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Abstracts 

 

Large numbers of the chemical substances that are currently used enter natural water-
bodies – via wastewater or as a result of direct discharges – where they may remain in 
low concentrations. In isolated cases, adverse effects on the environment have been 
detected in association with pollution of this kind, e.g. endocrine disruption in fish. The 
ban on agricultural use of sewage sludge partly blocks off one route for inputs of such 
substances into the environment, and at the same time the nutrient constituents phos-
phorus and nitrogen are no longer used for agricultural fertilization. Against this back-
ground, the present study is designed to take stock of municipal sewerage systems and 
wastewater treatment in Switzerland. It summarizes the current state of knowledge and 
discusses the issue of organic micropollutants and the potential for recycling of nutrients 
from wastewater and from animal wastes. The study provides an overview of various 
aspects and seeks to be as comprehensive as possible. However, given the rapid pace 
of developments in science and technology, the study can make no claim to exhaustive-
ness. 

Keywords: Organic micropollutants, endocrine disruptors, urban wastewater management, resource 

management of phosporus and nitrogen, wastewater treatment, nutrient recycling, priorisation, pollu-

tion of waterbodies 

 

Eine grosse Anzahl der heute eingesetzten chemischen Stoffe werden über das Abwas-
ser oder infolge direkter Emissionen in die natürlichen Gewässer eingetragen und kön-
nen dort in tiefen Konzentrationen verbleiben. Im Zusammenhang mit solchen Verunrei-
nigungen wurden vereinzelt nachteilige Effekte auf die Umwelt festgestellt wie z.B. hor-
monelle Störungen bei Fischen. Mit dem Verbot der landwirtschaftlichen Verwertung von 
Klärschlamm wird teilweise ein Eintragspfad von solchen Stoffen in die Umwelt unter-
bunden, gleichzeitig aber die enthaltenen Nährstoffe Phosphor und Stickstoff nicht mehr 
für die landwirtschaftliche Düngung eingesetzt. Vor diesem Hintergrund nimmt diese 
Studie eine Standortbestimmung für die schweizerische Siedlungsentwässerung und  
Abwasserreinigung vor. Sie fasst den aktuellen Wissensstand zusammen und diskutiert 
die Problematik organischer Mikroverunreinigungen und das Potential für das Nährstoff-
recycling aus dem Abwasser und aus Tierabfällen. Diese Studie fasst verschiedene 
Problembereiche zusammen und versucht möglichst umfassend zu sein. Aufgrund der 
schnellen Entwicklung in der Wissenschaft und Technik kann die Studie aber keinen 
Anspruch auf Vollständigkeit erheben. 

Schlüsselwörter: Organische Mikroverunreinigungen, hormonaktive Stoffe, Siedlungsentwässerung, 

Stoffhaushalt Phosphor und Stickstoff, Abwasserreinigung, Nährstoffrrecycling, Priorisierung, Belas-

tung der Gewässer 
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Un grand nombre de produits chimiques utilisés de nos jours parviennent dans les eaux 
naturelles par l’intermédiaire des eaux usées ou par émission directe, et peuvent y res-
ter durablement à de faibles concentrations. Des effets néfastes pour l’environnement 
ont été constatés ponctuellement en relation avec de telles pollutions, p. ex. sous la 
forme de perturbations hormonales chez les poissons. L’interdiction de l’épandage des 
boues d’épuration permet d’éliminer l’une des voies d’émission de ces substances dans 
l’environnement, mais prive l’agriculture des substances nutritives contenues dans ces 
boues (phosphore et azote). Dans ce contexte, la présente étude dresse un état des 
lieux de l’évacuation des eaux des agglomérations et de l’épuration des eaux usées en 
Suisse. Elle présente l’état actuel des connaissances et aborde la problématique des 
micropolluants organiques, ainsi que le potentiel de recyclage des substances nutritives 
contenues dans les eaux usées et les déchets animaux. Cette étude adopte une appro-
che interdisciplinaire et s’efforce d’apporter une vision la plus globale possible. En rai-
son de l’évolution rapide des sciences et des techniques, elle ne saurait toutefois pré-
tendre à une quelconque exhaustivité. 

Mots-clés: Micropolluants organiques, pertubateurs endocriniens, evacuation des eaux des aggloméra-

tions, bilan du phosphore et de l’azote, épuration des eaux usées, recyclage des substances nutrives, 

définition des priorités, pollution des eaux 

 

microinquinanti organici, pertubatori endocrini, smaltimento delle acque urbane, gestio-
ne delle risorse di fosforo e azoto, depurazione delle acque, riciclaggio delle sostanze 
nutrienti, definizione delle priorità, inquinameto delle acque 

Attraverso le acque di scarico o per emissione diretta, molte delle sostanze chimiche 
oggi impiegate finiscono nei corpi d’acqua naturali, dove possono permanere in basse 
concentrazioni. In singoli casi è stato riscontrato che tale inquinamento produce effetti 
negativi sull’ambiente, come ad esempio squilibri ormonali nei pesci. Il divieto d’impiego 
dei fanghi di depurazione in agricoltura elimina in parte una via d’immissione di queste 
sostanze nell’ambiente, ma, al contempo, comporta anche la rinuncia alla concimazione 
con i nutrienti contenuti nei fanghi, ovvero il fosforo e l’azoto. In tale contesto, il presente 
studio analizza la situazione relativa allo smaltimento delle acque urbane e alla depura-
zione delle acque di scarico in Svizzera, riassume le attuali conoscenze in materia e 
presenta una discussione sulla problematica dei microinquinanti organici e sul potenzia-
le di riciclaggio dei nutrienti derivanti dalle acque di scarico e dai rifiuti animali. La pub-
blicazione fornisce una panoramica di diversi problemi e intende essere il più possibile 
esaustiva. Tuttavia, visti i rapidi sviluppi nel settore economico e tecnologico, non può 
considerarsi completa. 

Parole chiave: microinquinanti organici, pertubatori endocrini, smaltimento delle acque urbane, gestio-

ne delle risorse di fosforo e azoto, depurazione delle acque, riciclaggio delle sostanze nutrienti, defini-

zione delle priorità, inquinameto delle acque 
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Vorwort 

Mit der heutigen Siedlungsentwässerung und Abwasserreinigung hat sich die Schweiz 
ein Entsorgungssystem auf einem hohen technischen Stand mit grossem Komfort ge-
schaffen. Über 95% der Haushalte sind an das Kanalisationssystem angeschlossen. Die 
Abwasserreinigungsanlagen wurden kontinuierlich ausgebaut und deren Eliminations-
leistung für Nährstoffe und Schadstoffe ist hoch. Künftig wird auch die ganze Menge des 
jährlich in der Schweiz anfallenden Klärschlamms mit den darin enthaltenen Schadstof-
fen verbrannt und deponiert. Damit wird ein weiterer Eintragspfad von Schadstoffen aus 
dem Abwasser in die Umwelt unterbunden, gleichzeitig aber auch ein an sich sinnvoller 
Kreislauf von Pflanzennährstoffen in der Landwirtschaft wie Phosphor und Stickstoff 
unterbrochen. 

Gleichzeitig wurden durch Eigeninitiativen der Industrie und Regelwerke in der Chemi-
kalienhandhabung und –bewertung grosse Fortschritte beim Inverkehrbringen und der 
Anwendung von Stoffen erzielt. Emissionen von problematischen Stoffen in die schwei-
zerischen Gewässer konnten damit gesenkt werden. 

Trotzdem, es werden heute immer mehr organische Stoffe aus dem alltäglichen Bereich 
in Gewässern in tiefen Konzentrationen nachgewiesen (Mikroverunreinigungen). Diese 
Stoffe wurden lange aufgrund zu wenig sensitiver Analytik nicht entdeckt oder als nahe 
bei Null und damit als irrelevante Verunreinigung interpretiert. Nun weisen aber verein-
zelte Untersuchungen nachteilige Effekte dieser Stoffe nach, wie beispielsweise hormo-
nelle Störungen bei Fischen. Im weiteren zeigen ökotoxikologische Untersuchungen 
über Mischungen von Chemikalien Effekte, auch wenn die Konzentrationen der einzel-
nen Stoffe in einem Bereich liegen, in dem keine Effekte erwartet werden. Auch Stoffe, 
welche unbestritten eine hohe Nützlichkeit für die Gesellschaft aufweisen, werden in 
unseren Gewässern gemessen. Dazu gehören beispielsweise pharmazeutische Stoffe, 
Hygienemittel und Pflanzenschutzmittel. Gerade unsere gut ausgebaute Kanalisation 
führt dazu, dass viele Stoffe ins Abwassersystem gelangen und sich als Spurenstoffe in 
den Gewässern wieder finden. 

Der Bericht ist eine Grundlage für Diskussionen über das weitere Vorgehen in der 
schweizerischen Siedlungsentwässerung und Abwasserreinigung. 

Stephan Müller 
Chef der Abteilung Gewässerschutz 

Georg Karlaganis 
Chef der Abteilung Stoffe, Boden, Biotechnologie 

Hans-Peter Fahrni 
Chef der Abteilung Abfall und Rohstoffe 
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Zusammenfassung 

Ausgangslage und Inhalt 

Das Schweizerische Gewässerschutzgesetz bezweckt den Schutz aller unter- und ober-
irdischen Gewässer vor nachteiligen Einwirkungen. Zu diesem Zweck müssen die im 
Anhang 1 der Gewässerschutzverordnung definierten ökologischen Ziele berücksichtigt 
werden. 

Als Folge vielfältiger zivilisatorischer Tätigkeiten gelangen unzählige anorganische und 
organische Stoffe in die schweizerischen Gewässer. Im vergangenen Jahrzehnt hat die 
technische Weiterentwicklung der chemischen Analytik dazu geführt, dass nebst anor-
ganischen auch eine Vielzahl von organischen Stoffen im Spurenbereich (organische 
Mikroverunreinigungen) in Gewässern nachgewiesen wurde. Organische Mikroverunrei-
nigungen im Sinne dieser Studie sind synthetische organische Verunreinigungen ge-
mäss Gewässerschutzverordnung, welche durch Emissionen im Konzentrationsbereich 
von Mikro- und Nanogramm pro Liter in Gewässern angetroffen werden können. In die-
sem Zusammenhang stellt sich die Frage, ob wir in unseren Gewässern ein „neues“ 
Schadstoffproblem haben und ob die Qualitätsanforderungen an die Siedlungswasser-
wirtschaft und die bestehenden Lösungen noch optimal sind oder Anpassungen not-
wendig sind. 

Organische Mikroverunreinigungen werden auch über die Tierhaltung und Klär-
schlammdüngung in die Umwelt gebracht. Mit dem Ausbringverbot für Klärschlamm wird 
eine dieser Quellen zwar eliminiert, doch werden gleichzeitig Phosphor und Stickstoff 
nicht mehr als Teil des Düngebedarfs der Landwirtschaft eingesetzt. Demgegenüber 
steht eine sich auf globaler Ebene verknappende, endliche Ressource Phosphor. Es 
stellt sich hier die Frage, ob Alternativen des Recyclings von Phosphor und Stickstoff 
existieren und wie sinnvoll deren Einsatz aus ökologischer und wirtschaftlicher Sicht ist. 

Der vorliegende Bericht gibt eine Übersicht über die Problematik der organischen Mikro-
verunreinigungen, über den Stoffhaushalt von Phosphor und Stickstoff und über die 
Möglichkeiten von alternativen Abwassersystemen. Er soll als Grundlage für die Festle-
gung von spezifischen Forschungsschwerpunkten und für die Erstellung einer nachhal-
tigen Strategie „zur Verringerung der Schadstoffbelastung der Gewässer und zur Res-
sourcenschonung“ dienen. Der Bericht beschränkt sich auf die naturwissenschaftlichen 
und technischen Aspekte des Problemfeldes. Der für eine abschliessende Diskussion 
wichtige ökonomische und gesellschaftliche Blickwinkel ist nicht Bestandteil der Studie 
und wird an einigen Stellen nur kurz erwähnt. 

Die Studie gliedert sich in fünf Hauptteile. In den „Übergreifenden Aspekten“ wird zur 
Erfassung der Flüsse von synthetischen organischen Stoffen und Nährstoffen, sowie für 
die Beurteilung des Systems der heutigen Siedlungswasserwirtschaft eine Übersicht zur 
Nutzung, Verteilung und Behandlung der natürlichen Wasserressourcen, des Trinkwas-
sers und des Abwassers erstellt. Das Kapitel „Organische Mikroverunreinigungen“ 
charakterisiert die Eigenschaften von organischen Stoffen im Spurenbereich in Bezug 
auf deren Umweltverhalten, sowie deren Quellen und Emissionen. Es wird der Frage 
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nachgegangen inwieweit die heutige Chemikalien- und Gewässerschutzgesetzgebung 
organische Mikroverunreinigungen berücksichtigt. Plausibilitätsbetrachtungen dienen als 
Basis für eine Übersicht über die Belastungslage in der Schweiz. Im Kapitel „Stoff-
haushalt Phosphor und Stickstoff“ werden die Auswirkungen des Verbots der Klär-
schlammdüngung und Tiermehlnutzung auf diese Stoffflüsse aufgezeigt, sowie einzelne 
Möglichkeiten zur Rückgewinnung von Phosphor und Stickstoff aus dem Abwasser, aus 
Klärschlamm und aus Knochenmehl diskutiert. Die wichtigsten Auswirkungen solcher 
Rückgewinnungstechnologien auf die Elimination von organischen Mikroverunreinigun-
gen werden kurz diskutiert. Im Kapitel „Siedlungsentwässerung & Abwasserreini-
gung“ wird am Beispiel von Pharmawirkstoffen und einzelnen Hormonen der Stand der 
Technik, sowie neue Tendenzen bei der Siedlungsentwässerung und der Elimination 
von organischen Mikroverunreinigungen in der Abwasserreinigung diskutiert. Zum 
Schluss wird ein Fazit zu den relevanten aktuellen Fragen zur Beurteilung von organi-
schen Mikroverunreinigungen, zur Thematik der Ressourcenschonung von Phosphor 
und Stickstoff und zu den aktuellen Herausforderungen an die Siedlungsentwässerung 
& Abwasserreinigung gezogen. 

 

Übergreifende Aspekte 

Trinkwasser: In der Schweiz werden durch die öffentliche Wasserversorgung pro Jahr 
~1'000 Mio m3 Trinkwasser gefördert. Ungefähr 730 Mio m3 Trinkwasser werden von 
Privathaushalten und Kleingewerben und ~170 Mio m3 von der Industrie jährlich konsu-
miert. Ungefähr 30% des Trinkwassers bestehen aus unbehandeltem Grundwasser. 
Das restliche Trinkwasser wird mit unterschiedlichen Technologien gemäss den heuti-
gen Qualitätsanforderungen aufbereitet. Organische Mikroverunreinigungen sind gröss-
tenteils nicht Bestandteil dieser Qualitätsbetrachtungen. Theoretisch wären aber die 
heute verfügbaren technischen Verfahren zur Trinkwasseraufbereitung bei einer geeig-
neten Kombination in der Lage organische Stoffe im Spurenbereich aus dem Trinkwas-
ser zu eliminieren. Die Abschätzung der ökologischen und wirtschaftlichen Effizienz 
solcher Verfahrenskombinationen erfordert detailliertere Abklärungen, die nicht Bestand-
teil dieser Studie waren. 

Siedlungsentwässerung: Privathaushalte und Kleingewerbe produzieren ~1'600 Mio 
m3 Abwasser pro Jahr, die Industrie ~500 Mio m3. Die im Verhältnis zum Verbrauch 
grössere Menge Abwasser entsteht durch den Eintrag von Regenwasser ins Entwässe-
rungssystem (~900 Mio m3) und Abwasser aus der eigenen Wasserproduktion der In-
dustrie (~200 Mio m3). Jährlich gelangen über das Entwässerungssystem rund 1'800 
Mio m3 Abwasser in die schweizerischen Abwasserreinigungsanlagen; 85% davon mit 
dem Mischwassersystem und 15% mit dem Trennwassersystem. Ausgehend von ca. 
52'000 Mio m3 Wasser, welches die schweizerischen Oberflächengewässer jährlich 
durchfliessen, wird das gereinigte Abwasser nach Abgabe in die Vorfluter mit einem 
durchschnittlichen Verhältnis von 1:25 durchmischt. Lokal kann dieses Durchmi-
schungsverhältnis deutlich abweichen. 
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Abwasserreinigung: Die heutigen Abwasserreinigungsanlagen sind mit dem Ziel der 
Kohlenstoff- und Nährstoffelimination gebaut worden. In der Schweiz werden mit unge-
fähr einem Drittel der zentralen Abwasserreinigungsanlagen 90% des gesamten Ab-
wassers gereinigt. Die Reinigungsleistung von Abwasserreinigungsanlagen ist für CSB 
(~89% Elimination), BSB5 (~95% Elimination) und gesamten Phosphor (~87% Eliminati-
on) hoch. Ihre Eliminationsleistung in Bezug auf organische Mikroverunreinigungen ist 
jedoch nur für wenige Stoffe bekannt. Aufgrund von Kosten/Nutzen Überlegungen wur-
de die Stickstoffelimination vor allem in grossen Abwasserreinigungsanlagen realisiert, 
wo eine Elimination von 60-80% erreicht wird. Im Zuge internationaler Abkommen (In-
ternationale Kommission zum Schutz der Meeresumwelt des Nordost-Atlantiks, OSPAR) 
wurden zur Erhöhung der Elimination von Stickstoff in schweizerischen Abwasserreini-
gungsanlagen seit 1995 Massnahmen ergriffen, um die Emissionen bis 2005 von 28'700 
tN/Jahr auf 26'000 tN/Jahr zu reduzieren. Die Qualität der Fliessgewässer hat sich auf-
grund der grossen Anstrengungen zur Reduktion von Kohlenstoff, Nährstoffen und 
Schwermetallen in der Periode zwischen 1977 und 1998 laufend verbessert. 

 

Organische Mikroverunreinigungen 

Reglementierung und Datenlage: Das gegenwärtige System für allgemeine Industrie-
chemikalien in der EU, wie es auch in der Schweiz ab 1. August 2005 mit dem neuen 
Chemikaliengesetz grösstenteils umgesetzt wird, unterscheidet zwischen Altstoffen und 
Neustoffen. Bis 1981 war die Existenz von ~100'000 synthetischen organischen Stoffen 
(so genannte Altstoffe) bekannt, welche mehr als 99% der Gesamtmenge sämtlicher, 
heute auf dem Markt befindlichen Stoffe ausmachen. 140 Altstoffe wurden von der EU 
als prioritäre Stoffe eingestuft. Für diese Stoffe werden umfangreiche öffentlich zugäng-
liche Risikoanalysen inklusive Mengenangaben zu Produktion und Einsatz erarbeitet. 
Zusätzlich existieren unvollständige Datensätze zu Produktions- und Einsatzmenge, 
sowie zum Umweltverhalten für rund 10'000 dieser Altstoffe. Allerdings sind nur die Da-
ten zum Umweltverhalten in der Datenbank IUCLID öffentlich zugänglich. Für die übri-
gen Altstoffe (~90%) existieren nur spärliche Datensätze. Seit 1981 wurden zusätzlich 
~3'000 Neustoffe registriert, welche über ein Basisset an ökotoxikologischen Grundda-
ten verfügen, falls sie von einem Unternehmen im EU Raum in Mengen grösser als 1 
Tonne pro Jahr abgegeben werden. Die in Diskussion stehende neue Chemikalienge-
setzgebung REACH der EU könnte die Datenlage insbesondere bei den Altstoffen in 
Zukunft verbessern. Die Chemikaliengesetzgebung in der Schweiz wurde ab 1. August 
2005 mit dem neuen Chemikaliengesetz neue geregelt und entspricht damit der aktuel-
len Handhabung in der EU. Generell mehr Umweltdaten existieren zu Pestizidwirkstof-
fen. Pharmawirkstoffe unterliegen zwar der Registrierungspflicht, sind jedoch nur teil-
weise auf ihr Umweltverhalten untersucht. Neu sind in der Schweiz auch die Biozide 
registrierungspflichtig und in einer separaten Verordnung geregelt. 
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~100‘000
(davon werden in der EU 30‘000 mit einer 
Menge > 1 t/Jahr in den Verkehr gebracht)

Altstoffe bis 1981 Neustoffe ab 1981

~10‘000
mit teilweise detaillierten Daten zu 
Produktions- und Einsatzmenge, 
sowie zum Umweltverhalten

140
140 Altstoffe wurden von der EU als 
prioritäre Stoffe eingestuft

~3‘700
(entsprechen 1% der 
Gesamtmenge)

Registrierungs-
pflichtige Stoffe

~2‘500
(70%) sind auf 
Umweltrisiken 
untersucht
(Stoffe welche in 
Mengen grösser 1 
Tonne produziert 
werden)

~3‘000
(~2‘500 Pharma-
wirkstoffe, ~500 
Pestizidwirkstoffe)

Pharmawirkstoffe: 
sind auf 
Umweltrisiken 
schlecht untersucht
Pestizide:
sind generell auf 
Umweltrisiken 
besser untersucht

Anzahl Stoffe 
insgesamt

Stoffe mit 
mittelguter 
Datengrundlage

Stoffe mit guter 
Datengrundlage

Beispiele 
potentieller 
Mikroverun-
reinigungen

Lösungsmittel, Flammschutzmittel, 
Gefrierschutzmittel, Kältemittel, Bauchemikalien, 
Körperpflegeprodukte, Wasch- und 
Reinigungsprodukte, Biozide (bisher), etc.

grundsätzlich wie bei 
Altstoffen

Pharmaka, Pflanzen-
schutzmittel, Biozide 
(ab Inkrafttreten 
Biozidverordnung)

~100‘000
(davon werden in der EU 30‘000 mit einer 
Menge > 1 t/Jahr in den Verkehr gebracht)

Altstoffe bis 1981 Neustoffe ab 1981

~10‘000
mit teilweise detaillierten Daten zu 
Produktions- und Einsatzmenge, 
sowie zum Umweltverhalten

140
140 Altstoffe wurden von der EU als 
prioritäre Stoffe eingestuft

~3‘700
(entsprechen 1% der 
Gesamtmenge)

Registrierungs-
pflichtige Stoffe

~2‘500
(70%) sind auf 
Umweltrisiken 
untersucht
(Stoffe welche in 
Mengen grösser 1 
Tonne produziert 
werden)

~3‘000
(~2‘500 Pharma-
wirkstoffe, ~500 
Pestizidwirkstoffe)

Pharmawirkstoffe: 
sind auf 
Umweltrisiken 
schlecht untersucht
Pestizide:
sind generell auf 
Umweltrisiken 
besser untersucht

Anzahl Stoffe 
insgesamt

Stoffe mit 
mittelguter 
Datengrundlage

Stoffe mit guter 
Datengrundlage

Beispiele 
potentieller 
Mikroverun-
reinigungen

Lösungsmittel, Flammschutzmittel, 
Gefrierschutzmittel, Kältemittel, Bauchemikalien, 
Körperpflegeprodukte, Wasch- und 
Reinigungsprodukte, Biozide (bisher), etc.

grundsätzlich wie bei 
Altstoffen

Pharmaka, Pflanzen-
schutzmittel, Biozide 
(ab Inkrafttreten 
Biozidverordnung)  

Abb 1: Heutige Datengrundlage zur Beurteilung der Umweltrisiken von Stoffen ausgehend von der 
Gesamtheit aller von der Gesellschaft verwendeten synthetischen Stoffe. 

