurenstoffe als konventio-

nellen Kläranlagen ebenbürtig. Wie groß das (öko-) toxikologische Risiko ausgehend vom Ablauf 

durch verbleibende Muttersubstanzen sowie gebildete Transformationsprodukte ist, wäre in ei-

nem nächsten Schritt zu untersuchen. 

Im zweiten Teil der Arbeit wurde die Bioabbaubarkeit des Süßstoffs Acesulfam näher unter-

sucht. Vor Beginn der Arbeit wurde dieser wurde als persistent beschrieben. Die Ergebnisse zur 

Acesulfam-Entfernung in neun deutschen Kläranlagen sowie zum zeitlichen Verlauf der Acesul-

fam-Fracht in zwei deutschen Flüssen (2013 – 2016) zeigten jedoch, dass die Entfernung von 

Acesulfam während der Abwasserbehandlung inzwischen verbreitet ist. Mittels Literaturdaten 

und eigenen Ergebnissen gelang zum ersten Mal eine Eingrenzung des Zeitraums der Entwick-

lung dieser Abbaufähigkeit. Durch Laborversuche konnte erstmalig gezeigt werden, dass Ace-

sulfam von Mikroorganismen katabolisch abgebaut wird, also als Kohlenstoffquelle dient. Erst-

mals konnten auch Mikroorganismen isoliert und identifiziert werden, welche in den Abbau von 
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Acesulfam involviert sind (Kahl et al. 2018). Dass keine Reinkulturen Acesulfam-abbauender 

Mikroorganismen gewonnen werden konnten, könnte bedeuten, dass Acesulfam nur durch Zu-

sammenwirken mehrerer Spezies abgebaut wird: Verschiedene Spezies könnten verschiedene 

Abbauschritte durchführen oder einige Spezies könnten andere mit notwendigen Kofaktoren 

versorgen ohne selbst direkt am Abbau beteiligt zu sein. Nachfolgende Untersuchungen deute-

ten an, dass besonders Spezies der Gattung Bosea bzw. andere Spezies der Familie Bradyrhi-

zobiaceae relevant sind. Auf welchen Weg Acesulfam transformiert wird, welche genetische 

Ausstattung für den Abbau erforderlich ist und welche Spezies diese bereits besitzen, sollte Ge-

genstand zukünftiger Untersuchungen sein. Außerdem könnte die Beobachtung des weiteren 

Verhaltens von Acesulfam in der Umwelt einen Einblick in die Verbreitung neu entwickelter Ab-

baufähigkeiten unter Mikroorganismen erlauben. 

Die Ergebnisse der Arbeit legen nahe, dass sich in mit Abwasser beschickten (bepflanzten) Bo-

denfiltern unter geeigneten Betriebsbedingungen mikrobielle Gemeinschaften etablieren, die ei-

ne Vielzahl aerob bioabbaubarer Substanzen, inkl. anthropogener Spurenstoffe, entfernen kön-

nen. Zudem deutet sich an, dass durch Adaptationsprozesse die Anzahl entfernbarer Substan-

zen perspektivisch weiter steigen und die Spurenstofffracht in Kläranlagenabläufen so weiter 

reduziert werden könnte. 
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