 

Quellen und Emissionen: In die Schweiz werden jährlich ~20 Mio Tonnen organische 
Stoffe importiert. Davon entfallen ca. 16 Mio Tonnen alleine auf mineralische Brenn- und 
Treibstoffe. Es wird geschätzt, dass jährlich mehrere 10'000 Tonnen synthetische orga-
nische Stoffe ins Rohabwasser gelangen. Über den refraktären Kohlenstoffanteil im 
gereinigten Abwasser, über die Verluste des Rohabwassers via Regenentlastung, lecke 
Kanalnetze, sowie direkten Eintrag via beispielsweise die Landwirtschaft könnten meh-
rere 1'000 bis wenige 10'000 Tonnen synthetische organische Stoffe in unsere Gewäs-
ser eingetragen werden, wobei der grösste Teil in die Oberflächengewässer gelangt. 
Direkt ins Grundwasser gelangen diese Stoffe hauptsächlich via lecke Kanalnetze und 
die Landwirtschaft in einer Grössenordnung von ca. 10 – 100 Tonnen pro Jahr. Auf-
grund von groben Abschätzungen muss man von einer totalen Konzentration von syn-
thetischen organischen Stoffen in stark belasteten Oberflächengewässer von bis zu 
einigen 100 μg/l ausgehen und im Grundwasser von einigen μg/l. Konzentrationen von 
Einzelstoffen werden im tiefen ng/l-Bereich erwartet. Dies deckt sich mit verschiedenen 
Messungen von organischen Mikroverunreinigungen in schweizerischen Gewässern. Es 
ist damit zu rechnen, dass mehrere 1'000 verschiedene, synthetische organische Stoffe 
in tiefen Konzentrationen (ng/l) in den schweizerischen Gewässer gefunden werden 
können. Alleine im Medizinal-, Hygiene- und Agrarbereich kommen weit über 1'000 ver-
schiedene Wirkstoffe zum Einsatz. Die Routinemessprogramme zur Überprüfung der 
Wasserqualität in der Schweiz messen nur wenige Einzelsubstanzen. Durch For-
schungstätigkeiten und einzelne Messkampagnen von Behörden existieren lokale oder 
regionale Konzentrationsangaben in Gewässern und Abwasser zu schätzungsweise 
kaum mehr als 100 verschiedener Einzelsubstanzen. 
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Neue Herausforderungen an die Stoffbeurteilung: Für die Erkennung von problema-
tischen Stoffen und deren Wirkmechanismen im Spurenbereich und einer Priorisierung 
beim Inverkehrbringen bestehen international viele offene Fragen und Unklarheiten. 
Insbesondere fehlen standardisierbare Beurteilungs-Methoden. Aufgrund des heutigen 
Wissensstands kann deshalb nicht abschliessend beurteilt werden, ob organische Mik-
roverunreinigungen ein grösseres Umweltproblem darstellen. Die wichtigsten Heraus-
forderungen an die Stoffbeurteilung zur Erkennung und Priorisierung von organischen 
Mikroverunreinigungen sind in Tab 1 zusammengefasst. 

Tab 1: Die wichtigsten Herausforderungen an die Stoffbeurteilung zur Erkennung und Priorisierung 
von organischen Mikroverunreinigungen. 

 Themenbereich Wichtigste Herausforderungen 
1 Datenlage • Verbesserung der Datenlage zu Produktions- und Verbrauchsmen-

gen, sowie zur Beurteilung von Umweltrisiken bei Industriechemika-
lien und Pharmaka 

• Ausweitung der bestehenden Priorisierungsverfahren für Stoffe im 
Spurenbereich  

2 Transportverhalten • Verlässliche Prognosemodelle für das Sorptionsverhalten von Stof-
fen bei elektrostatischen Wechselwirkungen 

• Einbindung des partikelgebundenen Transportes über weite Distan-
zen in die Stoffbeurteilung 

3 Persistenz • Beurteilung der biologischen Abbaubarkeit bei Limitierung der Ab-
baukinetik, sowie Verständnis der Relevanz des cometabolischen 
Abbaus bei tiefen Konzentrationen 

• Standardisierte Testverfahren, welche mit wenig Aufwand die biolo-
gische Abbaubarkeit in tiefen Konzentrationen (< 1 μg/L) beurteilen 
können 

4 Metaboliten • Erkennung und Beurteilung der Relevanz von Metaboliten aus Ab-
bauprozessen in der Abwasserreinigung und in der Umwelt 

• Berücksichtigung von potentiellen Metaboliten bei der Risikobewer-
tung von Ausgangssubstanzen 

5 Toxikologische End-
punkte 

• Standardisierte Testverfahren zur Erkennung „neuer“ toxikologischer 
Endpunkte wie endokrine Effekte 

• Einbezug zusätzlicher toxikologischer Endpunkte in die Chemika-
lienbewertung 

6 Stoffgemische • Beurteilung von Stoffgemischen bei Wirkung an denselben Wirkor-
ten und an verschiedenen Wirkorten 

7 Dynamik der Exposi-
tion 

• Beurteilung der Wirkung von kurzzeitigen Konzentrationsspitzen vs. 
langfristige Exposition bei tiefen Konzentrationen 

• Erkennen der Effekte bei chronischer Belastung über eine lange Zeit 
bei tiefen Konzentrationen sowie standardisierte Testverfahren zur 
Beurteilung  

8 Einzelstoffanlaytik & 
Summenparameter 

• Methoden der Einzelstoffanalytik zur simultanen Erfassung von 
möglichst einer grossen Anzahl an Stoffen im Spurenbereich 

• Abstimmung von Summenparametern mit anderen Methoden zur 
ganzheitlichen Beurteilung von Verunreinigungen im Spurenbereich 

9 Biologische Testsys-
teme 

• Standardisierte biologische Testsysteme zum Nachweis verschiede-
ner Wirkmechanismen in Umweltproben 

• Verbesserte Verfahren zur Identifikation der Stoffe in Umweltproben, 
welche für eine spezifische Wirkung verantwortlich sind (Toxicity I-
dentification Evaluation - TIE) 

 



Zusammenfassung 

 16   

Stoffhaushalt Stickstoff und Phosphor 

Phosphor- und Stickstoffbilanz: Phosphor ist eine weltweit limitierte Ressource, wel-
che je nach Verbrauchsszenario und Berücksichtigung verfügbarer Reserven noch ca. 
100 bis 500 Jahre verfügbar ist. Aufgrund der zunehmend schlechteren Reinheit der 
abgebauten Reserven wird allerdings erwartet, dass die Gesamtkosten der Phosphat-
gewinnung steigen werden. Die Verbrennung von Klärschlamm und Tiermehl führt heute 
zu einem Verlust von Phosphor und ist deshalb als Lücke in einem nachhaltigen Res-
sourcenkreislauf zu betrachten. Mit dem Ausbringverbot für Klärschlamm werden die 
darin enthaltenen Phosphor- und Stickstofffrachten nicht mehr als Teil des Düngebe-
darfs der Landwirtschaft eingesetzt. Demgegenüber ist die Nährstoffbilanz in der 
Schweizer Landwirtschaft bezüglich Phosphor und Stickstoff heute noch nicht ausgegli-
chen. Es werden Düngeüberschüsse ausgetragen, welche entweder im Boden akkumu-
lieren (Phosphor), in die Luft entweichen und unsere Ökosysteme überdüngen (Ammo-
niak) oder ins Grundwasser ausgewaschen werden (Nitrat). Es stellt sich die Frage, ob 
bei einem Einsatz von Mineraldünger dieser nicht durch Dünger aus rezyklierten Nähr-
stoffen ersetzt werden könnte. Eine Phosphorbilanz für die Schweiz zeigte, dass die 
Phosphorfrachten im Abwasser 6'000 tP/Jahr und im Knochen- und Fleischmehl 
3'000 tP/Jahr betragen. Vergleicht man diese Stoffflüsse mit den im Jahr 2000 einge-
setzten P-Frachten im Mineraldünger von 4'800 tP/Jahr, so wird deutlich, dass eine 
Rückgewinnung des Phosphors aus beiden Stoffflüssen einen bedeutenden Anteil zum 
Gesamtdüngerbedarf leisten könnte. Die Phosphorfracht im menschlichen Urin ent-
spricht ca. 2'100 – 3'000 tP/Jahr. 

Phosphor-Recycling: Analysen von möglichen Rezyklierungsverfahren für Phosphor 
zeigen, dass mit einer Rückgewinnung aus dem Klärschlamm oder der Verbrennungs-
asche maximal 90% der Phosphorfracht im Abwasser erfasst würden. Dabei könnte 
Phosphor nur mit einem beträchtlichen Chemikalien- und Energieeinsatz von Schadstof-
fen (z.B. Schwermetalle) getrennt werden. Die bisher publizierten Verfahren werden erst 
vereinzelt grosstechnisch erprobt und detaillierte Analysen der Ressourcenverbräuche 
und der Kosten sind deshalb noch nicht verfügbar. Die Rückgewinnung von Phosphor 
aus dem Abwasser in hochkonzentrierter Form im Urin oder in verdünnter Form in Klär-
anlagen hat gegenüber den Verfahren zur Abtrennung aus Feststoffen (Klärschlamm 
oder Asche) den Vorteil, dass Phosphat in gelöster Form vorliegt. Mit den bisher im La-
bormassstab erprobten Verfahren der Struvitfällung und Nanofiltration kann Phosphor 
effizient aus dem Urin abgetrennt werden. Die Erzeugung eines in Bezug auf organische 
Schadstoffe unbedenklichen Recyclingphosphorproduktes wird immer noch erforscht 
und ist noch nicht gelöst. Für die Rückgewinnung des Phosphors aus dem Urin sind 
noch keine Kostenschätzungen publiziert worden. 

Stickstoff-Recycling: Stickstoff ist im Gegensatz zu Phosphor keine knappe Ressour-
ce, da er in der Atmosphäre praktisch unbegrenzt verfügbar ist. Die bisher untersuchten 
Verfahren zur Elimination und Rückgewinnung von Stickstoff aus dem Urin benötigen 
etwa 40 % mehr Energie als die klassische Elimination per Nitrifikation/Denitrifikation in 
Kläranlagen mit anschliessender Rückgewinnung von NH3 mit dem Haber-Bosch-
Verfahren. 
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Obwohl die Nährstoffe aufgrund der Gefahr der Eutrophierung und des Grundwasser-
schutzes aus dem Abwasser eliminiert werden müssen, stellt sich im Sinne von Nach-
haltigkeitsüberlegungen bei der Diskussion von neuen Abwassersystemen zur Redukti-
on von Mikroverunreinigungen die Frage, wie mit diesen Verfahren Nährstoffe effizient 
rezykliert werden könnten. 

 

Siedlungsentwässerung & Abwasserreinigung 

Eliminationsleistung bestehender kommunaler Kläranlagen: Verschiedene experi-
mentelle Studien an Einzelstoffen zeigen, dass bestehende kommunale Kläranlagen
einen signifikanten Beitrag zur Elimination von organischen Mikroverunreinigungen wie 
Pharmaka und endokrin wirksamen Substanzen leisten können. So werden beispiels-
weise bei nitrifizierenden Anlagen, welche ein aerobes Schlammalter von mehr als 10
Tagen aufweisen, die für die endokrine Wirkung von Abwässern relevanten Östrogene 
17α-Ethinylestradiol, 17β-Estradiol und Estron zu mehr als 90% eliminiert. Eine weitere 
zentrale Verfahrensgrösse neben dem Schlammalter ist die hydraulische Aufenthalts-
zeit. Da der Abbau sehr vieler Spurenstoffe mit einer Kinetik pseudo erster Ordnung
beschrieben werden kann, wirkt sich jede Verdünnung des Abwassers negativ auf die
Reinigungsleistung aus. Deshalb sollte die Verdünnung im Kanalnetz durch Fremd- und 
Regenwasser möglichst klein gehalten werden. Ebenfalls aufgrund der Kinetik pseudo
erster Ordnung sind in Serie geschaltete Einzelreaktoren (Rührkesselkaskaden) wesent-
lich optimaler als grosse volldurchmischte Becken. Für einige aerob schlecht abbaubare 
Stoffe wie z.B. einzelne Antibiotika könnten mit Membranbioreaktoren, Festbettreakto-
ren oder biologisch aktiven Filtern im Vergleich zu heutigen Belebtschlammsystemen
wesentlich höhere Schlammalter gefahren werden und deshalb die Reinigungsleistung
gesteigert werden. Ein zentrales Problem für die Prognose der Eliminationsleistung stellt 
die grosse Anzahl und Vielfalt potentieller Schadstoffe dar, welche sich beim Abbau
gegenseitig beeinflussen können. Insbesondere bei sehr tiefen Konzentrationen werden 
Stoffe teilweise nur in Anwesenheit eines anderen Substrates cometabolisch abgebaut 
und nicht als Kohlenstoffquelle für Bakterienwachstum genutzt. Solche Prozesse konn-
ten zwar für einzelne Stoffe nachgewiesen werden, doch werden die beim Abbau bei
sehr tiefen Konzentrationen beteiligten Prozesse häufig nur ungenügend verstanden.
Die Entwicklung von zuverlässigen Modellen zur Prognose der biologischen Abbaubar-
keit und zur Sorption an den Belebtschlamm aufgrund der Stoffeigenschaften ist wichtig, 
da der experimentelle Aufwand zur Beschreibung dieser Prozesse gross ist. 

Eine Erweiterung bestehender Kläranlagen, wie z.B. durch eine nachgeschaltete Ozo-
nierung könnte aufgrund erster Pilotversuche bedeutend verbesserte Eliminationsleis-
tungen und reduzierte toxikologische Wirkungen des behandelten Abwassers erreichen. 
Die Leistung der Ozonierung wird durch Feststoff-Konzentrationen von 20 mg/L nicht
beeinträchtigt und ist mit relativ geringen zusätzlichen Betriebskosten realisierbar. Auf-
grund der teilweise nicht vollständigen Mineralisierung organischer Schadstoffe sollte
bei einer Ozonierung die biologische Wirkung von Metaboliten genauer analysiert wer-
den. Adsorptionsversuche mit Aktivkohle zur Elimination von Hormonen und Pharmaka 
im ng/L-Bereich unter Trinkwasserbedingungen zeigten neben den guten Eliminations-
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leistungen auch relativ kleine Beladungen, welche den wirtschaftlichen Einsatz von Ak-
tivkohlefiltern als letzte Reinigungsstufe von kommunalen Kläranlagen fraglich erschei-
nen lassen. Bei erhöhten Konzentrationen wie z.B. bei dezentralen Vorbehandlungsan-
lagen sollte der Einsatz von Aktivkohle unbedingt geprüft werden. 

Bedeutung der Verluste aus dem Kanalsystem: Aufgrund der Ergebnisse verschie-
dener Studien beträgt die exfiltrierte Abwassermenge aus undichten Kanälen zwischen 
1 und 11% der Abwassermenge bei Trockenwetter. Die Stoffeinträge in den Boden in-
folge dieser Abwasserverluste liegen für gut eliminierbare Stoffe in der Kläranlage unge-
fähr in der gleichen Grössenordnung wie die Ablauffrachten aus der Kläranlage. Auf-
grund der grossen Bedeutung der Exfiltrationsverluste werden im Moment Methoden zur 
Quantifizierung dieser Verluste in einem europäischen Forschungsprogramm unter-
sucht. 

Mischwasserentlastungen bei Regenereignissen sind bei modernen Kanalnetzen bei der 
Betrachtung von Jahresfrachten im Vergleich zu den Ablauffrachten von ARAs mindes-
tens eine Grössenordnung kleiner. In Bezug auf die Spitzenbelastung der Gewässer mit 
Abwasserinhaltsstoffen können die Mischwasserentlastungen toxikologisch aber rele-
vant sein. Im Allgemeinen sind die diffusen Emissionen aus dem Kanalsystem aufgrund 
des unterschiedlichen Verhaltens der Stoffe und der zeitlichen Variabilität der Konzent-
rationen sehr schwer abzuschätzen. Stochastische Modelle zur Abbildung des Verhal-
tens der Schadstoffe in Kanalsystemen können einen wesentlichen Beitrag zur Ent-
scheidungsfindung bei der Optimierung von Kanalnetzen beitragen. Als zusätzliche 
Grundlage zur Evaluation der Verluste aus Kanalnetzen sollte eine Bestandesaufnahme 
und Bewertung des Zustandes des Kanalisationssystems durchgeführt werden. 

Neue Abwassersysteme: Das heutige Abwassersystem mit Mischkanalisationen und 
zentralen Kläranlagen weist einige Schwachstellen auf. Durch undichte Kanäle exfiltriert 
ein Teil des ungereinigten Abwassers in den Boden. Verdünnungseffekte im Kanalnetz 
und die Mischung verschiedener Abwässer führen zu nicht optimalen Reinigungspro-
zessen, um Einzelstoffe zu eliminieren und Ressourcen zu rezyklieren. Neue dezentrale 
Abwassersysteme basieren alle auf der in der Industrie schon seit längerer Zeit ange-
wandten Idee einzelne oder mehrere Ströme nicht ins Mischabwasser zu leiten, sondern 
gesondert zu behandeln, und damit eine effiziente Behandlung zu ermöglichen. 

Die separate Abtrennung und Behandlung von Fäkalien mit z.B. einem Vakuum/Biogas-
System kann die Belastung der Gewässer bei Regenereignissen reduzieren und die 
zentralen Abwasserreinigungsanlagen entlasten. Sie ermöglicht gleichzeitig auch die 
Rückgewinnung von Energie aus der anaeroben Behandlung. Vakuumtoiletten werden 
schon seit Jahren erfolgreich in Eisenbahnen, Flugzeugen und Spitälern eingesetzt. In 
zwei Pilotprojekten wurde die Anwendbarkeit eines Vakuumnetzes gezeigt. Die Investi-
tionskosten eines solchen Vakuumsystems sind jedoch etwa drei Mal höher als für das 
heutige System. Die wirtschaftliche Machbarkeit von solchen Systemen sollte vor allem 
bei grösseren Neubauzonen oder Arealumnutzungen geprüft werden. 

Die Urinseparierung ermöglicht eine Rückgewinnung von Nährstoffen und bei einer effi-
zienten Behandlung von organischen Mikroverunreinigungen wie Pharmaka und Hor-
monen eine signifikant erhöhte Reinigungsleistung des Gesamtabwassersystems. Zu-
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sätzlich würden zentrale Kläranlagen entlastet und Schadstoffeinträge in Gewässer und 
Böden durch Verluste aus dem Kanalnetz reduziert. Die bisher durchgeführten Pilotpro-
jekte und Laborstudien zeigen, dass die Abtrennung einer hochkonzentrierten Urinlö-
sung technisch möglich ist. Ein zentrales Problem sind die Ausfällungen von Struvit und 
Hydroxiapatit in den Sanitärinstallationen. Durch Massnahmen wie z.B. der Verwendung 
von Regenwasser als Spülwasser oder der Säuredosierung können Ausfällung stark 
reduziert oder vermieden werden. Versuche mit einer Nanofiltration zur Aufbereitung 
von konzentriertem Urin zeigten gute Eliminationsleistungen für Pharmaka, eliminierten 
aber auch Phosphor fast vollständig. Eine bessere Rezyklierung für Phosphor ohne 
relevante Rückstände organischer Mikroverunreinigungen könnte eine Elektrodialyse 
ermöglichen. Andere Behandlungsprozesse des Urins wie z.B. die Fällung von Struvit 
oder die Ozonierung werden untersucht. Da verschiedene Pharmaka unter Trinkwas-
serbedingungen gut an Aktivkohle adsorbieren und der DOC-Gehalt des Urins klein ist, 
wäre eine Behandlung mit einem kombinierten Mikrofiltrations- und Aktivkohleverfahren 
zu prüfen. Der Transport der separierten Urinlösung zu einer zentralen Aufbereitungsan-
lage ist noch ein Problem. Insbesondere müsste der Einfluss von Effekten wie Exfiltrati-
onsverluste, Ausgasen von NH3, Ausfällungen und Verluste über Regenüberläufe noch 
genauer quantifiziert werden. Die Umsetzung der Urinseparierung im heutigen System 
würde grosse sanitärtechnische Veränderungen verursachen und müsste daher im Zu-
ge des Erneuerungsbedarfes stufenweise erfolgen. Eine stufenweise Anpassung von 
Abtrennungs-, Transport- und Aufbereitungssystemen würde auch eine sukzessive Ver-
besserung solcher neuer Systeme ermöglichen. 

Grauwasser (Bad- und Küchenabwasser) entspricht dem grössten Volumenanteil des 
Mischwassers. Mit der Rezyklierung des Grauwassers z.B. zu Bewässerungszwecken 
müssen potentielle Probleme wie Geruchsemissionen durch Ablagerungen im Kanal-
netz, die Gefahr einer mikrobiellen Kontamination und der unvollständige Abbau der 
Schadstoffe im Grauwasser beachtet werden. Einzelne organische Stoffe im Grauwas-
ser könnten ein Risikopotential darstellen, welches z.B. durch eine Substitution der 
Problemstoffe durch biologisch besser abbaubare und weniger toxische Stoffe reduziert 
werden könnte. 

Neue dezentrale Verfahren zur Abwasserbehandlung werden momentan intensiv er-
forscht, um die verfahrenstechnischen Prozesse zu verstehen und deren Randbedin-
gungen zu evaluieren. Im Moment laufen mehrere Pilotprojekte, welche die grosstechni-
sche Umsetzung dieser Technologien untersuchen. Um jedoch mit dem heutigen Kana-
lisationssystem finanziell konkurrenzieren zu können, sind neben diesen Abklärungen 
zur Machbarkeit auch grosse industrielle Stückzahlen und eine Weiterentwicklung durch 
die Industrie notwendig. Erst durch die mögliche Konkurrenz zum heutigen Mischkanal-
system als Monopollösung besteht für die Industrie ein echter Anreiz, um innovative, 
leistungsfähige, flexible und kostengünstige Abwasserentsorgungsysteme zu entwi-
ckeln. 
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Ansätze für eine Strategie zur Verringerung der Schadstoffbelastung der Gewäs-
ser und zur Ressourcenschonung 

Die Zielsetzung der heutigen Siedlungsentwässerung & Abwasserreinigung ist auf Koh-
lenstoff- und Nährstoffelimination ausgerichtet und berücksichtigt weder die Emissionen 
von organischen Mikroverunreinigungen noch die Rückgewinnung von Nährstoffen. 
Dementsprechend sind die technischen Systeme nicht auf die beiden Problemkreise 
ausgerichtet. Im Sinne des Vorsorgeprinzips, der Nachhaltigkeit und insbesondere im 
Zusammenhang mit dem aktuellen und zukünftigen Erneuerungsbedarf der Entwässe-
rungssysteme müssen langfristig quantitative und überprüfbare Ziele zur Emissionsre-
duktion und Elimination von organischen Mikroverunreinigungen, sowie zum Nährstoff-
Recycling erarbeitet werden. 

Idealerweise werden quantitative Ziele definiert, wenn die Relevanz der Gewässerbelas-
tung durch organische Mikroverunreinigungen und eine Notwendigkeit einer Nährstoff-
rückgewinnung genügend bekannt ist. Wie diese Studie allerdings zeigt, ist dies nicht 
der Fall. Für die Bereitstellung von standardisierten Methoden zur Erkennung und Prio-
risierung von organischen Mikroverunreinigungen beispielsweise wird die Forschung 
noch längere Zeit benötigen und keine vollumfassenden und abschliessenden Rezepte 
liefern können. Gleichzeit ist die Stoffvielfalt und die Art der Anwendung und damit die 
Emissionssituation einem stetigen Wandel unterworfen. Diese Unsicherheiten müssen 
bei der Definition von Zielen im Gewässerschutz Rechnung getragen werden, so dass 
neue Erkenntnisse und Anforderungen antizipiert werden können. Parallel zu den Zielen 
im Gewässerschutz sollten auch die Ziele zur Ressourcenschonung definiert werden, da 
neue Massnahmen auch einen Einfluss auf die Stoffflüsse von Phosphor und Stickstoff 
haben können und somit koordiniert getroffen werden sollten. 

Um diesen Ansprüchen zu genügen, ist eine Flexibilisierung in der Siedlungsentwässe-
rung & Abwasserreinigung notwendig. Die zukünftigen technischen Systeme müssen so 
aufgebaut sein, dass sie an neue Anforderungen angepasst werden können. Die kon-
kreten Ziele im Gewässerschutz, sowie zur Ressourcenschonung müssen laufend dem 
neuen Wissensstand und technischen Verbesserungen angepasst werden. Eine Strate-
gie zur Verringerung der Schadstoffbelastung der Gewässer und zur Ressourcenscho-
nung (Abb 2) sollte daher möglichst in einem iterativen Prozess umgesetzt werden (Abb 
3). Die Auswirkungen einer Flexibilisierung insbesondere auf die Kosten können vielsei-
tig sein und sollten vorgängig durch die Studie von Handlungsoptionen abgeschätzt 
werden. 
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Abb 2: Ansätze für eine Strategie zur Verringerung der Schadstoffbelastung der Gewässer und zur 
Ressourcenschonung auf vier Umsetzungsstufen. 

 

 

Abb 3: Iteratives Vorgehen zur Umsetzung der Strategie zur Verringerung der Schadstoffbelastung 
der Gewässer und zur Ressourcenschonung für eine möglichst flexibel anpassbare Sied-
lungsentwässerung & Abwasserreinigung. 
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Résumé 

Situation initiale et contenu 

La loi fédérale sur la protection des eaux vise à protéger les eaux souterraines et super-
ficielles contre toute atteinte nuisible. Dans ce but, il y a lieu de respecter les objectifs 
écologiques définis dans l’annexe 1 de l’ordonnance sur la protection des eaux. 

D’innombrables substances inorganiques et organiques parviennent dans les eaux dans 
le cadre des diverses activités humaines. Durant la dernière décennie, les développe-
ments techniques dans le domaine de l’analyse chimique ont permis de mettre en évi-
dence, dans les eaux, des traces non seulement de substances inorganiques, mais 
aussi d’un grand nombre de substances organiques (micropolluants organiques). Les 
micropolluants organiques traités dans cette étude sont des substances organiques 
synthétiques présentes dans les eaux à des concentrations de l’ordre du microgramme 
ou du nanogramme par litre et représentant une pollution au sens de l’ordonnance sur la 
protection des eaux. Dans ce cadre, la question se pose de savoir si nous avons affaire 
à un « nouveau » problème de pollution des eaux, si les exigences de qualité en matière 
d’évacuation des eaux des agglomérations et les solutions existantes sont toujours op-
timales ou si, au contraire, ces exigences et ces solutions doivent être revues et adap-
tées. 

Les micropolluants organiques parviennent également dans l’environnement à travers 
l’élevage d’animaux de rente et l’épandage de boues d’épuration. L’interdiction de cet 
épandage permet d’éliminer une source de pollution, mais prive également l’agriculture 
des substances nutritives que sont le phosphore et l’azote. Or le phosphore est une 
matière première non renouvelable, dont les ressources s’amenuisent à l’échelle du 
globe. On doit ici se demander s’il existe d’autres méthodes permettant de recycler le 
phosphore et l’azote, et dans quelle mesure la mise en œuvre de ces méthodes serait 
judicieuse du point de vue écologique et économique. 

Le présent rapport propose une vue d’ensemble de la problématique des micropolluants 
organiques, du bilan du phosphore et de l’azote, ainsi que des systèmes alternatifs 
d’évacuation des eaux usées. Il doit servir de base pour la définition d’axes de recher-
che spécifiques ainsi que pour l’élaboration d’une stratégie à long terme « pour la réduc-
tion de la pollution des eaux et la préservation des ressources ». Ce rapport se limite 
aux aspects scientifiques et techniques de cette problématique. Les aspects socio-
économiques importants pour un débat exhaustif ne font pas partie de cette étude et ne 
sont que brièvement évoqués. 

Cette étude est subdivisée en cinq parties. Dans les «Aspects généraux», on propose 
une vue d’ensemble de l’utilisation, de la répartition et du traitement des ressources 
naturelles en eau, de l’eau potable et des eaux usées, afin d’établir les flux des subs-
tances organiques synthétiques et des substances nutritives et d’évaluer le système 
actuel d’évacuation des eaux des agglomérations. Le chapitre «Micropolluants orga-
niques» décrit les propriétés des substances organiques présentes en traces et leur 
comportement dans l’environnement, ainsi que leurs sources et voies d’émission. Est 
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aussi évoquée la question de la prise en compte des micropolluants organiques par la 
législation actuelle sur les produits chimiques et la protection des eaux. Une approche 
basée sur la plausibilité est utilisée pour évaluer l’état de la pollution en Suisse. Le cha-
pitre «Bilan du phosphore et de l’azote» présente les effets de l’interdiction de 
l’épandage des boues d’épuration et de l’utilisation des farines animales sur les flux de 
ces éléments, ainsi que les possibilités de recyclage du phosphore et de l’azote conte-
nus dans les eaux usées, les boues d’épuration et les farines animales. Les principaux 
effets des technologies de recyclage de ces éléments sur l’élimination de micropollu-
tions organiques sont brièvement discutés. Le chapitre «Évacuation des eaux des 
agglomérations et épuration des eaux usées» se penche sur l’état de la technique 
ainsi que sur les tendances de l’évacuation des eaux des agglomérations et de 
l’élimination de micropolluants organiques lors de l’épuration des eaux usées, en pre-
nant pour exemple les principes actifs pharmaceutiques et certaines hormones. Le rap-
port propose finalement des conclusions sur les questions actuelles relatives à 
l’évaluation des micropolluants organiques, à la préservation des ressources en phos-
phore et en azote, et aux défis actuels dans les domaines de l’évacuation des eaux des 
agglomérations et de l’épuration des eaux usées. 

 

Aspects généraux 

Eau potable. En Suisse, les services des eaux distribuent environ un milliard de m3 
d’eau potable par an. Environ 730 millions de m3 d’eau potable sont consommés par les 
ménages et l’artisanat et quelque 170 millions de m3 par l’industrie. Près d’un tiers de 
l’eau potable provient d’eaux souterraines non traitées. Le reste est traité au moyen de 
diverses technologies, conformément aux exigences de qualité actuelles. La plupart des 
micropolluants organiques ne sont pas touchés par ces exigences de qualité. Théori-
quement, une combinaison adéquate des techniques actuellement disponibles pour le 
traitement de l’eau permettrait toutefois d’éliminer les micropolluants organiques pré-
sents en traces dans l’eau potable. L’évaluation de l’efficacité écologique et économique 
d’une telle combinaison exige des recherches approfondies, qui ne font pas l’objet de la 
présente étude. 

Évacuation des eaux des agglomérations. Les ménages et l’artisanat produisent en-
viron 1,6 milliard de m3 d’eaux usées par an, l’industrie quelque 500 millions de m3. La 
quantité d’eaux usées est plus importante que la consommation d’eau potable en raison 
de l’introduction, dans les réseaux d’évacuation des eaux, d’eau de pluie (~900 millions 
de m3) et d’eaux industrielles captées par l’industrie elle-même (~200 millions de m3). 
Environ 1,8 milliard de m3 d’eaux usées parviennent chaque année dans les STEP suis-
ses par le réseau d’évacuation des eaux – 85 % à travers des systèmes mixtes et 15 % 
à travers des systèmes séparatifs. Le débit annuel moyen des eaux superficielles en 
Suisse étant d’environ 52 milliards de m3, les eaux usées épurées sont diluées à un 
rapport moyen de 1:25 après leur rejet dans l’émissaire. Localement, ce rapport peut 
présenter d’importantes variations. 
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Épuration des eaux usées. Les STEP actuelles ont été conçues dans le but d’éliminer 
le carbone organique et les substances nutritives. En Suisse, environ un tiers des STEP 
traitent 90 % de l’ensemble des eaux usées. Les STEP permettent une réduction impor-
tante de la DCO (~89 %), de la DBO5 (~95 %) et du phosphore total (~87 %). Leur ca-
pacité d’épuration concernant les micropolluants organiques n’est toutefois connue que 
pour un petit nombre de substances. En raison du rapport coût/utilité, un traitement de 
l’azote a été mis en place principalement dans les grandes STEP, qui parviennent à une 
élimination de 60 à 80 %. Dans le cadre de conventions internationales (Commission 
OSPAR pour la protection du milieu marin de l’Atlantique du Nord-Est), des mesures ont 
été prises depuis 1995 pour améliorer l’élimination de l’azote, afin de faire passer les 
émissions de 28 700 t/N/an à 26 000 t/N/an en 2005. De 1977 à 1998, la qualité des 
eaux superficielles s’est régulièrement améliorée grâce aux importants efforts entrepris 
pour la réduction du carbone organique, des substances nutritives et des métaux lourds. 

 

Micropolluants organiques 

Réglementation et données disponibles. Le système actuel de l’UE pour les produits 
chimiques industriels, tel qu’il est également appliqué en Suisse depuis le 1er août 2005 
dans le cadre de la nouvelle loi sur les produits chimiques, distingue les «substances 
existantes» des «nouvelles substances». Jusqu’en 1981, on connaissait environ 
100 000 substances organiques synthétiques (appelées «substances existantes»), qui 
représentent plus de 99 % de la quantité totale des substances actuellement disponibles 
sur le marché. 140 substances existantes ont été déclarées prioritaires par l’UE. Celles-
ci font l’objet d’analyses détaillées des risques, avec données relatives aux quantités de 
production et d’utilisation, ces informations étant accessibles au public. En outre, il 
existe des données incomplètes sur les quantités de production et d’utilisation ainsi que 
sur l’influence sur l’environnement d’environ 10’000 substances existantes. Pour celles-
ci, seules les données relatives à leur influence sur l’environnement sont accessibles au 
public dans la banque de données IUCLID. Pour les autres substances existantes 
(~90 %), on ne dispose que de données fragmentaires. Depuis 1981, quelque 3000 
nouvelles substances ont été enregistrées, avec des données écotoxicologiques de 
base lorsqu’elles sont mises en circulation par une entreprise dans l’UE à raison de plus 
d’une tonne par an. La nouvelle législation de l’UE sur les produits chimiques (REACH) 
pourrait améliorer la situation au niveau des données disponibles, notamment pour ce 
qui concerne les substances existantes. La législation suisse relative aux produits chi-
miques a été revue avec l’entrée en vigueur de la nouvelle loi sur les produits chimi-
ques, le 1er août 2005, et correspond ainsi à la pratique actuelle au sein de l’UE. D’une 
manière générale, on dispose de plus de données environnementales relatives aux 
principes actifs des pesticides. Les principes actifs pharmaceutiques sont également 
soumis à l’enregistrement obligatoire, mais seuls quelques-uns ont été étudiés quant à 
leurs effets sur l’environnement. Les produits biocides sont désormais soumis eux aussi 
à l’enregistrement obligatoire en Suisse et font l’objet d’une ordonnance spécifique. 
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Fig. 4 Données actuellement disponibles pour l’évaluation des risques pour l’environnement liés 
aux substances, sur la base de l’ensemble des substances synthétiques utilisées dans le 
monde. 

Sources et émissions. La Suisse importe quelque 20 millions de tonnes de substances 
organiques par an, dont environ 16 millions de tonnes de combustibles et de carburants. 
On estime que plusieurs dizaines de milliers de tonnes de substances organiques syn-
thétiques parviennent chaque année dans les eaux usées, et que plusieurs milliers à 
quelques dizaines de milliers de tonnes de substances organiques synthétiques par-
viennent chaque année dans les eaux, essentiellement superficielles, par le biais des 
hydrocarbures réfractaires dans les eaux usées traitées, des évacuations d’eaux usées 
non traitées par les déversoirs de crue, des fuites des réseaux d’eaux usées et des 
émissions directes (par exemple par l’agriculture). Ces substances parviennent directe-
ment dans les eaux souterraines principalement par le biais de l’agriculture et des fuites 
des réseaux d’eaux usées, à raison d’environ 10 à 100 tonnes par an. Sur la base 
d’estimations grossières, on peut considérer que les concentrations de substances or-
ganiques synthétiques peuvent aller jusqu’à plusieurs centaines de μg/l dans les eaux 
superficielles fortement polluées et à quelques μg/l dans les eaux souterraines. Les 
concentrations de substances isolées sont jugées très faibles, de l’ordre du ng/l. Ces 
estimations concordent avec diverses mesures de micropolluants organiques effectuées 
dans les eaux suisses. On peut donc s’attendre à trouver plusieurs milliers de substan-
ces organiques synthétiques différentes à de très faibles concentrations (ng/l) dans les 
eaux suisses. À eux seuls, les secteurs de la médecine, de l’hygiène et de l’agriculture 
utilisent largement plus de 1000 substances différentes. Dans le cadre des programmes 
de mesure de routine pour le contrôle de la qualité de l’eau en Suisse, seules quelques 
substances sont analysées spécifiquement. Des activités de recherche et certaines 
campagnes de mesure des autorités ont fourni des données de concentrations locales 
ou régionales dans les eaux et les eaux usées pour à peine plus d’une centaine de 
substances isolées. 
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Nouveaux enjeux en matière d’évaluation des substances. Il existe encore de nom-
breuses questions ouvertes et incertitudes dans le domaine de l’identification des subs-
tances problématiques et de leurs mécanismes d’action à de très faibles concentrations, 
ainsi que de la définition des priorités au niveau de leur mise en circulation. Il n’existe 
notamment pas de méthodes d’évaluation standardisées. Sur la base des connaissan-
ces actuelles, il n’est donc pas possible de savoir de manière définitive si les micropol-
luants organiques représentent un problème environnemental important. Le tableau 2 
récapitule les principaux enjeux de l’évaluation des substances en vue d’identifier les 
micropolluants organiques et de définir des priorités. 

Tab. 2 Principaux enjeux de l’évaluation des substances en vue d’identifier les micropolluants 
organiques et de définir des priorités. 

 Thème Principaux enjeux 
1 Données  

disponibles 
• Amélioration des données disponibles sur les quantités de production et de 

consommation, ainsi que sur l’évaluation des risques pour l’environnement 
liés aux produits chimiques industriels et pharmaceutiques. 

• Extension des procédures de définition des priorités aux substances présen-
tes en traces. 

2 Comportement 
en cours de 
transport 

• Développement de modèles prévisionnels fiables concernant le comporte-
ment de sorption des substances en présence de phénomènes électrostati-
ques. 

• Prise en compte du transport lié aux particules sur de longues distances 
dans l’évaluation des substances. 

3 Persistance • Évaluation de la biodégradabilité en présence d’une cinétique de dégrada-
tion limitée, et compréhension de l’importance de la dégradation cométabo-
lique à faible concentration. 

• Développement de procédures d’évaluation standardisées permettant 
d’évaluer à peu de frais la biodégradabilité à faible concentration (< 1 μg/l). 

4 Métabolites • Mise en évidence et évaluation de l’importance des métabolites résultant 
des processus de dégradation dans les STEP et dans l’environnement. 

• Prise en compte des métabolites potentiels dans le cadre de l’évaluation des 
risques des substances de départ. 

5 Effets  
toxicologiques 

• Développement de procédures d’évaluation standardisées pour la mise en 
évidence de « nouveaux » effets toxicologiques tels que les effets endocri-
niens. 

• Prise en compte d’effets toxicologiques supplémentaires dans l’évaluation 
des produits chimiques. 

6 Mélanges de 
substances 

• Évaluation de mélanges de substances en ce qui concerne les effets sur les 
mêmes récepteurs et sur d’autres récepteurs. 

7 Dynamique de 
l’exposition 

• Comparaison des effets entre de courtes expositions à concentration élevée 
et des expositions prolongées à faible concentration. 

• Mise en évidence des effets d’une exposition chronique de longue durée à 
faible concentration, et développement de procédures d’évaluation standar-
disées. 

8 Analyses spécifi-
ques des subs-
tances et para-
mètres globaux 

• Développement de méthodes permettant d’analyser simultanément le plus 
grand nombre possible de substances. 

• Harmonisation de paramètres globaux avec d’autres méthodes pour 
l’évaluation globale de pollutions à très faible concentration. 

9 Systèmes de 
tests biologiques 

• Développement de tests biologiques pour la mise en évidence de différents 
mécanismes dans les échantillons environnementaux. 

• Amélioration des procédures pour l’identification, dans les échantillons, des 
substances responsables d’un effet spécifique (Toxicity Identification Eva-
luation – TIE). 
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Bilan du phosphore et de l’azote 

Bilan du phosphore et de l’azote. Les ressources en phosphore sont limitées à 
l’échelle mondiale. Selon les scénarios de consommation, les réserves exploitables 
seront épuisées d’ici 100 à 500 ans. En raison de la qualité toujours moins bonne des 
réserves exploitées, on s’attend, de plus, à ce que les coûts d’exploitation du phosphore 
augmentent. Actuellement, l’incinération des boues d’épuration et des farines animales 
représente une perte de phosphore et doit par conséquent être considérée comme une 
lacune dans l’exploitation durable des ressources. Avec l’interdiction de l’épandage des 
boues d’épuration, ces dernières ne fournissent plus de phosphore et d’azote à 
l’agriculture. Sur ce plan, le bilan du phosphore et de l’azote n’est pas encore équilibré 
dans l’agriculture suisse. D’un autre côté, les fumures excessives pratiquées dans 
l’agriculture entraînent des accumulations dans le sol (phosphore), des émanations 
dans l’air, une surfertilisation de nos écosystèmes (ammoniaque) et un enrichissement 
indésirable des eaux souterraines (nitrates). On peut se demander si les engrais miné-
raux ne pourraient pas être remplacés par des engrais obtenus par recyclage de dé-
chets phosphatés. Le bilan du phosphore pour la Suisse montre des flux de phosphore 
de 6000 t/an dans les eaux usées et de 3000 t/an dans les farines animales. Si l’on 
compare ces flux aux 4800 tonnes de phosphore épandu sous forme d’engrais miné-
raux en 2000, il apparaît clairement que le recyclage de nos déchets phosphatés per-
mettrait de couvrir une part importante de nos besoins en engrais. Le phosphore évacué 
avec l’urine humaine représente environ 2100 à 3000 t/an. 

Recyclage du phosphore. Des évaluations des procédés de recyclage possibles du 
phosphore montrent que le traitement des boues d’épuration ou des cendres d’UIOM 
permettrait de recycler au maximum 90 % du phosphore des eaux usées. Dans ce ca-
dre, la séparation du phosphore des polluants (p. ex. métaux lourds) impliquerait une 
consommation importante de produits chimiques et d’énergie. Certains procédés sont 
actuellement testés à grande échelle, mais il n’existe pas encore de données précises 
sur la consommation de ressources ainsi que sur les coûts. Le recyclage du phosphore 
à partir des eaux usées, que ce soit sous forme concentrée dans l’urine ou sous forme 
diluée dans les eaux de STEP, présente l’avantage, par rapport à l’extraction du phos-
phore de matières solides (boues d’épuration ou cendres), de fournir du phosphate sous 
forme dissoute. Les procédés déjà testés en laboratoire par précipitation de struvite ou 
nanofiltration permettent d’extraire efficacement le phosphore de l’urine. Des recherches 
sont en cours pour l’obtention d’un produit de recyclage du phosphore sans danger au 
niveau des polluants organiques et ce problème n’est pas encore résolu. Aucune esti-
mation des coûts n’a encore été publiée pour le recyclage du phosphore à partir de 
l’urine. 

Recyclage de l’azote. Contrairement au phosphore, les ressources d’azote ne sont pas 
limitées, puisque ce dernier est disponible en quantité pratiquement illimitée dans 
l’atmosphère. Les procédés étudiés jusqu’ici pour l’élimination et le recyclage de l’azote 
à partir de l’urine utilisent environ 40 % d’énergie de plus que l’élimination classique par 
nitrification/dénitrification dans les STEP, avec extraction de NH3 par le procédé Haber-
Bosch. 
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Bien que l’élimination des substances nutritives des eaux usées soit nécessaire pour 
lutter contre l’eutrophisation et la pollution des eaux, on doit se demander, dans le cadre 
du débat sur les nouveaux systèmes d’évacuation des eaux et dans une vision axée sur 
le développement durable, comment recycler efficacement ces substances nutritives 
avec ces procédés. 

 

Évacuation des eaux des agglomérations et épuration des eaux usées 

Capacité d’élimination des STEP communales existantes. Plusieurs études expéri-
mentales réalisées sur des substances isolées ont montré que les STEP communales 
existantes peuvent contribuer efficacement à l’élimination de micropolluants organiques 
tels que les produits pharmaceutiques et les perturbateurs endocriniens. Ainsi, les STEP 
conçues pour la nitrification, dans lesquelles les boues séjournent plus de 10 jours en 
conditions aérobies, éliminent plus de 90 % des principaux œstrogènes que sont le 17α-
éthinylestradiol, le 17β-estradiol et l’estrone. Un autre critère déterminant, au niveau du 
processus, est constitué par le temps de séjour hydraulique. Du fait que la dégradation 
de très nombreuses substances peut être décrite par une cinétique de pseudo-premier 
ordre, toute dilution des eaux usées est défavorable à la dégradation. C’est pourquoi il 
faut éviter autant que possible toute dilution par l’eau de pluie ou d’autres eaux dans le 
réseau d’eaux usées. Toujours en raison de la cinétique de pseudo-premier ordre, de 
petits réacteurs disposés en série (on en «cascade») sont nettement plus efficaces 
qu’un seul bassin avec mélange intégral. Pour certaines substances difficilement dégra-
dables en conditions aérobies, comme certains antibiotiques, des bioréacteurs à mem-
brane, des réacteurs à lit solide et des filtres biologiques permettraient d’obtenir des 
temps de séjour plus élevés qu’avec les systèmes actuels à boue activée, et donc 
d’améliorer la dégradation. L’un des principaux problèmes pour le calcul prévisionnel de 
la dégradation est constitué par le grand nombre et la diversité de polluants potentiels 
pouvant interagir lors de la dégradation. À très faible concentration en particulier, certai-
nes substances ne sont dégradées cométaboliquement qu’en présence d’un autre subs-
trat et ne sont pas utilisées comme source de carbone pour la croissance des bactéries. 
Si de tels processus ont pu être démontrés pour certaines substances, les connaissan-
ces sont souvent lacunaires. Le développement de modèles fiables permettant de calcu-
ler la dégradabilité biologique et la sorption par des boues activées sur la base des pro-
priétés des substances s’avère particulièrement important, en raison du coût des procé-
dures expérimentales destinées à décrire ces processus.  

Des essais pilotes l’ont montré, des traitements supplémentaires dans les STEP exis-
tantes, p. ex. une ozonation en fin de processus, permettraient d’améliorer considéra-
blement la dégradation et de réduire l’effet toxicologique des eaux usées traitées. 
L’efficacité de l’ozonation n’est pas entravée par des concentrations de matières solides 
jusqu’à 20 mg/l et n’entraîne qu’une augmentation modeste des frais d’exploitation. En 
raison de la minéralisation pas toujours complète des substances organiques, il faudrait 
analyser de manière plus détaillée les effets biologiques des métabolites résultant de 
l’ozonation. Des essais d’adsorption sur charbon actif pour l’élimination de substances 
hormonales et pharmaceutiques à des concentrations de l’ordre du ng/l dans l’eau pota-
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ble ont montré, outre l’efficacité de cette méthode d’élimination, des charges relative-
ment réduites, ce qui tend à remettre en question l’utilisation économique de filtres à 
charbon actif comme dernière étape de traitement par les STEP communales. Pour des 
concentrations plus élevées, telles qu’on les observe dans les stations de prétraitement 
décentralisées, l’utilisation de charbon actif devrait absolument être testée. 

Conséquences des fuites des réseaux d’eaux usées. Selon diverses études, l’eau 
exfiltrée des réseaux d’eaux usées non étanches représente 1 à 11 % du débit total, par 
temps sec. L’apport de substances dans le sol suite à ces fuites est du même ordre de 
grandeur que le flux sortant des STEP, pour les substances facilement éliminables dans 
les STEP. En raison de l’importance de ces fuites, un programme de recherche euro-
péen étudie actuellement des méthodes de quantification. 

Dans les réseaux modernes d’évacuation des eaux, les émissions d’eaux mixtes par les 
déversoirs d’orage sont inférieures d’au moins un ordre de grandeur aux flux sortant des 
STEP, à l’échelle annuelle. L’effet toxicologique des émissions d’eaux mixtes peut toute-
fois être non négligeable par rapport aux pics de pollution des eaux. Globalement, les 
émissions diffuses liées aux réseaux d’eaux usées sont très difficiles à estimer en raison 
de la variabilité temporelle des concentrations et des différences de comportement des 
substances. Des modèles stochastiques pour la modélisation du comportement des 
polluants dans les réseaux d’eaux usées peuvent apporter une contribution importante 
aux processus décisionnels relatifs à l’optimisation de ces réseaux. Un état des lieux 
des réseaux d’eaux usées devrait être dressé pour améliorer l’évaluation des pertes 
liées à ces réseaux. 

Nouveaux systèmes d’évacuation des eaux. Les systèmes d’évacuation actuels avec 
réseaux mixtes et STEP centralisées présentent quelques points faibles. Une partie des 
eaux usées non traitées s’infiltrent dans le sol à travers les conduites non étanches. En 
raison de la dilution dans les réseaux d’eaux usées et du mélange de différentes eaux 
usées, les processus d’épuration ne sont pas optimaux pour l’élimination de certaines 
substances, ni pour le recyclage des ressources. Les nouveaux systèmes d’évacuation 
sont tous basés sur le principe, appliqué depuis longtemps déjà dans l’industrie, qui 
consiste à ne pas mélanger les différentes eaux mais à les traiter spécifiquement, afin 
d’obtenir un traitement plus efficace. 

L’évacuation et le traitement séparés des matières fécales, p. ex. dans un système sous 
vide/biogaz, permettent de réduire la pollution des eaux par les déversoirs d’orage et de 
décharger les STEP centralisées. Cela permet également de récupérer de l’énergie du 
traitement anaérobie. Les toilettes sous vide sont déjà utilisées avec succès depuis de 
nombreuses années dans les trains, les avions et les hôpitaux. Deux projets pilotes ont 
montré la faisabilité des réseaux sous vide. Les investissements pour un tel système 
sous vide sont toutefois environ trois fois plus élevés que pour le système actuel. La 
faisabilité économique de tels systèmes devrait être examinée, notamment dans le ca-
dre de l’aménagement de nouvelles zones constructibles ou de changements 
d’affectation. 

La séparation de l’urine permettrait un recyclage de substances nutritives ainsi qu’une 
augmentation significative de l’efficacité globale de l’épuration des eaux usées à 
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l’échelle du système d’évacuation des eaux, par un traitement efficace des micropol-
luants pharmaceutiques et hormonaux. De plus, cela déchargerait les STEP centrali-
sées et réduirait l’émission de polluants dans les eaux et le sol par les fuites des ré-
seaux d’eaux usées. Les projets pilotes et études de laboratoire réalisés jusqu’ici mon-
trent que la séparation d’une solution d’urine hautement concentrée est techniquement 
possible. L’un des problèmes majeurs est constitué par la précipitation de struvite et 
d’hydroxyapatite dans les installations sanitaires. Des mesures telles que l’utilisation 
d’eau de pluie comme eau de rinçage ou le contrôle du pH permettent de réduire forte-
ment ou d’empêcher cette précipitation. Des essais de traitement d’urine concentrée par 
nanofiltration ont montré une bonne dégradation des produits pharmaceutiques, mais 
aussi une élimination presque complète du phosphore. L’électrodialysse permettrait 
d’améliorer le recyclage du phosphore sans résidus problématiques de micropolluants 
organiques. D’autres procédés de traitement de l’urine sont en cours d’étude, notam-
ment la précipitation de struvite ou l’ozonation. Comme le charbon actif s’est montré 
efficace pour l’adsorption de diverses substances pharmaceutiques dans l’eau potable 
et que la teneur en COD de l’urine est faible, il conviendrait d’étudier un traitement com-
biné par microfiltration et charbon actif. Le transport séparé de la solution d’urine vers 
une station de traitement centralisée représente encore un problème. Il faudrait notam-
ment quantifier plus précisément l’influence de facteurs tels que les pertes par exfiltra-
tion, le dégazage de NH3, les précipitations et les pertes par les déversoirs d’orage. La 
mise en œuvre d’une séparation de l’urine dans le système actuel d’évacuation des 
eaux usées impliquerait d’importantes modifications des systèmes sanitaires et devrait 
par conséquent être réalisée progressivement dans le cadre des rénovations. Une 
adaptation progressive des systèmes de séparation, de transport et de traitement per-
mettrait également une amélioration progressive de ces systèmes. 

Les eaux grises (cuisine, douches, lavabos) représentent la plus grande part des eaux 
mixtes. Dans le cadre du recyclage des eaux grises, p. ex. pour l’irrigation, il faut tenir 
compte de problèmes potentiels comme l’émission d’odeurs liées aux dépôts dans les 
conduites, le risque de contamination microbienne et la dégradation incomplète des 
polluants dans les eaux. Certaines substances organiques dans les eaux grises peuvent 
représenter un risque potentiel, lequel pourrait être réduit en remplaçant les substances 
problématiques par d’autres moins toxiques et plus facilement biodégradables. 

De nouveaux procédés décentralisés pour l’épuration des eaux usées font actuellement 
l’objet d’intenses recherches afin d’améliorer la compréhension des processus techni-
ques et d’évaluer leurs conditions aux limites. Plusieurs projets pilotes étudiant la mise 
en œuvre à grande échelle de ces technologies sont actuellement en cours. Pour que 
ces technologies soient financièrement concurrentielles avec le système d’évacuation 
actuel, il faudrait toutefois non seulement des études complémentaires sur leur faisabili-
té, mais aussi une production et un développement industriels. Ce n’est que dans le 
cadre d’une concurrence potentielle avec le système mixte actuel – et son monopole de 
fait – que l’industrie pourrait être motivée à développer des systèmes d’évacuation des 
eaux novateurs, performants, souples et avantageux. 
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Amorces de solution pour une stratégie destinée à réduire la pollution des eaux et 
à préserver les ressources 

Actuellement, les systèmes d’évacuation des eaux des agglomérations et d’épuration 
des eaux usées, de même que les technologies correspondantes, sont conçus en fonc-
tion de l’élimination du carbone organique et des substances nutritives, mais ne tiennent 
compte ni des émissions de micropolluants organiques, ni du recyclage des substances 
nutritives. Conformément au principe de précaution et au développement durable et 
compte tenu, notamment, des besoins de renouvellement actuels et futurs des systè-
mes d’évacuation des eaux, il y a lieu de développer, à long terme, des objectifs quanti-
tatifs et mesurables pour la réduction des émissions et la dégradation des micropol-
luants organiques, ainsi que pour le recyclage des substances nutritives. 

Idéalement, des objectifs quantitatifs sont définis lorsque l’importance de la pollution des 
eaux par les micropolluants organiques et la nécessité du recyclage des substances 
nutritives sont suffisamment connues. Comme le montre la présente étude, cela n’est 
toutefois pas le cas. La recherche aura encore besoin de temps pour élaborer des mo-
dèles standardisés, par exemple pour l’identification des micropollutions organiques et 
la définition des priorités, et elle ne pourra pas proposer de recettes exhaustives et défi-
nitives. Par ailleurs, la diversité des produits, les types d’application et les émissions 
évoluent sans cesse. Ces incertitudes doivent être prises en compte lors de la définition 
des objectifs dans le cadre de la protection des eaux, de manière à pouvoir anticiper de 
nouvelles connaissances et exigences. Parallèlement à ces objectifs de protection des 
eaux, il faudrait aussi définir les objectifs destinés à la préservation des ressources, du 
fait que de nouvelles mesures peuvent également avoir une influence sur les flux du 
phosphore et de l’azote et devraient donc être coordonnées. 

Un assouplissement au niveau des systèmes d’évacuation des eaux des aggloméra-
tions et d’épuration des eaux usées est nécessaire pour pouvoir répondre à ces exigen-
ces. Les futurs systèmes techniques doivent être conçus de manière à pouvoir être 
adaptés à de nouvelles exigences. Les objectifs concrets de la protection des eaux et 
de la préservation des ressources doivent être adaptés en permanence à l’évolution des 
connaissances et de la technique. Une stratégie destinée à réduire la pollution des eaux 
et à préserver les ressources (fig. 2) devrait par conséquent, dans toute la mesure du 
possible, être mise en œuvre dans le cadre d’un processus itératif (fig. 3). Les effets 
d’un assouplissement, notamment au niveau des coûts, pourraient être multiples et de-
vraient être évalués préalablement par une étude des possibilités d’action. 
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Fig. 5 Amorces de solution pour une stratégie à quatre niveaux de mise en œuvre, destinée à 
réduire la pollution des eaux et à préserver les ressources. 

 

 

Fig. 6 Processus itératif pour la mise en œuvre de la stratégie destinée à réduire la pollution des 
eaux et à préserver les ressources, pour une adaptation la plus souple possible de 
l’évacuation des eaux des agglomérations et de l’épuration des eaux. 
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1 Einleitung 

1.1 Ausgangslage 

Das Schweizerische Gewässerschutzgesetz bezweckt den Schutz aller unter- und ober-
irdischen Gewässer vor nachteiligen Einwirkungen. Zu diesem Zweck müssen die im 
Anhang 1 der Gewässerschutzverordnung definierten ökologischen Ziele berücksichtigt 
und die Anforderungen an die Wasserqualität nach Anhang 2 eingehalten werden. Was-
ser wird als ökologisches Grundkapital und als Quelle für Trinkwasser geschützt. Es ist 
das Ziel der Trinkwasserversorgung, Trinkwasser in genügender Menge, sauber und 
kostengünstig bereitzustellen, sowie die Versorgung langfristig qualitativ und quantitativ 
sicher zu stellen. Die ursprüngliche Zielsetzung der Siedlungsentwässerung und Ab-
wasserreinigung ist es, Abwasser möglichst schnell aus den Siedlungen abzuleiten und 
mit vertretbarem ökonomischen Aufwand gemäss der Gewässerschutzverordnung zu 
reinigen. In Folge dessen hat sich in der Schweiz ein gut ausgebautes Siedlungsent-
wässerungs- und Reinigungsnetz entwickelt, welches sich auf einem hohen technischen 
Stand befindet und einen hohen Anschlussgrad der Siedlungen aufweist. Gleichzeitig 
wurde in den vergangenen Jahrzehnten durch Eigeninitiativen der Industrie und gesetz-
liche Massnahmen der Eintrag von synthetischen organischen Stoffen in die Umwelt 
beträchtlich gesenkt. 

Demgegenüber steht ein zunehmender Verbrauch von Produkten mit einer immer kom-
plexeren Stoffstruktur in unzähligen Anwendungen in Industrie, Landwirtschaft und pri-
vaten Haushalten. Dies führt unweigerlich zu einem Austrag vieler Stoffe in die Umwelt 
und damit auch in die Hydrosphäre. Aufgrund von Messungen einzelner Stoffe wird 
vermutet, dass in Gewässern eine Vielzahl organischer Stoffe aus dem zivilisatorischen 
Gebrauch im Spurenbereich (organische Mikroverunreinigungen) gefunden werden 
kann. Das kürzlich abgeschlossene Projekt „Fischnetz“ vermutet, dass der Einfluss von 
organischen Mikroverunreinigungen auf die Fischpopulation in Oberflächengewässern 
vor allem zeitlich durch Abschwemmungen bei Regenereignissen und lokal in der Nähe 
der Ausflüsse der Abwasserreinigungsanlagen relevant ist. Neben Wissensunsicherhei-
ten über die toxikologische Wirkung, fehlen auch weitgehend Kenntnisse über das 
Schicksal dieser Stoffe im Gesamtsystem der Siedlungswasserwirtschaft. Vor diesem 
Hintergrund stellt sich die Frage, ob wir in unseren Gewässern ein „neues“ Schadstoff-
problem haben, und ob wir Stoffe und deren Wirkmechanismen beim Inverkehrbringen 
und im Gewässer erkennen. Für die Siedlungswasserwirtschaft lautet die Frage, ob die 
heutigen Qualitätsanforderungen genügen oder ob Anpassungen notwendig sind. 

Aufgrund der Eutrophierung der Oberflächengewässer mit Phosphor und der Nitratbe-
lastung des Grundwassers wurden neue Qualitätsanforderungen in der Gewässer-
schutzverordnung verankert. Als Folge wurden die heutigen Reinigungsverfahren nicht 
nur für den Kohlenstoffabbau, sondern auch für die Phosphor- und Stickstoffelimination 
ausgebaut und somit vor allem für Oberflächengewässer eine starke Qualitätsverbesse-
rung erreicht. Mit dem Ausbringverbot für Klärschlamm werden Phosphor und Stickstoff 
nicht mehr als Teil des Düngebedarfs der Landwirtschaft eingesetzt. Demgegenüber 
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steht eine sich auf globaler Ebene verknappende Ressource Phosphor. Es stellen sich 
hier die Fragen nach dem Ressourcenproblem, ob Alternativen des Recyclings von 
Phosphor und Stickstoff existieren und wie sinnvoll deren Einsatz aus ökologischer und 
wirtschaftlicher Sicht ist. 
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Abb 7: Fragenkomplex an die heutige Siedlungswasserwirtschaft vor dem Hintergrund der 
Problematik „organische Mikroverunreinigungen“ und der Ressourcenschonung von Phos-
phor und Stickstoff. 

1.2 Zielsetzung 

Die vorliegende Studie basiert auf einer Literaturstudie, sowie Beiträgen eines Exper-
tengremiums. Sie soll eine Übersicht über die Gesamtproblematik der organischen Mik-
roverunreinigungen, über den Stoffhaushalt von Phosphor und Stickstoff und über die 
Möglichkeiten von alternativen Abwassersystemen geben. Sie dient als Standortbe-
stimmung und soll die Grundlage für die Festlegung von spezifischeren Forschungs-
schwerpunkten, sowie für die Erarbeitung einer nachhaltigen Strategie „zur Verringerung 
der Schadstoffbelastung der Gewässer und zur Ressourcenschonung“ bilden. Die Stu-
die gliedert sich in vier Kapitel mit den folgenden Zielsetzungen: 

Übergreifende Aspekte: Für die Erfassung der Flüsse synthetischer organischer Stoffe 
und von Nährstoffen, sowie für die Beurteilung des Systems der heutigen Siedlungs-
wasserwirtschaft bildet eine Übersicht zur Nutzung, Verteilung und Behandlung der na-
türlichen Wasserressourcen, des Trinkwassers und des Abwassers die Grundlage. Zu 
Beginn soll daher der Wasserhaushalt Schweiz beschrieben werden, sowie ein Über-
blick über die heute in der Schweiz angewandten Technologien der Trinkwasseraufbe-
reitung und der Abwasserentsorgung gegeben werden. 
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Organische Mikroverunreinigungen: Um die Problematik der organischen Mikrover-
unreinigungen in der Schweiz einzugrenzen, soll der aktuelle Wissenstand, sowie Wis-
senslücken zu den folgenden Themen zusammengestellt werden: 

• Charakterisierung: Wie werden organische Mikroverunreinigungen definiert und 
aufgrund bestehender Verfahren in Abhängigkeit ihres Auftretens, physikalisch-
chemischer Prozesse, biologischer Prozesse und toxikologischen Eigenschaften 
charakterisiert? 

• Priorisierung und Quantifizierung: Wie werden organische Mikroverunreinigun-
gen aufgrund aktueller Gesetzgebungen, chemischer Einzelstoffanalytik, biologi-
scher Testsysteme, Summenparametern, Stoffflussanalysen, Kosten-Nutzen 
Analysen, sowie der Verfügbarkeit von Stoffdaten priorisiert und quantifiziert? 

• Quellen und Emissionen: Wie weit ist es möglich die Gesamtheit aller in der 
Schweiz verwendeten organischen Stoffe quantitativ zu erfassen und deren wei-
tere Entwicklung zu beschreiben? 

• Belastungslage Schweiz: Was ist der Wissensstand der Belastungslage bezüg-
lich organischer Mikroverunreinigungen in der Schweiz? 

 

Stoffhaushalt Phosphor und Stickstoff: Es soll eine Übersicht zum Stoffhaushalt von 
Phosphor und Stickstoff in der Schweiz gegeben werden, sowie die Auswirkungen des 
Verbots der Klärschlammdüngung und Tiermehlnutzung auf diese Stoffflüsse aufgezeigt 
werden. Zusätzlich sollen einzelne Möglichkeiten zur Rückgewinnung von Phosphor und 
Stickstoff aus dem Abwasser, Klärschlamm und Knochenmehl diskutiert werden. 

Siedlungsentwässerung & Abwasserreinigung: In diesem Kapitel sollen der Stand 
der Technik, sowie neue Tendenzen bei der Elimination von organischen Mikroverunrei-
nigungen aus dem Abwasser diskutiert werden. 
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2 Übergreifende Aspekte 

Dieses Kapitel zeigt das System des Wasserhaushaltes, auf dem die folgenden Kapitel 
der „organischen Mikroverunreinigungen“ und über „Ressourcenschonung von Phos-
phor und Stickstoff“ aufbauen. Zusätzlich wird ein Überblick über die heute in der 
Schweiz angewandten Technologien der Trinkwasseraufbereitung und der Abwasser-
entsorgung dargestellt. 

2.1 Heutige Wassernutzung in der Schweiz 

2.1.1 Wasserhaushalt/ Wasserkreislauf 

Diese Studie basiert auf dem in Abb 8 dargestellten System. Es fokussiert bewusst auf 
das Transportmedium Wasser. Interaktionen mit der Abfallwirtschaft wurden soweit be-
rücksichtigt, wie sie direkt einen Einfluss auf die Gewässerqualität haben (z.B. Depo-
nien, Entsorgung Klärschlamm). Die Annahmen zu den Wasserflüssen basieren auf 
einer Literaturrecherche. Einzelne Wasserflüsse wie z. B. Sickerwasser aus Deponien 
sind mengenmässig in der Wasserbilanz nicht relevant, können aber in Schadstoffbilan-
zen von Bedeutung sein. 

2.1.2 Verwendung von Wasser in der Schweiz 

Wasser wird in der Schweiz für verschiedene Zwecke genutzt. In Tab 3 ist der durch-
schnittliche Verbrauch dargestellt. 

Tab 3: Hauptverwendung von Trinkwasser in der Schweiz 

 Einheit Verbrauch Literaturquelle 
Bedarf für Produktion der Nahrung1 [L/(EW*d)]5) 5’000 (Florin, 2003) 
Einzelner Haushalt2 [L/(EW*d)] 162 (SVGW, 2003) 
Haushalt und Kleingewerbe3 [Mio m3/Jahr] 650 (SVGW, 2003) 
Gewerbe und Industrie4 [Mio m3/Jahr] 170 (SVGW, 2003) 
Öffentliche Zwecke [Mio m3/Jahr] 75 (SVGW, 2003) 
1) Wasserbedarf, um die Ernährung einer Person mit Lebensstandard in der Schweiz zu produzieren 
2) Baden + Duschen = 20 %, Toilette = 31 %, Wasch- und Spültisch = 28 %, Geschirrspüler = 2 %, 

Waschmaschine = 19 % 
3) Entspricht 61 % des Gesamttrinkwasserverbrauchs  
4) Entspricht 17 % des Gesamttrinkwasserverbrauchs = Trinkwasserbezug aus öffentlichem Netz 

ohne Eigenförderung Industrie 
5) [L/(EW*d)] = Liter pro Einwohner und Tag 
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Abb 8: Wasserkreislauf Schweiz 
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2.2 Aktuelle Wasseraufbereitung in der Schweiz 

2.2.1 Relevante Wasserinhaltsstoffe 

Die Qualitätsziele der Trinkwasseraufbereitung werden in der Fremd- und Inhaltsstoff-
verordnung (Schweizerischer Bundesrat, 2002a)1 festgelegt. Der Schutz der Grundwas-
serqualität ist von grosser Bedeutung, da 80% des Schweizer Trinkwassers aus Grund-
wasser stammen (SVGW, 2003) und 38% des geförderten Rohwassers ohne Aufberei-
tung direkt als Trinkwasser genutzt wird ((Boller, 1995a), Abb 9). 

Hartmann und Michel (1992) zeigen die potentiellen Gefährdungen des Schweizer 
Grundwassers auf (z.B. Nitrat, Chlorkohlenwasserstoffe, Trichloressigsäure, Mineralöl-
produkte, Schwermetalle). Die Qualität des Grundwassers wird deshalb seit 1997 auch 
langfristig in einem nationalen Beobachtungsprogramm NAQUA überwacht 
(BUWAL/BWG, 2004; Greber et al., 2002). Neben der Erfassung von Hauptqualitäts-
grössen wie z. B. Nitrat, Sulfat, Chlorid oder DOC werden auch Stoffe gemessen, wel-
che als Tracer für anthropogene Verunreinigungen dienen, z.B. Bor, Zink, Pflanzen-
schutzmittel und halogenierte Kohlenwasserstoffe. Arsen im Trinkwasser kann lokal 
auch in der Schweiz zu Problemen führen (Greber et al., 2002; Pfeifer and Zobrist, 
2002). 

Pflanzenschutzmittel sind aufgrund neuerer Untersuchungen in Grundwasserfassungen 
in landwirtschaftlich genutzten und in Siedlungsgebieten nachgewiesen worden. So 
zeigte das im Jahr 2002 vom BUWAL durchgeführte NAQUA - Überwachungsprogramm 
in mehr als 50% der untersuchten 415 Grundwassermessstellen in 21 Kantonen Spuren 
von Pflanzenschutzmitteln und deren Abbauprodukten, wobei Konzentrationen meist 
unter dem Anforderungswert von 0.1 µg/L gefunden wurden (BUWAL, 2003d; 
BUWAL/BWG, 2004). 

2.2.2 Technologien zur Wasseraufbereitung 

Das Trinkwasser in der Schweiz stammt aus Grund- und Seewasser. In Tab 4 ist die 
proportionale Verteilung auf die beiden Ressourcenarten dargestellt (SVGW, 2003). 

Tab 4: Herkunft des abgegebenen Trinkwassers in der Schweiz 
 Anteil 

[%] 
Grundwasser gepumpt 
  aus Quellen 

40 
40 

Seewasser 20 

 

In Bezug auf die Aufbereitung lassen sich die beiden Ressourcenarten aufteilen nach 
Trinkwasserwerken ohne Aufbereitung, mit einfacher Desinfektion und mit mehrstufiger 
Aufbereitung (Abb 9, (BUWAL, 1994)). Es zeigt sich, dass mit den drei Aufbereitungs-

                                                  
1 http://www.admin.ch/ch/d/sr/817_021_23/index.html  

http://www.admin.ch/ch/d/sr/817_021_23/index.html
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klassen ungefähr je ein Drittel des gesamten Rohwassers behandelt wird. Vom Grund-
wasser kann ungefähr die Hälfte der gesamten in der Schweiz geförderten Wassermen-
ge direkt ohne Aufbereitung ins Trinkwassernetz eingespiesen werden. Seewasserwer-
ke müssen hingegen sämtliches Rohwasser mit mehrstufigen Aufbereitungsprozessen 
behandeln. Die Verfahrenstechnik unterschiedlicher Aufbereitungsmethoden ist detail-
liert bei Gujer (1999) und Boller (1995b) beschrieben. Je nach Anforderung an die Quali-
tät und Standort wird das Wasser in unterschiedlichen Kombinationen von verfahrens-
technischen Prozessen aufbereitet. Im Folgenden werden die wichtigsten Verfahren 
kurz diskutiert. 

 
GW; 15%

QW; 18%

GW; 8%

QW; 3%
SW; 18%

GW; 16%

QW; 22%

Einstufige
Aufbereitung

Mehrstufige
Aufbereitung
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Aufbereitung

GW; 15%

QW; 18%

GW; 8%
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Aufbereitung

Mehrstufige
Aufbereitung

Keine
Aufbereitung

  

Abb 9: Aufbereitung von Trinkwasser für die öffentliche Versorgung 

Desinfektion 

Bei der Desinfektion des Trinkwassers werden Krankheitserreger (z.B. Bakterien, Proto-
zoen, Viren) abgetötet. Dies wird in den meisten Trinkwasseraufbereitungen der 
Schweiz durch die Behandlung mit Chlor, Ozon, Chlordioxid oder durch die Bestrahlung 
mit UV-Licht erreicht (Von Gunten, 2003c). Wenn im aufbereiteten Rohwasser organi-
sches Material vorhanden ist, kann die Verwendung von Chlor als Oxidationsmittel prob-
lematisch sein, da karzinogen-verdächtige haloorganische Verbindungen oder z.T. 
Nitrosamine gebildet werden können (Golfinopoulos et al., 1998; Liang and Singer, 
2003; Richardson et al., 2003). Neben den Trihalomethanen sind auch weitere potentiell 
karzinogene Desinfektionsnebenprodukte bekannt wie z.B. N-nitrosodimethylamine 
NDMA (Choi and Valentine, 2002; EPA, 1997; Mitch, 2003). 

Eine Alternative zur Desinfektion mit Chlor stellt die Bestrahlung mit UV-Licht dar. Mit 
der für die Desinfektion eingesetzten Strahlungsenergie kommt es zu keiner Bildung von 
Desinfektionsnebenprodukten (Lethola et al., 2003; Metcalf and Eddy, 2003). Bakterien 
und vor allem Protozoen können sehr effizient inaktiviert werden, wenn eine genügend 
hohe Strahlungsenergie eingesetzt wird (Metcalf and Eddy, 2003). 

GW = Grundwasser 

QW = Quellwasser 

SW = Seewasser 
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Ozon (O3) wird in der Schweiz seit 1950 als Desinfektions- und Oxidationsmittel einge-
setzt. Die prozentuale Aufteilung nach behandeltem Rohwassertyp und der verschiede-
nen Kombinationen mit anderen Aufbereitungsstufen zeigt Abb 10. 
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Abb 10: Ozoneinsatz in der Trinkwasser - Aufbereitung (Von Gunten and Salhi, 2000) 

Von Gunten (2003c) zeigte in einer Literaturübersicht, dass Ozon zur Inaktivierung von 
einzelnen Viren und Protozoen sehr effizient ist. Zusätzlich werden mit dieser Trinkwas-
seraufbereitungsmethode auch Pharmawirkstoffe (Huber et al., 2003; Ternes et al., 
2002; Zwiener and Frimmel, 2000) und andere synthetische organische Stoffe im Spu-
renbereich sehr effizient eliminiert (Von Gunten, 2003a). Mit Ozon lassen sich jedoch 
nicht alle organischen Stoffe effizient eliminieren. Typische Beispiele sind: das Pestizid 
Endrin, die Benzinzusatzstoffe MTBE und t-Butanol und die Desinfektionsnebenproduk-
te Chloroform, Bromoform und Trichlorazetat. 

Auch bei der Trinkwasseraufbereitung mit Ozon entstehen unerwünschte Nebenproduk-
te (inkl. biologische abbaubare Produkte), welche zu einer Verkeimung der Trinkwasser-
leitung führen können. Über die organische Nebenproduktbildung im aufbereiteten Was-
ser sind bis jetzt nur einzelne Arbeiten aber keine systematischen Studien publiziert 
worden (Von Gunten, 2003b). Bei Anwesenheit von Bromid können organische Brom-
verbindungen gebildet werden, welche aufgrund heutiger Messungen in Wasserwerken 
normalerweise weit unter den Trinkwassergrenzwerten liegen (Von Gunten, 2003a; Von 
Gunten, 2003b). Ein weiteres Nebenprodukt der Ozonierung ist die Bildung des poten-
ziell karzinogenen Bromates (BrO3

-). Von Gunten (2003b) zeigt eine umfassende Litera-
turübersicht über die Prozesse und Randbedingungen für die Bromatbildung bei der 
Ozonierung und stellte in einer Analyse von Schweizer Trinkwasseraufbereitungen kei-
ne Probleme mit Bromat fest (Von Gunten and Salhi, 2000). 

Langsamsandfiltration 

Eine Langsamsandfiltration besteht aus einem aktiven Biofilm über einer Filterschicht 
aus Quarzsand. Die typischen Filtergeschwindigkeiten betragen zwischen 0.06 – 0.3 
m/h (Gujer, 1999). Dieser Prozess wird heute immer noch in grossen Seewasserwerken 
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bei mehrstufigen Aufbereitungsverfahren als letzte Stufe beim Verzicht auf einen Netz-
schutz durch Chlor eingesetzt (z. B. Wasserversorgung Zürich, (Zimmermann, 2000)). 
Die Wirkung dieses Einsatzes besteht im Rückhalt von Bakterien bei Durchbrüchen aus 
vorgeschalteten Verfahrensstufen. 

In Langsamsandfiltern mit einer biologisch aktiven Schmutzdecke werden bei genügend 
guter Sauerstoffversorgung sowohl Ammonium zu Nitrat oxidiert (Nitrifikation) als auch 
einzelne organische Verbindungen mineralisiert. Durch die adsorptive Wirkung für Kol-
loide und Keime über die gesamte Filterschicht können die Fäkalkeime um 2 – 3 Zeh-
nerpotenzen und die Gesamtkeimzahlen um 3 – 4 Zehnerpotenzen verringert werden 
(Gujer, 1999). Boller (1995a) zeigt die Elimination verschiedener Gruppen von Stoffen 
im Spurenbereich (z.B. Cd und PCB) in Langsamfiltern. Es ist zu beachten, dass es bei 
einer Vergiftung der biologisch aktiven Schicht zu einer unkontrollierten Mobilisierung 
und anschliessendem Auswaschen der adsorbierten Spurenstoffe kommen kann. Um 
eine Adsorption von Pflanzenschutzmitteln in Langsamfiltern zu ermöglichen, wurde 
auch der zusätzliche Einbau von Aktivkohleschichten vorgeschlagen (Donner et al., 
2002).  

Schnellfiltration 

Die Schnellfiltration wird zur Elimination von partikulären Wasserinhaltsstoffen einge-
setzt. Die typischen Filtergeschwindigkeiten betragen zwischen 6 – 15 m/h (Gujer, 
1999). Diese Art der Filtration wird teilweise mit einer Flockung/Fällung kombiniert, bei 
welchen Chemikalien eingesetzt werden. Bei der zusätzlichen Dosierung von Polyacry-
lamid als Flockungshilfsmittel ist zu beachten, dass maximale Restgehalte des als kan-
zerogen eingestuften Acrylamid von 0.1% in den Flockungshilfsmitteln vorhanden sein 
können (European Commission, 2000a). Eine Risikoanalyse zeigt neben den verwende-
ten Tonnagen auch das Verhalten und Wirkung von Polyacrylamid in der Umwelt auf 
(European Commission, 2000a). 

Die Analyse einer mit FeCl3 betriebenen Flockungs-/Filtrationsstufe bezüglich des Ver-
haltens von fünf verschiedenen Pharmawirkstoffen zeigte keine signifikante Elimination 
(Ternes et al., 2002). 

Aktivkohleadsorption 

Die Aktivkohleadsorption wird zur Elimination von gelösten organischen Stoffen in der 
Trinkwasseraufbereitung eingesetzt. Vor allem Pflanzenschutzmittel wie z. B. Atrazin, 
Alachlor, Lindan und Linuron können mit dieser Behandlungsmethode effizient eliminiert 
werden (Badriyha et al., 2003; Hu et al., 1998; Sotelo et al., 2002). Auch endokrin wirk-
same Stoffe wie z. B. Bisphenol A, 17 β-Estradiol und 17 α-Ethynylestradiol werden in 
einer Aktivkohleadsorptionsstufe einer Trinkwasseraufbereitung zu mehr als 90% ad-
sorbiert (Yoon et al., 2003). 

Die kompetitive Adsorption von natürlichem organischem Material (Huminstoffe) und 
synthetischen organischen Stoffen im Spurenbereich ist ein Problem, das bei der Aktiv-
kohleadsorption beachtet werden muss (Matsui et al., 2003). 
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Entfernung von Eisen und Mangan 

Kommt anaerobes Rohwasser mit gelöstem zweiwertigem Eisen in Kontakt mit Sauer-
stoff, so fällt bei der Oxidation Eisenhydroxid aus. Da dieser Prozess im Trinkwasser 
unerwünscht ist, wird die Ausfällung und anschliessende Filtration von Eisenhydroxid in 
Trinkwasserwerken in der Flockungs- / Filtrationsstufe bewusst forciert (Gujer, 1999). 

Da die Oxidation von zweiwertigem Mangan mit O2 erst bei einem pH-Wert zwischen 9 
und 10 abläuft, wird beim neutralen pH-Wert in der Trinkwasseraufbereitung ein stärke-
res Oxidationsmittel (meist KMnO4) eingesetzt (Boller, 1995a). Bei der Beschreibung der 
Kinetik der Manganoxidation ist zu beachten, dass autokatalytische Prozesse infolge 
katalytisch wirkender Oberflächen (MnO2) im Filterbett wirksam sind. Zusätzlich können 
bei der Oxidation auch Nebenprodukte aus Reaktionen mit anderen Wasserinhaltsstof-
fen entstehen. 

Entsäuerung/ Enthärtung 

Die Verfahrensstufen der Entsäuerung und Enthärtung dienen beide der Beeinflussung 
des Carbonatsystems um einerseits die bei der Auflösung von CaCO3 auftretenden Kor-
rosionsprobleme und andererseits die Ausfällung von CaCO3 in Verteilnetzen zu verhin-
dern (Boller, 1995a). Bei der Entsäuerung wird meist das überschüssige CO2 aus dem 
Wasser ausgestrippt. Dies hat den zusätzlichen Vorteil, dass auch andere unerwünsch-
te Gase aus dem Wasser gestrippt werden (Gujer, 1999). 

Bei der Enthärtung will man Ca2+, Mg2+ und HCO3
- im Wasser vermindern. Dabei unter-

scheidet man als Verfahren die gezielte Ausfällung und Ionentauschverfahren zur Elimi-
nation von Ca2+ und Mg2+. Das wirtschaftliche Problem bei Fällungsverfahren ist die 
sehr langsame Sedimentation von feinkristallinem CaCO3 und amorphem Mg(OH)2 
(Boller, 1995a). Die Enthärtung mit Ionentauschern durch den Austausch von Ca2+-
Ionen mit z.B. Na+-Ionen hat zur Folge, dass eine konzentrierte Salzlösung anfällt, wel-
che entsorgt werden muss und zu einer Aufsalzung von Oberflächengewässern und 
Grundwasser führen kann. 

Membranverfahren 

In der Schweiz wird heute Seewasser teilweise auch mit Membranfiltrationsanlagen 
aufbereitet (SVGW, 2003). Im Vergleich zur klassischen Seewasseraufbereitung mit 
Sandfilterbecken ist der Platzbedarf wesentlich geringer. Abgesehen von wenigen Aus-
nahmen (Anlage in Lausanne und einige Pilotanlagen) fehlen zur Zeit in der Schweiz 
Langzeiterfahrungen mit der Membrantechnologie (SVGW, 2003). Die Membrantechno-
logie umfasst verschiedene Prozesse, welche zusammen mit einzelnen Wasserinhalts-
stoffen in Abb 11 schematisch dargestellt sind (Metcalf and Eddy, 2003). 
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Abb 11: Vergleich der Prozesse der Membrantechnologie 

Verschiedene Modelle zur Vorhersage der Elimination von synthetischen organischen 
Stoffen im Spurenbereich mit Membranen wurden in den letzten Jahren entwickelt (z. B. 
(Rosa and de Pinho, 1994; Shetty et al., 2002; Urama and Mariñas, 1997; Van der 
Bruggen et al., 1999; Williams et al., 1999)). Die Elimination des Hormons Estron durch 
Einsatz verschiedener Nanofiltrations- und Umkehrosmosemodule wurde von Schäfer et 
al. (2003) untersucht. Es zeigte sich, dass je nach Modul und Randbedingung (z.B. 
Salzgehalt, Konzentration natürlicher organischer Stoffe) Eliminationen zwischen 73 und 
99 % resultieren. 

Auch Pflanzenschutzmittel können in Kombination mit Aktivkohlefiltration durch Ultra- 
und Nanofiltration zurückgehalten werden. Dabei muss allerdings beachtet werden, 
dass natürliche organische Wasserinhaltsstoffe, Kalzium und die Ionenstärke des Was-
sers den Eliminationsgrad entscheidend beeinflussen (Devitt et al., 1998; Kiso et al., 
2000; Van der Bruggen et al., 1998). 

Ein Problem der Aufbereitung von Trinkwasser stellt das so genannte „Fouling“, die Ver-
stopfung der Poren in den Membranmodulen dar. Verschiedene Autoren beschreiben 
die Prozesse, welche für die Standzeit eines Membranmoduls entscheidend sind (z.B. 
(Meier-Haack et al., 2003; Taniguchi et al., 2003; Zhang et al., 2003)). Die hohen Inves-
titionskosten und Energieverbräuche von Membrananlagen stellen teilweise ein Problem 
bei der Anwendung von Membranen zur Trinkwasseraufbereitung dar. Ein noch unge-
löstes Problem stellt die Entsorgung oder Weiterbehandlung des anfallenden Konzentra-
tes dar (Van der Bruggen et al., 2003). In einer Übersichtsstudie zeigten Truesdall et al. 
(1995) für Membrananlagen in den Vereinigten Staaten, dass 48% der Anlagen das 
Konzentrat direkt in Oberflächengewässer leiten, 23% in Abwasserreinigungsanlagen 
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einleiten, 13% auf Deponien entsorgen, 10% ins Grundwasser einleiten und 6% über 
Verdunstungsanlagen aufkonzentrieren. 

2.3 Aktuelle Siedlungsentwässerung & Abwasserreinigung in der Schweiz 

2.3.1 Gesetze und Verordnungen 

Nachfolgend werden die wichtigsten für den Schutz der Gewässer relevanten Gesetze 
und Verordnungen aufgeführt. Da eine Beeinträchtigung der Gewässer auch ausserhalb 
des Entwässerungssystems erfolgen kann, werden auch Gesetzesgrundlagen behan-
delt, welche diese Fälle mit einschliessen. 

Basierend auf dem Gewässerschutzgesetz (Schweizerischer Bundesrat, 1991) legt die 
Gewässerschutzverordnung (Schweizerischer Bundesrat, 1998a) die qualitativen Anfor-
derungen für ober- und unterirdische Gewässer fest. Zusätzlich werden in dieser Ver-
ordnung die Anforderungen für die Einleitung von kommunalem und industriellem Ab-
wasser in Gewässer festgelegt. Für Industrieabwasser werden in der Gewässerschutz-
verordnung auch spezielle Anforderungen für die Einleitung in die öffentliche Kanalisati-
on festgelegt. Eine Übersicht zur Anwendung der heutigen Gewässerschutzverordnung 
in der chemischen Industrie zeigt eine Publikation des BUWAL (BUWAL, 2001). 

Auch die erforderliche Eliminationsleistung und Höchstkonzentration für Gesamtphos-
phor werden in der Gewässerschutzverordnung in Bezug auf das von der Emission be-
troffene Gewässer festgelegt. Die Qualitätsanforderungen für Gesamtstickstoff werden 
von den einzelnen Kantonen mit Anlagen im Einzugsgebiet des Rheines aufgrund der 
Planung zur Verminderung der N-Fracht im Rhein von 2600 Tonnen festgelegt 
(Schweizerischer Bundesrat, 1998a). 

Für Lager-, Umschlags- und Betriebsanlagen, sowie Kreisläufe, die den Gewässern 
Wärme entziehen oder an diese abgeben, gilt die Verordnung über den Schutz der Ge-
wässer vor wassergefährdenden Flüssigkeiten (Schweizerischer Bundesrat, 1998b). Die 
Beurteilung und der Umgang mit umweltrelevanten Stoffen werden auch im Chemika-
liengesetz (Schweizerischer Bundesrat, 2005a) und dessen Verordnungen reglemen-
tiert. Zum Schutz der Bevölkerung vor schweren Schädigungen durch Störfälle gilt die 
Störfallverordnung auch im Zusammenhang mit Gewässerverschmutzungen 
(Schweizerischer Bundesrat, 2000b). Für die Ablagerung von Abfällen und den damit 
verbundenen Gewässerschutz gilt die technische Verordnung über Abfälle 
(Schweizerischer Bundesrat, 2000a). 

2.3.2 Quellen von Verunreinigungen im Spurenbereich 

Die Quellen von Verunreinigungen im Spurenbereich in Gewässern können in vier ver-
schiedene Hauptquellen unterteilt werden (Abb 12). 
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Abb 12 Quellen von Verunreinigungen im Spurenbereich im Abwasser 

Die Zusammensetzung der unterschiedlichen Abwasserquellen wurde von verschiede-
nen Autoren untersucht. Für kommunales Abwasser zeigen Koppe und Stozek (1999) 
die Einflüsse unterschiedlicher Einleiter auf. Die Zusammensetzung von Abschwem-
mungen bei Regenereignissen ist äusserst schwer quantifizierbar. Eine EU-Studie 
(European Commission, 2001e) zeigt verschiedene Quellen für organische Stoffe im 
Spurenbereich und Schwermetalle in Abschwemmungen bei Regenereignissen (z. B. Öl 
und Benzinzusätze, Deposition von Verbrennungsprodukten, Enteisungsmittel, Pflan-
zenschutzmittel, Lösungsmittel). 

2.3.3 Heute eingesetzte Entwässerungssysteme 

Die in der Schweiz angewandten Entwässerungsverfahren des Misch- und Trennsys-
tems sind in Abb 13 schematisch dargestellt (Gujer, 1999). Aufgrund der Datenerhe-
bung über den Vollzug des Gewässerschutzgesetzes (BUWAL, 2003c) werden 85% der 
entwässerten Siedlungsfläche der Schweiz mit dem Mischsystem und 15% mit dem 
Trennsystem entwässert. 
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Abb 13 Misch- und Trennsystem 

In beiden Systemen können bei Regenereignissen Abwasser- oder Regenwasserströme 
oder durch die Exfiltration aus Kanälen ohne Behandlung in der Abwasserreinigungsan-
lage direkt in die Gewässer gelangen (für eine ausführliche Diskussion vgl. Kapitel 5.3, 
Seite 183). Da bei Regenereignissen Auswascheffekte von Schadstofflagern vorkom-
men (z.B. Sedimente in der Kanalisation oder Trockendeposition auf Dächern und 
Strassen) wird diese Gewässerbelastung in verschiedenen Studien der EAWAG 
(Bucheli et al., 2002; Bucheli et al., 1998b; Chèvre, 2003; Gerecke et al., 2001) und in 
einer EU-Studie als äusserst relevante Quelle von Beeinträchtigungen der Gewässer 
eingestuft (European Commission, 2001e). Die Erfassung dieser Schadstoffflüsse ist 
aufgrund der zeitlichen Variabilität und der meist grossen und verzweigten Entwässe-
rungssysteme sehr aufwändig und schwierig. Auch die Entwässerung von Industriearea-
len stellt eine potentielle Quelle einer diffusen Gewässerbelastung dar. Eine Vollzugshil-
fe des Kantons Bern zeigt Ansätze zur Analyse und Planung der Entwässerung von 
Industrie- und Gewerbearealen (GSA, 2003). 

Bezüglich organischer Schadstoffe zeigten mehrere Autoren, dass die hauptsächlich 
aus der Deposition von Partikeln aus Verbrennungsprozessen und dem Pneuabrieb 
stammenden polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffe PAK in unbehandeltem 
Abwasser von Hochwasserentlastungen aus Mischsystemen in erhöhten Konzentratio-
nen vorkommen (z. B. (Gonzalez et al., 2000; Ngabe et al., 2000). Da die zu den PAK 
gehörenden Verbindungen meist sehr hydrophob sind, an partikuläres Material adsor-
bieren und sehr langsam biologisch abbaubar sind, akkumulieren sie in Entwässerungs-
systemen. Dies hat zur Folge, dass die Emissionen von PAK in die Gewässer neben der 
Deposition aus der Atmosphäre (Fernandez et al., 2003) vom Management der partiku-
lären Abwasserinhaltsstoffe abhängig sind. Zur Beurteilung des Umweltverhaltens ver-
schiedener polyzyklischer aromatischer Kohlenwasserstoffe in aquatischen Systemen 
müssen die Grössenverteilung der Partikel und deren chemische Eigenschaften berück-
sichtigt werden (z. B. (Krein and Schorer, 2000; Lee et al., 2003a; Leslie et al., 2003)). 

Pflanzenschutzmittel werden neben der Abschwemmung von landwirtschaftlich genutz-
ten Flächen auch in urbanen Einzugsgebieten u.a. mit dem Regenwasser in die Gewäs-
ser geleitet. Verschiedene Autoren (Bucheli et al., 1998b; Gerecke et al., 2001; Gerecke 
et al., 2002; Zobrist et al., 2000) untersuchten die Konzentrationen verschiedener Pflan-
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zenschutzmittel im Regen- und Dachwasser. Sie zeigten, dass es aufgrund der Deposi-
tion von Pflanzenschutzmitteln aus der Atmosphäre auf Dächern bei Regenereignissen 
zu erhöhten diffusen Schadstoffeinträgen in Grundwasserinfiltrationsanlagen kommen 
kann. Bekannt ist auch die Auswaschung von auf Flachdächern eingesetzten Pflanzen-
schutzmitteln zur Verhinderung von Pflanzenbewuchs (Gerecke et al., 2001). Der Ein-
trag verschiedener Pflanzenschutzmittel in Gewässer mit ländlichen und urbanen Ein-
zugsgebieten wurde durch Qian und Anderson (1999) analysiert. Sie zeigten, dass die 
Variation der Pestizidkonzentration in ländlichen Einzugsgebieten aufgrund der Ab-
schwemmung aus der Landwirtschaft erwartungsgemäss grösser ist als in urbanen Ein-
zugsgebieten (Gerecke et al., 2002). Interessanterweise waren jedoch die mittleren 
Pflanzenschutzmittelkonzentrationen in den untersuchten Fliessgewässern in urbanen 
Einzugsgebieten in der gleichen Grössenordnung wie in landwirtschaftlich beeinträchtig-
ten Gewässern. Die diffuse Gewässerbelastung mit Pflanzenschutzmitteln aus urbanen 
Einzugsgebieten wird auch von der EU als zentrales Problem genannt (European 
Commission, 2001e). 

Der Eintrag von Pharmawirkstoffen in die Gewässer über den Pfad des häuslichen Ab-
wassers (z. B. (Halling-Sorensen et al., 1998; Kolpin et al., 2002; Ternes, 1998)) und 
aus dem Einsatz in der Veterinärmedizin (z. B. (Boxall et al., 2003; Haller et al., 2002)) 
werden momentan intensiv erforscht. Die grosse Variabilität der Quellen und Ausbrei-
tungspfade hat zur Folge, dass die Art des Entwässerungssystems auch bei der Beurtei-
lung der Gewässerbelastung durch Pharmaka eine entscheidende Rolle spielt. (Tixier et 
al., 2003) verfolgten das Schicksal verschiedener Pharmaka in Kläranlagenabläufen, 
Fliessgewässern und im Greifensee. Es zeigte sich, dass Carbamazepin und Clofibrin-
säure in natürlichen Systemen praktisch nicht eliminiert werden. 

Ein Problem der Entwässerungssysteme ist die diffuse Versickerung von ungereinigtem 
Abwasser ins Grundwasser. Eine deutsche Studie zeigte, dass 17% der öffentlichen 
Kanalisation in Deutschland Lecke aufweist und reparaturbedürftig ist (Berger et al., 
2002). In einer Studie aus Grossbritannien wurde abgeschätzt, dass 5% des Abwassers 
diffus aus Abwasserkanälen von London versickern (Bishop et al., 1998). Auch das Ein-
dringen von Grundwasser in Abwasserleitungen ist problematisch, weil dadurch das 
Abwasser verdünnt wird und die Fremdwassermenge zunimmt, was die ARA unnötig 
belastet. 

Bisher wurden keine Studien publiziert, welche das unterschiedliche Schicksal von syn-
thetischen organischen Stoffen im Spurenbereich in Trenn- und Mischkanalisationen 
untersuchten. Eine Studie zur Beurteilung des Einflusses unterschiedlicher Entwässe-
rungssysteme auf den Eintrag von Kupfer in Fliessgewässer zeigte, dass das Trennsys-
tem aufgrund der relativ grossen Kupferfrachten im abgeschwemmten Regenwasser zu 
einem wesentlich grösseren Gewässereintrag führt als ein Mischsystem oder ein Sys-
tem mit Regenwasserversickerung (Boller, 1997). 

2.3.4 Kommunale Abwasserreinigungsanlagen 

In der Schweiz waren im Jahr 2000 aufgrund der Datenerhebung über den Vollzug des 
Gewässerschutzgesetzes 95.4% der Einwohner an eine Abwasserreinigungsanlage 
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angeschlossen (BUWAL, 2003c). Die Behandlung des kommunalen Abwassers erfolgt 
in 967 zentralen Abwasserreinigungsanlagen, wobei in ungefähr einem Drittel der Anla-
gen etwa 90% des Abwassers behandelt werden (Abb 14, (BUWAL, 2003c)). 
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Abb 14: Kommunale Abwasserreinigungsanlagen in der Schweiz 
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Abb 15: Ausbaugrad mittlerer und grosser ARA (Stand 1996) 

In einer Studie über Massnahmen zur Reduktion der Stickstofffrachten im Einzugsgebiet 
des Rheins wurden die Anlagen mit mehr als 10'000 angeschlossenen Einwohnerwer-
ten bezüglich Ausbaugrad analysiert (Abb 15, (BUWAL, 1996a)). 

Die Analyse im Jahr 1996 zeigte, dass 80 - 90 % der Anlagen mit einem Schlammalter 
betrieben werden, welches keine ganzjährige Nitrifikation zulässt. Die restlichen 10 – 20 
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% der Anlagen werden mit Schlammaltern betrieben, welche eine ganzjährige Nitrifikati-
on zulassen. Aufgrund der Analyse potentieller Massnahmen zur Reduktion der Stick-
stofffrachten im Rhein wurden nach 1996 mehrere grössere Anlagen für eine weiterge-
hende Stickstoffelimination ausgebaut resp. angepasst (BUWAL, 2003c). Der Ausbau-
grad der Schweizer Abwasserreinigungsanlagen hat sich somit in der Periode zwischen 
1996 - 2003 bedeutend verbessert. Eine aktuelle Erfassung des heutigen Ausbaugrades 
der Schweizer Abwasserreinigung ist in der Literatur nicht verfügbar und sollte als 
Grundlage zur Beurteilung des Verhaltens von synthetischen organischen Stoffen im 
Spurenbereich bei der Abwasserreinigung erhoben werden. 

Die biologische Phosphorelimination ist in der Schweiz im Gegensatz zu anderen euro-
päischen Staaten (z.B. Niederlande, Dänemark) bisher nur auf einzelnen Anlagen reali-
siert worden. Grosstechnische Membrananlagen in der kommunalen Abwasserreinigung 
sind erst vereinzelt realisiert oder geplant worden. 

Da die Schlammentsorgung einen wesentlichen Kostenfaktor der Abwasserreinigung 
darstellt und weil die Nutzung des Klärschlamms in der Landwirtschaft verboten wurde, 
bleiben als Entsorgungswege praktisch nur noch die verschiedenen Arten der Verbren-
nung, z.B. Mitverbrennung in Zementwerken, KVAs oder speziellen Schlammverbren-
nungsöfen (Beurer and Geering, 2002; Burger and Müller, 2002; BUWAL, 1999a). In 
Bezug auf den Verbleib von Schadstoffen ergibt sich aus der veränderten Klärschlamm-
entsorgung eine neue Situation: Beim optimal eingestellten Verbrennungsprozess wer-
den die an den Schlamm adsorbierten organischen Stoffe thermisch zerstört und stellen 
somit keine Umweltbelastung mehr dar. 

2.3.5 Industrielle Abwasserreinigungsanlagen 

Die Behandlung von industriellem Abwasser in der Schweiz kann in die folgenden Kate-
gorien eingeteilt werden: 

• Reinigung in Industrieabwasserreinigungsanlagen und anschliessende Direkt-
einleitung in Gewässer 

• Unbehandelte Einleitung in kommunale Abwasserreinigungsanlagen 
• Industrielle Vorbehandlung und Einleitung in kommunale Abwasserreinigungsan-

lage 
• Industrielle Vorbehandlung und Direkteinleitung in Gewässer (z.B. Kühlwasser) 
• Recycling von Abwasserinhaltsstoffen als Wertstoff (z. B. Phasentrennungen) 
• Spezialbehandlungen (z. B. Membranfiltration, Aktivkohle, Nassoxidation, Ozo-

nierung) 
• Eindampfen respektive Verbrennung von Abwasser 

 
Industrieabwasserreinigungsanlagen sind in der Schweiz bei grösseren Industrien vor-
handen (z. B. Basel, Schweizerhalle, Monthey, Vernier, Visp). In einigen werden die 
hoch konzentrierten Abwässer in grossen Speichern gestapelt, um die Kläranlagen 
gleichmässig zu belasten. Meistens werden die Industrieabwässer zusammen mit kom-
munalen Abwässern gereinigt. Weit verbreitet sind in der Schweiz eine Vielzahl indus-
trieller Vorbehandlungsanlagen. Dabei kommen die unterschiedlichsten verfahrenstech-
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nischen Prozesse zum Einsatz, die jeweils auf die spezifischen Anforderungen zuge-
schnitten sind. Hauptsächlich werden folgende Behandlungsprozesse angewandt: 

• Neutralisation 
• Fettabscheidung 
• Abtrennung von Schwermetallen und partikulären Abwasserinhaltsstoffen 
• Anaerobe Vorbehandlungsanlagen in der Chemie- und Lebensmittelindustrie 
• Aerobe biologische Behandlung  

 

2.3.6 Leistung der heutigen Abwasserreinigungsanlagen 

Die Qualität der Schweizer Fliessgewässer hat sich gemäss dem NADUF-
Überwachungsprogramm zwischen 1977 und 1998 laufend verbessert (BUWAL, 
2000a). Die Phosphorbelastung hat aufgrund zusätzlicher Verfahren in der Abwasser-
reinigung, des Phosphatverbots für Textilwaschmittel und Massnahmen in der Landwirt-
schaft abgenommen. Die Nitratbelastung hat sich gemäss NADUF - Analysen seit 1993 
stabilisiert. 

Die Schwermetallgehalte zeigen rückläufige Tendenzen (mit Ausnahmen – z.B. Kupfer), 
was auf den erhöhten Rückhalt von Schwermetallen in Kläranlagen wie auch auf die 
Sanierung vieler metallverarbeitender Betriebe zurückzuführen ist. Seit der Einführung 
des Katalysators Ende der 80er Jahre ist auch die Bleibelastung in Schweizer Fliessge-
wässern rückläufig. Eine EU-Studie (European Commission, 2001e) zeigt systematisch 
auf, wie sich verschiedene Massnahmen an der Quelle auf den Eintrag verschiedener 
Schwermetalle in die Gewässer auswirken. 

Die Eliminationsleistungen der Schweizer Kläranlagen bezüglich CSB, BSB5 und Phos-
phor können als sehr gut eingestuft werden. So zeigt zum Beispiel eine Studie im Kan-
ton Bern, dass 95% der BSB5-Zulauffracht, 89% der CSB-Zulauffracht und 87% der 
Phosphorzulauffracht in den Berner Abwasserreinigungsanlagen eliminiert werden 
(GSA, 1997). Ungefähr 35% der Stickstofffracht werden im Kanton Bern nitrifiziert und 
28% des Stickstoffes wird eliminiert. Es ist jedoch zu beachten, dass in der Schweiz zur 
Erhöhung der Stickstoffelimination Anstrengungen unternommen werden, um ab 2005 
eine Reduktion der in den Rhein eingeleiteten Stickstofffracht von 2'600 tN/Jahr zu er-
reichen (BUWAL, 2003c). Dies entspricht ca. 10% der gesamten N-Emissionen aus der 
Abwasserreinigung von 28'700 tN/Jahr im Jahr 1996 (BUWAL, 1996a). 

Das Schicksal endokrin wirksamer organischer Spurenstoffe in der Umwelt wird im Mo-
ment intensiv untersucht. Dazu wurde vom Nationalfonds das Forschungsprogramm 
NFP50 lanciert. In einzelnen Teilprojekten wird auch die Eliminationsleistung von Ab-
wasserreinigungsanlagen beurteilt. In einem Teilprojekt des Forschungsprogrammes 
Fischnetz1 wurden in der Schweiz zum ersten Mal das Auftreten und die Wirkung endo-

                                                  

1 1Ziel des Forschungsrogrammes „Fischnetz“ ist die Analyse der Gründe für den Rückgang der Fi-

schereierträge 
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kriner Substanzen in Schweizer Fliessgewässern weiträumig analysiert (Burkhart-Holm 
et al., 2002). Die definitiven Ergebnisse dieser Studie wurden Anfangs 2004 veröffent-
licht (Fischnetz, 2004). 

Die momentan verfügbaren Messdaten zu endokrin wirksamen Stoffen in Kläranlagen-
abläufen, Fliess- und Oberflächengewässern in der Schweiz wurden in einer Studie 
zusammengefasst (BUWAL, 1999b). Langjährige Messreihen bekannter organischer 
Schadstoffe liegen bei der Rheinüberwachungsstation in Basel vor. Die Situation in Be-
zug auf organische Schadstoffe im Klärschlamm fasst die Risikoanalyse zur Abfalldün-
gerverwertung der FAL aus dem Jahr 2001 zusammen. 

Zur Eliminationsleistung von schweizerischen Abwasserreinigungsanlagen in Bezug auf 
synthetischen organischen Stoffen im Spurenbereich liegen einzelne Untersuchungen 
vor. So wurde z. B. gezeigt, dass die Antibiotika Ciprofloxacin und Norfloxacin in fünf 
verschiedenen kommunalen Abwasserreinigungsanlagen zu etwa 79 -87% durch Ad-
sorption an Feststoffe eliminiert werden (Golet et al., 2002). In einer weiteren Studie 
zeigten z. B. (Singer et al., 2002) mit Messungen in sieben verschiedenen Schweizer 
Abwasserreinigungsanlagen, dass das Biozid Triclosan zu 94% eliminiert wird. 

In Kapitel 5 werden Möglichkeiten zur Elimination von synthetischen organischen 
Schadstoffen im Spurenbereich (z.B. biologischer und chemischer Abbau, Adsorption) in 
verschiedenen Abwasserreinigungssystemen aufgezeigt. 

2.4 Schlussfolgerung 

Wasseraufbereitung 

• Ein Drittel des Schweizer Trinkwassers wird ohne Aufbereitung ins Trinkwasser-
netz eingespiesen. 

• Die heute in der Schweiz eingesetzten Verfahren zur Trinkwasseraufbereitung 
sind bei einer geeigneten Kombination in der Lage viele synthetische organische 
Stoffe im Spurenbereich weitgehend aus dem Trinkwasser zu eliminieren. Aller-
dings muss davon ausgegangen werden, dass Stoffkonzentrationen unterhalb 
der Nachweisgrenze weiterhin vorliegen könnten. Inwieweit diese eliminiert wer-
den, kann deshalb nicht festgestellt werden. 

• Bei einzelnen Aufbereitungsverfahren können unerwünschte Nebenprodukte 
entstehen. Eine Verbesserung der Rohwasserqualität bzw. eine Optimierung der 
Verfahren bezüglich gewünschter und unerwünschter Effekte ist in diesen Fällen 
unerlässlich. 

• Der Ressourcenaufwand (z. B. Chemikalien, Energie, Geld) und mögliche Fol-
geprobleme (z. B. Entsorgung von Konzentraten aus Membranfiltrationsanlagen) 
müssen neben der erreichten Reinigungsleistung in Optimierungsstudien ge-
geneinander abgewogen werden. 
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Abwasserentsorgung 

• Synthetische organische Stoffe im Spurenbereich im Abwasser stammen aus 
drei Hauptquellen: den Haushalten, der Industrie und von der Abschwemmung 
von Oberflächen bei Niederschlagsereignissen. 

• Über das Verhalten synthetischer organischer Stoffe im Spurenbereich in ver-
schiedenen Entwässerungssystemen ist erst wenig bekannt. 

• In der Schweiz werden in ungefähr einem Drittel der zentralen Abwasserreini-
gungsanlagen 90% des gesamten Abwassers gereinigt. Der Ausbaugrad der 
Abwasserreinigung kann für den Zustand im Jahr 1996 quantifiziert werden. In 
den letzten zehn Jahren hat sich die Situation aufgrund der Massnahmen zur 
Reduktion der Stickstofffrachten im Rhein verbessert.  

• Die Reinigungsleistung von Abwasserreinigungsanlagen ist für CSB, BSB5 und 
totalem Phosphor sehr hoch. Eine Studie im Kanton Bern zeigte, dass 95% der 
BSB5-Zulauffracht, 89% der CSB-Zulauffracht, 87% der Phosphorzulauffracht 
und 28% des Stickstoffes in den Berner Abwasserreinigungsanlagen eliminiert 
werden (GSA, 1997). Zur Erhöhung der Stickstoffelimination in Schweizer Ab-
wasserreinigungsanlagen werden seit 1995 Massnahmen ergriffen um die Emis-
sionen bis 2005 um 2'600 tN/Jahr zu reduzieren (entspricht ca. 10% der Emissi-
onen von 1996). 

• Die Quantifizierung der Stoffflüsse der Abschwemmung bei Regenereignissen 
ist aufgrund der sehr vielfältigen Eintragspfade und der zeitlichen Variabilität der 
Konzentrationen schwierig. 

• Die Qualität der Fliessgewässer hat sich dank der grossen Anstrengungen zur 
Reduktion von Kohlenstoff, Nährstoffen und Schwermetallen zwischen 1977 und 
1998 laufend verbessert. Zu synthetischen organischen Stoffen im Spurenbe-
reich existieren im Moment punktuelle Messungen. Gesamtschweizerische Ana-
lysen über mehrere Jahre fehlen. 
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3 Organische Mikroverunreinigungen 

3.1 Einleitung 

Der Verbrauch von Produkten in unzähligen Anwendungen in Industrie, Landwirtschaft 
und privaten Haushalten führt unweigerlich zu einem Austrag vieler Stoffe in die Umwelt 
und damit auch in die Hydrosphäre. Aufgrund von Messungen einzelner Stoffe wurde 
gezeigt, dass in Gewässern eine Vielzahl organischer Stoffe aus dem zivilisatorischen 
Gebrauch im Spurenbereich (organische Mikroverunreinigungen) gefunden werden 
kann. 

Um die Problematik der organischen Mikroverunreinigungen in der Schweiz einzugren-
zen, stellt diese Studie den aktuellen Wissenstand, sowie Wissenslücken zu den folgen-
den Themen zusammen: 

a) Charakterisierung der organischen Mikroverunreinigungen 

• Wie werden organische Mikroverunreinigungen definiert und klassifiziert? 
• Welche Stoffe werden heute in den schweizerischen Gewässern gefunden? 
• Wie lassen sich organische Mikroverunreinigungen aufgrund bestehender Ver-

fahren in Abhängigkeit ihres Auftretens, physikalisch-chemischer Prozesse, bio-
logischer Prozesse und toxikologischen Eigenschaften charakterisieren? 

 

b) Methoden zur Priorisierung und Quantifizierung  

• Wie werden organische Mikroverunreinigungen aufgrund aktueller Gesetzge-
bungen, chemischer Einzelstoffanalytik, biologischer Testsysteme, Summenpa-
rametern, Stoffflussanalysen, Kosten-Nutzen Analysen, sowie der Verfügbarkeit 
von Stoffdaten priorisiert und quantifiziert? 

 

c) Quellen und Emissionen 

• Wie weit ist es möglich die Gesamtheit aller in der Schweiz verwendeten organi-
schen Stoffe quantitativ zu erfassen und deren weitere Entwicklung zu beschrei-
ben? 

• Was ist die Belastungslage in der Schweiz? Was ist der Wissensstand der Be-
lastungslage mit organischen Mikroverunreinigungen? 

 



Organische Mikroverunreinigungen 

 56   

3.2 Charakterisierung der organischen Mikroverunreinigungen 

3.2.1 Definition organische Mikroverunreinigungen 

Der Begriff Mikroverunreinigung wurde vor dem Hintergrund sich ständig verbessernder 
chemischer Analytik und der damit verbundenen Messung von Umweltchemikalien in 
sehr niedrigen Konzentrationsbereichen in die wissenschaftliche Diskussion eingeführt. 
Ursprünglich wurden Umweltchemikalien als Mikroverunreinigungen bezeichneten, falls 
sie in Konzentrationen kleiner als eins in einer Million (mg/kg, mg/L, ppm) auftreten 
(Giger, 1995). Die wissenschaftliche Diskussion zeigt jedoch auch, dass je nach Um-
weltverhalten und Analytik in sehr unterschiedlichen Konzentrationsbereichen von Mik-
roverunreinigungen gesprochen wird und anorganische Umweltchemikalien meistens 
ausgeschlossen werden. 

Grundsätzlich können alle Emissionen von Umweltchemikalien zu Mikroverunreinigun-
gen führen falls sie nach Verdünnungs-, Abbau-, und Verteilprozessen in tiefen Kon-
zentrationen in Wasser, Luft und Boden wieder gefunden werden. Eine Wasserverun-
reinigung ist durch die Gewässerschutzverordnung (Schweizerischer Bundesrat, 1998a) 
definiert. Gemäss Gewässerschutzverordnung (Anh. 1, Art. 1, Abs. 3) soll die Wasser-
qualität so beschaffen sein, „dass Stoffe, die Gewässer verunreinigen können und die 
durch menschliche Tätigkeit ins Wasser gelangen können, im Gewässer nur in nahe bei 
Null liegenden Konzentrationen vorhanden sind, wenn sie dort natürlicherweise nicht 
vorkommen.“ 

Um den Umfang der vorliegenden Studie einzugrenzen werden Umweltchemikalien als 
organische Mikroverunreinigungen bezeichnet, wenn sie die folgenden Bedingungen 
erfüllen: 

• Stoffe gemäss Gewässerschutzverordnung (Anh. 1, Art. 1, Abs. 3) 
(Schweizerischer Bundesrat, 1998a), sowie natürliche Stoffe, welche durch 
menschliche Aktivitäten in die Umwelt gelangen; 

• Stoffe, welche durch Emissionen im Konzentrationsbereich von Mikro- und Na-
nogramm pro Liter in Gewässern angetroffen werden können. 

In diesem Sinne geht die Studie von der Gesamtheit aller von der Gesellschaft verwen-
deten organischen Stoffe als Quelle für organische Mikroverunreinigungen aus. Dem-
entsprechend wird auch von Stoffen, welche im Einlauf einer Kläranlage in hohen Kon-
zentrationen auftreten, von (potentiellen) organischen Mikroverunreinigungen gespro-
chen. Auf Schwermetalle und Biopolymere wird in dieser Studie nicht eingegangen. 
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3.2.2 Organische Mikroverunreinigungen in der Umwelt 

3.2.2.1 Einteilung von Stoffen und Produkten in Grundklassen 

Die moderne Zivilisation produziert etwa 100'000 verschiedene Chemikalien (Giger, 
2002). Dazu kommen Umwandlungsprodukte aus der Produktion, aus der Verwendung 
und aus biologischen Prozessen. Natürliche Stoffe wie Toxine und natürliche Steroide 
werden ebenfalls innerhalb der Mikroverunreinigungsproblematik genannt. Die Gesamt-
heit aller dieser Stoffe stellt ein Reservoir für potentielle organische Mikroverunreinigun-
gen dar und kann gemäss Tab 5 vereinfacht eingeteilt werden.  

Tab 5: Vereinfachte Einteilung der Gesamtheit aller Stoffe, welche ein Potential für organische 
Mikroverunreinigungen darstellen. 

Vereinfachte Stoff-Einteilung Bemerkung 
Chemische Grundstoffe Chemikalien, welche in der Produktion von Konsumgütern als 

Rohstoffe eingesetzt werden und nur teilweise direkt kommer-
ziellen Produkten zugeordnet werden können. 

Nebenprodukte industrieller 
Produktionsprozesse 

Nebenprodukte aus der industriellen Produktion von kommer-
ziellen Produkten (z.B. aus unvollständiger Synthese) 

Chemische Inhaltsstoffe kom-
merzieller Produkte 

Direkte Verwendung von Chemikalien oder Verwendung von 
Produkten mit chemischen Inhaltstoffen für den industriellen, 
professionellen oder privaten Gebrauch (u.a. Bauchemikalien, 
pharmazeutische Erzeugnisse, Pflanzenschutzmittel, Wasch- 
und Reinigungsmittel, etc.) 

Umwandlungsprodukte aus der 
Verwendung 

Bei der Verwendung von kommerziellen Produkten können 
Umwandlungsprodukte entstehen (z.B. bei der Verbrennung 
von Treibstoffen) 

Abbauprodukte Wenn Stoffe aus der Produktion oder aus kommerziellen Pro-
dukten in die Umwelt emittieren, können durch Transformati-
onsprozesse Abbauprodukte entstehen 

Natürliche Stoffe Mikroorganismen, Pflanzen und Tiere können in ihrem Stoff-
wechsel z.B. toxische oder hormonaktive Stoffe und Steroide 
produzieren. Vor allem Stoffe, welche synthetisch hergestellten 
Chemikalien in ihrer Struktur sehr ähnlich sind (z.B. natürliche 
Steroide), werden in der wissenschaftlichen Diskussion ver-
mehrt als organische Mikroverunreinigungen wahrgenommen 
(Kolpin et al., 2002). 

 

Um jedoch eine Übersicht über die Vielfalt der organischen Mikroverunreinigungen zu 
erhalten, bietet sich an, Stoffe und Produkte in detailliertere Klassen einzuteilen. Die EU 
beispielsweise stellt mit dem „Technical Guidance Document on Risk Assessment“ 
(European Commission, 2003g) eine Methode zur Verfügung, Stoffe nach deren Ver-
wendung in der Industrie (siehe Tab 6) und nach funktionaler Verwendung zu klassie-
ren. Die Klassierung nach Industriekategorien ermöglicht, sich ein Bild über die Vielfalt 
der industriell eingesetzten Stoffe zu machen. Je nach Industriekategorie ist es so auch 
möglich die Emissionspfade für die verwendeten Stoffe einzuschränken. In diesen Kate-
gorien wird zwar eine Industriekategorie „Haushalte“ ausgewiesen (vgl. Tab 6 „5 Perso-
nal/domestic“), jedoch in einem Detaillierungsgrad, welcher für die Problematik der or-
ganischen Mikroverunreinigungen ungenügend ist. 
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Tab 6: Industriekategorien zur Einteilung von Stoffen nach Verwendungsort gemäss „Technical 
Guidance Document on Risk Assessment“ der Europäischen Union (European Commission, 
2003g). 

Industriekategorien Bemerkung 
1 Agricultural industry e.g. Plant protection products; fertilisers. 
2 Chemical industry: basic chemicals e.g. Solvents; pH-regulating agents (acids, alka-

lis). 
3 Chemical industry: chemicals used in synthesis e.g. Intermediates (including monomers); process 

regulators. 
4 Electrical/electronic engineering industry e.g. Electrolytes; semiconductors. Not: galvanics; 

electroplating agents. 
5 Personal/domestic e.g. Consumer products such as detergents 

(including additives); cosmetics; agricultural pes-
ticides for domestic use. 

6 Public domain e.g. Professional products used in public areas 
as non-agricultural pesticides, cleaning agents, 
products used in offices such as correction fluids, 
printing inks. 

7 Leather processing industry e.g. Dyestuffs; tanning auxiliaries. 
8 Metal extraction industry, refining and process-
ing industry 

e.g. Heat transferring agents. 

9 Mineral oil and fuel industry e.g. Gasoline; motor oil; gear oil; hydraulic fluid; 
colouring agents; fuel additives; antiknock 
agents; waste oil detoxification agents. 

10 Photographic industry e.g. Antifogging agents; sensitisers. 
11 Polymers industry e.g. Stabilisers; softeners; antistatic agents; dye-

stuffs. 
12 Pulp, paper and board industry e.g. Dyestuffs; toners. 
13 Textile processing industry e.g. Dyestuffs; flame retardants. 
14 Paints, lacquers and varnishes industry e.g. Solvents; viscosity adjusters; dyestuffs; pig-

ments. 
15 NEW SUBSTANCES: Engineering industry: 
civil and mechanical 

e.g. Agents used in construction work; agents 
used in automobile, aircraft and ship building. 

 

Der Verbrauch von Stoffen in Haushalten alleine ist sehr vielfältig und trägt einen gros-
sen Teil zur Komplexität der organischen Mikroverunreinigungen bei. Besser repräsen-
tiert wird diese Komplexität durch die Einteilung nach Funktion der Stoffe. Bei der Klas-
sierung nach funktionaler Verwendung werden zwischen 55 Funktionskategorien unter-
schieden. Beispiele dieser Kategorien sind (vollständige Liste ist im Technical Guidance 
Document enthalten (European Commission, 2003g)): 

• Farbmittel  
• Flammschutzmittel  
• Gefrierschutzmittel  
• Kältemittel  
• Lösungsmittel  
• Pflanzenschutzmittel 
• Pharmazeutische Wirkstoffe 
• Treibstoff und deren Zusatzstoffe 
• Weichmacher 
• etc. 
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Teilweise können die Funktionskategorien einer spezifischen Produktegruppe (z.B. 
Pflanzenschutzmittel) zugewiesen werden. Andere repräsentieren Stoffe, welche in ver-
schiedenen Produktegruppen eingesetzt werden können (z.B. Weichmacher). Gemes-
sen an der Anzahl von potentiellen organischen Mikroverunreinigungen unterscheiden 
sich die Funktionskategorien teilweise deutlich. Beispielsweise sind Kategorien wie 
Pflanzenschutzmittel und pharmazeutische Wirkstoffe kaum überblickbar, während die 
Flammschutzmittel mit ein paar Schlüsselstoffen eingrenzbar sind. In Tab 7 bis  

Tab 11 sind komplexere Funktionskategorien beispielhaft in weitere Verbrauchsgruppen 
aufgeschlüsselt, um die Vielfalt des Einsatzes von kommerziellen Produkten und das 
damit verbundene grosse Potential für organischen Mikroverunreinigungen zu verdeutli-
chen.  

Tab 7: Verbrauchsgruppen pharmazeutischer Erzeugnisse, sowie Beispiele potentieller organischer 
Mikroverunreinigungen, soweit sie in der Literatur genannt werden (Erickson, 2002; Halling-
Sorensen et al., 1998; Jones et al., 2002; Kolpin et al., 2002; Tauxe et al., 2003; Tixier et al., 
2003). 

Verbrauchsgruppe Potentielle Mikroverunreinigungen 
Analgetika (Schmerzmittel) Paracetamol, Ibuprofen, Acetylsalicylsäure, 

Aspirin, Morphin 
Antibiotika Amoxycillin, Penicillin, Oxytetracylin, Erythro-

mycin, Ciprofloxacin, Clarithromycin, Sulfa-
methoxazol, Azithromycin, Trimethroprim 

Antiasthmatika Albuterol, Salbutamol 
Antidementiva (bei Demenz – z.B. bei Alzheimer) Piracetam 
Antidepressiva Fluoxetin, Diazepam 
Antidiabetika Metformin 
Antiepileptika Carbamazepin; Natriumvalproat 
Antiazida (Magen-Darm-Mittel) Cimetidin, Ranitidin 
Antirheumatika Sulphasalazin 
Antispasmodika (Entkrampfungsmittel) Mebeverin Hydrochlorid 
β-Blocker Metoprolol, Atenolol, Propranolol, Nadolol, 

Carazolol, Timolol, Betaxolol, Bisoprolol 
Entzündungshemmer Mefenamidsäure, Naproxen. Ibuprofen, Diclo-

fenac, Indometacin, Fenoprofen, Ketoprofen, 
Phenazone, Acetaminophen,  

Gichtmittel Allopurinol 
Lipid-Regulatoren Bezafibrat, Gemfibrozil, Fenofibrat, Etofibrat, 

Clofibrat 
Steroide Coprostanol 
Reproduktive Hormone 17α-Estradiol , 17β-Estradiol, Estriol, Estron, 

Progesteron, Testosteron,  
Verhütungsmittel (Antibaby-Pille) 17α-Ethynyl estradiol, Mestranol, 19-

Norethisteron 
Röntgenkontrastmittel Iopamidol, Amidotrizoesäure, Iopromid 
Zytostatika Ifosfamid, Cyclophosphamid 
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Tab 8: Verbrauchsgruppen von Tierarzneimitteln, sowie Beispiele potentieller organischer 
Mikroverunreinigungen, soweit sie in der Literatur genannt werden (Boxall et al., 2003) 

Verbrauchsgruppe Wirkung Potentielle Mikroverunreinigungen 
Bakterizide Wachstumshemmung oder 

Abtötung von Bakterien 
Amoxicillin, Dihydrostreptomycin, 
Enrofloxacin, Lincomycin, Oxytetracy-
lin, Sulfadiazin, Tylosin 

Endectozide Mittel gegen Parasiten Ivermectin, Pyrantel, Triclabendazol 
Kokzidiostatika und Antiproto-
zoastatika 

Kontrolle von Darminfekti-
onen durch Einzeller 
(Fleischproduktion, v.a. 
Geflügelzucht) 

Amprolium, Clopidol, Dimetridazol, 
Narasin, Nicarbazin 

Antimykotika Mittel zur Pilzbekämpfung Chlorhexidin, Griseolfulvin, Miconazol 
Aquakultur Behandlungsmittel Aufzucht von Aquakulturen Amoxicillin, Azamethiphos, Cyper-

methrin, Emamectin, Florfenicol, 
Hydrogene, Peroxide, Oxolinsäuren, 
Oxytetracyclin 

Hormone Steuerung und Koordinati-
on von Zellfunktionen  

Altrenogest, Estradiol, Benzoate, 
Ethinyl Estradiol, Methylestosteron, 
Melatonin, Progesterone 

Wachstumspromotoren Wachstumsunterstützung 
in der Fleischproduktion 

Flavophospholipol, Monensin, Sali-
nomycin 

Anästhetika Betäubungsmittel Halothan, Isofluran, Lido-
cain/Lignocain, Procain 

Euthanasie Produkte Mittel für die Abtötung von 
kranken Tieren 

Pentobartiton-Natrium 

Beruhigungsmittel - Phenobartiton 
NSAIDS „Nonsteriodal anti-

inflammatory agents“ 
Phenylbutazon 

Enterektasika Mittel gegen Darmblähun-
gen (v.a. bei Kühen) 

Dimethicon, Ploxalen 

Tab 9: Verbrauchsgruppen von Zusatzstoffen in der Tierernährung gemäss „Vorschlag für eine 
Verordnung des Europäischen Parlamentes und Rates über Zusatzstoffe zur Verwendung in 
der Tierernährung“ (European Commission, 2002d) , sowie Beispiele potentieller organi-
scher Mikroverunreinigungen, soweit sie in der Literatur genannt werden. 

Verbrauchsgruppen Potentielle Mikroverunreinigungen 
Technologische Zusatzstoffe  
Konservierungsmittel  
Antioxidationsmittel Benzoesäure, Ascorbinsäure 
Emulgatoren  
Stabilisatoren  
Verdickungsmittel, Geliermittel, Trennmittel  
Säureregulatoren  
Sensorische Zusatzstoffe  
Farbstoffe  
Aromastoffe und appetitanregende Stoffe  
Ernährungsphysiologische Stoffe  
Vitamine, Spurenelemente  
Aminosäuren  
Verdaulichkeitsförderer  
Darmflorasanierungsmittel  
Wachstumsförderer  
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Tab 10: Verbrauchsgruppen von Körperpflegeprodukten (BAG, 2002), sowie Beispiele potentieller 
organischer Mikroverunreinigungen, soweit sie in der Literatur genannt werden. 

Verbrauchsgruppe Potentielle Mikroverunreinigungen 
Cremes, Emulsionen, Lotionen, Gelees und Öle für 
die Hautpflege (Hände, Gesicht, Füsse usw.) 

 

Schönheitsmasken (ausgenommen Hautschälmittel)  
Schminkgrundlagen (Flüssigkeiten, Pasten, Puder)  
Gesichtspuder, Körperpuder, Fusspuder usw.  
Toilettenseifen, desodorierende Seifen usw. Galaxolid, Tonalid 
Parfums, Toilettenwässer und Kölnisch Wasser Acetophenon 
Bade- und Duschzusätze (Salz, Schaum, Öl, Gelee 
usw.) 

 

Haarentfernungsmittel  
Desodorantien und schweisshemmende Mittel 1,4-Dichlorobenzol, Triclosan 
Haarbehandlungsmittel  
Rasiermittel, Vor- und Nachbehandlungsmittel  
Schmink- und Abschminkmittel für Gesicht und 
Augen 

 

Lippenpflegemittel und -kosmetika  
Zahn- und Mundpflegemittel Triclosan 
Nagelpflegemittel und -kosmetika  
Mittel für die äusserliche Intimpflege  
Sonnenschutzmittel Butyl Methxy-dibenzoylmethan, 4-

Methylbenzylidene Camphor, Octyl Methoxycin-
namate, Terephthalylidene Dicamphor Sulfonsäu-
re, Octocrylen, Octyl Triazon, Phenylbenzimida-
zol Sulfonsäure, Benzophenon,  

Mückenschutzmittel DEET (N,N-diethyl-meta-toluamid) 
Ohne Sonneneinwirkung bräunende Mittel  
Hautbleichmitte  
Antifaltenmittel  

 

Tab 11: Verbrauchsgruppen von Lebensmitteladditiven (BAG, 2002), sowie Beispiele potentieller 
organischer Mikroverunreinigungen, soweit sie in der Literatur genannt werden. 

Verbrauchsgruppe Potentielle Mikroverunreinigungen 
Gelier- und Verdickungsmittel Cellulosederivate, Gelatine, Pektine 
Süssstoffe Cyclamate, Saccharin, Aspartam, Acesulfam, 

Thaumatin 
Farbstoffe Erythrosin, Tertrazin, Indigotin, Rhodamin, 
Konservierungsmittel Ameisensäure, Benzoesäure, Dimethylcarbonat, 

Ethanol, Hexamtehylentetramin, Lysozym, Nata-
mycin, Nisin, Propionsäure, Schwefeldioxid, 
Sorbinsäure 

Emulgatoren Fettsäure-Ester, Fettsäure-Salze, Ester modifi-
zierter Fettsäuren, Ester hydrophiler Säuren mit 
Fettalkoholen, Gallensäuren und Gallensäurea-
mide 

Stimulantien Koffein 
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Tab 12: Verbrauchsgruppen von Wasch- und Reinigungsprodukten eingeteilt nach den 
hauptsächlichen Inhaltsstoffen der Detergenzien (European Commission, 2002c), sowie 
Beispiele potentieller organischer Mikroverunreinigungen, soweit sie in der Literatur genannt 
werden. 

Verbrauchsgruppe Potentielle Mikroverunreinigungen 
Phosphate  
Phosphonate  
Anionische Tenside Alkylbenzolsulfonate (LAS), Sekundäre Alkylsul-

fonate (SAS) 
Kationische Tenside  
Amphotere Tenside  
Nichtionische Tenside Nonylphenolethoxylate, Nonylphenol, Nonylphe-

nolessigsäuren 
Bleichmittel auf Sauerstoffbasis DSBP (Distyrilbiphenyl), DAS1 (Diaminostilben) 
Bleichmittel auf Chlorbasis  
Komplexbildner EDTA, NTA, EDDS 
Phenole und Halogenphenole  
Paradichlorbenzol  
Aromatische Kohlenwasserstoffe  
Aliphatische Kohlenwasserstoffe  
Halogenierte Kohlenwasserstoffe  
Seifen  
Zeolithe  
Polycarboxylate  

 

Tab 13: Verbrauchsgruppen von Agrochemikalien, sowie Beispiele potentieller organischer 
Mikroverunreinigungen, soweit sie in der Literatur genannt werden (Chèvre, 2003; Kolpin et 
al., 2002). 

Verbrauchsgruppe Potentielle Mikroverunreinigungen 
Anorg. Dünger  
Herbizide Atrazin, Alachlor, Bentazon, Chloridazon, Cyana-

zin, Dacthal, Dicamba, Dichlorprop, Dimefuron, 
Dimethenamid, Diuron, Dinoterb, Ethofumesat, 
Isoproturon, Linuron, MCPA, Mecropop, Meta-
mitron, Metazachlor, Metolachlor, Napropamide, 
Propachlor, Simazine, Tebutam, Terbuthryn, 
Terbuthylazin, Triclopyr 

Insektizide Aldrin, Azonphos-ethyl, Azinfos-methyl, Carbaryl, 
Carbofuran, cis-Chlordan, Chlorpyrifos, Diazinon, 
Dichlorvos, Dieldrin, Dimethoat, Disulfoton, En-
dosulfan, Fenitrothion, Fenthion, Lindan (γ-HCH), 
Phosphorsäureester, Methylparathion 

Fungizide Metalaxyl, Oxadixyl, Penconazole, Phenylamid 
Wachstumsregulatoren  
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Tab 14: Verbrauchsgruppen von Bioziden gemäss Richtlinie 98/8/EG des Europäischen Rates und 
Parlament über das Inverkehrbringen von Biozidprodukten (European Commission, 1998a) 
und der im Vernehmlassungsentwurf vorliegenden neuen schweizerischen Biozidverordnung 
(Schweizerischer Bundesrat, 2005d), sowie Beispiele potentieller organischer Mikroverun-
reinigungen, soweit sie in der Literatur genannt werden. 

Verbrauchsgruppe Potentielle Mikroverunrei-
nigungen 

1 Desinfektionsmittel und allgemeine Biozidprodukte  
Biozidprodukte für die menschliche Hygiene 
Desinfektionsmittel für den Privatbereich und den Bereich des öffent-
lichen Gesundheitswesens sowie andere Biozidprodukte 
Biozidprodukte für die Hygiene im Veterinärbereich 
Desinfektionsmittel für den Lebens- und Futtermittelbereich 
Trinkwasserdesinfektionsmittel 
 

Triclosan 
4-Methylphenol 
 
Triclosan 
Triclosan 
 

2 Schutzmittel  
Topf-Konservierungsmittel 
Beschichtungsschutzmittel 
Holzschutzmittel 
Schutzmittel für Fasern, Leder, Gummi und polymerisierte Materialien 
Schutzmittel für Mauerwerk 
Schutzmittel für Flüssigkeiten in Kühl- und Verfahrenssystemen 
Schleimbekämpfungsmittel 
Schutzmittel für Metallbearbeitungsflüssigkeiten 
 

 
 
 
Perfluoralkylsulfonate 

3 Schädlingsbekämpfungsmittel  
Rodentizide (Nagetiere) 
Avizide (Vögel) 
Molluskizide 
Fischbekämpfungsmittel 
Insektizide, Akarizide und Produkte gegen andere Arthropoden 
Repellentien und Lockmittel 
 

 
 
 
 
Carbaryl 

4 Sonstige Biozid-Produkte  
Schutzmittel für Lebens- und Futtermittel 
Antifouling-Produkte 
 
Flüssigkeiten für Einbalsamierung und Taxidermie 
Produkte gegen sonstige Wirbeltiere 
 

 
Org. Zinnverbindungen, Tria-
zin, Irgarol 
 

 

3.2.2.2 Messungen in Gewässern 

Verschiedene Studien in der Schweiz und im Ausland haben organische Mikroverunrei-
nigungen in Gewässern quantitativ nachgewiesen. Eine Auswahl dieser Messungen in 
Oberflächengewässern ist in Tab 15 zusammengestellt. Das Nationale Netz zur Quali-
tätsbeobachtung des Grundwassers (NAQUA) stellt regelmässig schweizerische Mess-
daten zum Vorkommen von Stoffen im Grundwasser zusammen (BUWAL/BWG, 2004). 
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Eine detaillierte Darstellung dieser Resultate kann in den entsprechenden Studien 
nachgelesen werden. 

Tab 15: Auswahl gemessener organischer Mikroverunreinigungen in Oberflächengewässern in der 
Schweiz und anderen Ländern. 

Stoff Konzentration ca. 
(μg/l) 

Verwendung Land Referenz 

Ibuprofen 0.02 - 0.05 Analgetikum CH (AWBR, 2000; Tixier et 
al., 2003) 

Ciprofloxacin 0.02 Antibiotika CH (Giger et al., 2003) 

Clarithromycin 0.07 Antibiotika CH (McArdell et al., 2003) 

Sulfametoxazol 0.01 Antibiotika CH (Bosshart, 2005) 

Carbamazepin 0.02 - 0.20 Antiepileptikum CH (AWBR, 2000; Tixier et 
al., 2003) 

Bisphenol A 0.008 – 0.024 Ausgangssubstanz zur Her-
stellung von Polycarbonat, 
Epoxidharzen, etc. 

CH (AWBR, 2000; Bosshart, 
2005) 

Methyl-tert-butylether 0.06-0.9 Benzinzusatzstoff CH (BUWAL, 2002) 

Triclosan 0.02 Biozid CH (Singer et al., 2002) 

DSBP, DAS1 0.4 – 1.2 Bleichmittel  (Poiger et al., 1999; Stoll 
et al., 1998) 

Naproxen 0.10 Entzündungshemmer CH (Tixier et al., 2003) 

Diclofenac 0.03 - 0.10 Entzündungshemmer CH (AWBR, 2000; Tixier et 
al., 2003) 

Ketoprofen 0.01 Entzündungshemmer CH (Tixier et al., 2003) 

Tri(2-chloroethyl) phosphat 0.10 Flammschutzmittel USA (Kolpin et al., 2002) 

Oxadixyl 0.01 – 0.03 Fungizid CH (Vonarburg, 2002) 

Coffein 0.006 - 0.250 Genussmittel CH (Buerge et al., 2003a) 

Mecoprop 0.04 Herbizid CH (Buser et al., 1998a) 

Atrazin 0.01 – 0.66 Herbizid CH (Balsiger, 2000; Vioget 
and Strawczynski, 2002; 

Vonarburg, 2002) 

Metolachlor 0.01 – 0.22 Herbizid CH (Balsiger, 2000; Vioget 
and Strawczynski, 2002; 

Vonarburg, 2002) 

Diuron 0.01 – 0.16 Herbizid CH (Balsiger, 2000; Vioget 
and Strawczynski, 2002) 

Diazinon 0.01 – 4.0 Insektizid CH (AFU St.Gallen, 2003; 
Chèvre, 2003) 

Benzotriazol, Tolyltriazol 0.17 – 4.0 Korrosion- und Brandschutz CH (AWEL, 2004a; Boss-
hart, 2005) 

Bezafibrat 0.35 Lipoid Regulator D (Ternes, 1998) 

DEET 0.02 – 0.14 Mückenschutzmittel CH (Vonarburg, 2002) 

Nonylphenolethoxylate 1.00 Nichtionisches Tensid CH (Ahel et al., 1994b) 

Iopamidol, Iopromid, Ioxitha-
laminsäure 

0.01 - 0.05 Röntgenkontrastmittel CH (Bosshart, 2005) 

Benzophenon 0.035 Sonnenschutzmittel CH (Balmer et al., 2005; 
FAW, 2003) 

4-Methylbenyliden Camphor 0.028 Sonnenschutzmittel CH (Balmer et al., 2005; 
FAW, 2003) 

Nonylphenol 0.1 – 1.0 Tensid (Vorgängersubstanz) CH (Ahel et al., 2000) 

Mestranol 0.07 Verhütungsmittel USA (Kolpin et al., 2002) 

Diethylphthalat 0.20 Weichmacher für Kunststoffe USA (Kolpin et al., 2002) 

Cyclophosphamid  Zytostatika CH (Buerge et al., 2002) 

Metoprolol 0.05 β-Blocker D (Ternes, 1998) 
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3.2.3 Umweltverhalten 

3.2.3.1 Übersicht Umweltverhalten 

Wenn Stoffe in die Umwelt gelangen, werden sie innerhalb eines Umweltkompartimen-
tes weiter transportiert, in andere Umweltkompartimente verlagert oder unterliegen Ab-
baumechanismen. Der Transport erfolgt durch die Tendenz von Stoffen ein Gleichge-
wicht innerhalb einer Phase oder zwischen zwei Phasen herzustellen (Dispersion, Aus-
waschung, Verflüchtigung, Sorption) und durch den advektiven Transport der Stoffe mit 
einem Medium (z.B. Wasser). Die Transformation in andere chemische Substanzen 
geschieht durch physikalisch-chemische Prozesse (z.B. Hydrolyse) oder durch Mikroor-
ganismen (biologischer Abbau). 

Die Emissionen, Akkumulation, sowie Transport- und Transformationsprozesse bestim-
men somit, welcher Stoff wann und in welchen Konzentrationen anzutreffen ist. Die Ex-
position von Organismen gegenüber organischen Mikroverunreinigungen via direkte 
Aufnahme (z.B. ein Fisch im Wasser) oder indirekte Aufnahme (z.B. Trinkwasser für den 
Menschen) hängt vom Ort des Auftretens der Stoffe ab. Entscheidend für die Effekte in 
Organismen sind die vorliegenden Konzentrationen, der zeitliche Verlauf der Exposition, 
das Potential sich in Organismen anzureichern und die Toxizität. 

Prozesse und Stoffeigenschaften, welche das Umweltverhalten und die zu erwartenden 
Konzentrationen von organischen Mikroverunreinigungen bestimmen, sind anschlies-
send kurz beschrieben. Eine detaillierte Beschreibung dieser Prozesse ist in diversen 
Lehrbüchern nachzulesen (Schwarzenbach et al., 2003; Van Leeuwen and Hermens, 
1996). Eine Beschreibung der toxikologischen Eigenschaften von organischen Mikro-
verunreinigungen folgt im Kapitel 3.2.6.1 (Seite 82). 

3.2.3.2 Transportprozesse 

Mechanismen 

Advektion ist der verantwortliche Prozess für den Transport eines Stoffes infolge der 
Bewegung des Mediums in welchem er sich befindet; z.B. Transport durch das Fliessen 
des Wassers im Fluss, oder durch Windbewegung in der Luft. Advektion ist daher nicht 
stoffspezifisch, sondern hängt alleine von der Bewegung des Mediums ab. 

Dispersion wird durch Konzentrationsunterschiede in einem Medium und die unter-
schiedliche Bewegung von Wasserpaketen hervorgerufen und resultiert im Idealfall in 
der homogenen Konzentrationsverteilung eines Stoffes. Durch Dispersion werden Ver-
unreinigungen verdünnt, z.B. wenn Verunreinigungen im Auslauf einer Kläranlage sich 
im Fluss ausbreiten. Die Geschwindigkeit des Verdünnungsprozesses hängt von der 
mechanischen Dispersion des Mediums und der molekularen Diffusionseigenschaften 
des Stoffes im betreffend Medium ab. 
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Gleichgewichtsverteilung zwischen Phasen 

Aquatische Auflösung bezeichnet den Prozess, welcher für die Lösung von Stoffen 
aus deren reiner flüssigen Phase, aus flüssigen Substanzgemischen oder aus Feststof-
fen ins Wasser verantwortlich ist. Die maximale Löslichkeit einer reinen Substanz in 
Wasser ist häufig bekannt, während sich ihre Löslichkeit aus einer organischen flüssi-
gen Phase näherungsweise proportional mit ihrem Molenbruch im Gemisch vermindert 
(Gesetz von Raoult, z.B. (Schluep et al., 2001)). Die Löslichkeit aus einem Feststoff 
wiederum hängt von der physischen Verfügbarkeit des Stoffes im Feststoff und dessen 
Diffusionseigenschaften aus dem Feststoff ins Wasser ab. Die Wasserlöslichkeit eines 
reinen Stoffes hängt von dessen Polarität ab. In der Regel nehmen Wasserlöslichkeit 
und Siedepunkt mit zunehmender Polarität zu und ändern sich mit wechselnden Um-
weltbedingungen (pH-Wert, Temperatur). Als gut wasserlöslich gilt z.B. der Mineralölbe-
standteil Benzol (1780 mg/l), als schwer löslich gelten z.B. Polyzyklische aromatische 
Kohlenwasserstoffe wie Benzo(a)pyren. Doch auch schwer lösliche Stoffe können sich 
im Spurenbereich im Wasser lösen. Gerade auch dieser Effekt führt zum Vorhandensein 
von organischen Mikroverunreinigungen im Wasser (z.B. Polyzyklische aromatische 
Kohlenwasserstoffe „PAK“ (Schluep, 2000) mit Löslichkeiten zwischen beispielsweise 
25 mg/l für Naphthalin und 0.003 mg/l für Benzo(a)pyren). 

Verflüchtigung eines Stoffes aus seiner reinen Phase wird durch dessen Dampfdruck 
beschrieben. Ist ein Stoff im Wasser gelöst, kann der Verflüchtigungsprozess über die 
Henry-Konstante (Verteilungskoeffizient Luft-Wasser) beschrieben werden. Die Henry-
Konstante hängt wiederum von Dampfdruck und Löslichkeit des Stoffes ab. Die Kinetik 
des Verflüchtigungsprozesses ist durch den advektiven und diffusiven Charakter des 
Stoffes in den beiden Medien Luft und Wasser definiert. Bei technischen Systemen bei-
spielsweise ist die Kinetik abhängig vom Belüftungssystem und der eingesetzten Luft-
menge (bei wenig flüchtigen Stoffen). Als flüchtig gelten z.B. generell Lösungsmittel wie 
Tetrachlorethylen (Dampfdruck 1.9 kPa), als nicht flüchtig Tenside (Nonylphenolethoxy-
late – Dampfdruck < 0.001 kPa) oder verschiedene pharmazeutische Wirkstoffe.  

Sorption beschreibt wie Stoffe an Feststoffe gebunden werden und beinhaltet zwei 
Grundmechanismen. Organische Substanzen können entweder in die Matrix hinein dif-
fundieren (hydrophobe Wechselwirkung bzw. Absorption) oder sich durch elektrostati-
sche Kräfte an feste Oberflächen anlagern (Adsorption). Sorption ist normalerweise ein 
reversibler Vorgang und ist häufig für die Retardation von Verunreinigungen z.B. bei der 
Bodenversickerung oder dem Transport durch Grundwasserträger verantwortlich. Die 
sorbierte Stoffmenge wird durch eine Sorptionskonstante Kd, der Menge an organischer 
Substanz in der betreffenden Matrix, sowie vom Anteil des Stoffes, der in gelöster Form 
vorliegt, bestimmt. Die Sorptionskonstante Kd kann bei überwiegend hydrophoben 
Wechselwirkungen (bei relativ unpolaren und nicht-ionischen Verbindungen) aus dem 
Oktanol-Wasser - Verteilungskoeffizient Kow abgeschätzt werden (Schwarzenbach et 
al., 2003). Bei höherem organischem Anteil in der Matrix und grösserem Kow wird ein 
grösserer Anteil des Stoffes sorbiert. Das bedeutet, dass beispielsweise in einem 
Grundwasserleiter, welcher einen geringen organischen Anteil an den Feststoffen auf-
weist, auch ein Stoff mit hohem Kow nur in geringen Mengen sorbiert wird. Einen hohen 
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Kow und damit starke Sorptionseigenschaften weisen beispielsweise langkettige Tensi-
de (z.B. Nonylphenolethoxylate mit log Kow ~4) auf. Wenig sorbiert z.B. der Benzinzu-
satzstoff MTBE (log Kow = 0.9). Viele Kd-Werte können allerdings nicht vom Kow abge-
leitet werden, wenn die Sorption auf elektrostatischen Kräften beruht. So wurden bei-
spielsweise beim Antibiotika Fluoroquinolon und dem Antibiotika Norfloxacin trotz nega-
tivem Kow starke Sorptionseigenschaften aufgrund elektrostatischer Kräfte festgestellt 
(Golet et al., 2003). Kd-Werte werden bei Veterinärpharmaka und Antibiotika aufgrund 
dieses Verhaltens generell häufig unterschätzt (Thiele-Brun, 2003; Tolls, 2001). 

Bioakkumulation beschreibt den Prozess, welcher zu höheren Konzentrationen im 
Organismus führt als in der direkten Umgebung (z.B. bei Fischen im Wasser). Die Bio-
akkumulation ist das Nettoresultat von Aufnahme und Eliminationsprozessen des Orga-
nismus. Die Aufnahme erfolgt über verschiedene Pfade aus Luft, Wasser, Boden, Sedi-
ment und aus der Nahrungskette und hängt von diversen Umweltfaktoren und physiolo-
gischen Charakteristiken des Organismus ab. Eliminationsprozesse beinhalten bei-
spielsweise Ausscheidungsprozesse, Biotransformationsprozesse, Verdünnung durch 
Wachstum etc. Das Bioakkumulationsverhalten eines Stoffes wird mit einem Biokon-
zentrationsfaktor (BCF) angegeben und ist von den folgenden Grössen abhängig: Mole-
külgrösse, Molekülladung, Speziation und Oberfläche/Volumen Verhältnis. Der Octa-
nol/Wasser Verteilungskoeffizient Kow ist ein Mass für die Lipophilität eines Stoffes und 
demnach auch ein Mass für die Bioakkumulationseigenschaften eines Stoffes. Je grös-
ser der Kow, desto höher ist die zu erwartende Bioakkumulation. 

Transport zwischen Phasen 

Beispiele für den Transport von Stoffen zwischen zwei Phasen sind (nicht vollständig): 

Bodenauswaschung erfolgt durch die Versickerung von Wasser im Boden. Für die 
Berechnung dieses Prozesses geht man häufig von einer Gleichgewichtsverteilung des 
Schadstoffes zwischen fester Bodenphase und Porenwasser aus. Es gibt auch Ansätze, 
welche den Transport bei physikalischem und chemischem Ungleichgewicht modellie-
ren. Durch die Bodenauswaschung werden Schadstoffe vom Oberboden in den Unter-
boden und ins Grundwasser transportiert. 

Sedimentation setzt die Sorption von Stoffen an Partikel und den advektiven Transport 
der Partikel im Wasser voraus. Durch Sedimentation werden Partikel aus der Wasser-
säule von Oberflächengewässern entfernt und in die Sedimente eingelagert. Schadstof-
fe können aus dem Sediment resuspendiert werden und so wieder ins Wasser gelan-
gen. 

Oberflächenabfluss bezeichnet das Abfliessen von Niederschlagswasser von befestig-
ten und unbefestigten Oberflächen in benachbarte Kompartimente, wie z.B. von Dä-
chern und Strassen in die Kanalisation, oder von Landwirtschaftsflächen in Gewässer. 
Dabei können Schadstoffe in gelöster Form oder sorbiert an Partikel transportiert wer-
den. 

Atmosphärische Deposition geschieht entweder durch trockene oder nasse Depositi-
on. Trockene Deposition ist die Summe von Partikelabsetzung und Gasabsorption. Nas-
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se Deposition resultiert aus Auswaschung von Schadstoffen aus der Atmosphäre durch 
Niederschlag. Auch nicht flüchtige Stoffe können bei starken Sorptionseigenschaften 
partikelgebunden über die Luft transportiert und wieder deponiert werden. Beispiele 
dazu sind MTBE, welches in abgelegenen Bergseen gefunden wurde (BUWAL, 2002) 
oder Nonylphenol in der Umgebungsluft von Abwasserreinigungsanlagen (Canadian 
Environmental Protection Act, 2001). Oberflächenaktive Stoffe (Tenside) lagern sich 
generell gut an Aerosole an und können deren Eigenschaften verändern. Dies kann zu 
Effekten führen wie beispielsweise der Erhöhung der Aufnahmekapazität von hydropho-
ben Stoffen wie Pestiziden in Nebelwolken (Mohd and Brimblecombe, 2004). 

 Organische Stoffe verteilen sich zwischen verschiedenen Phasen in einem Gleich-
gewicht. Hat ein Stoff wenig Tendenz sich in eine spezifische Phase zu begeben 
führt dies zu einer Konzentration im Spurenbereich. So können z.B. Stoffe von ge-
ringer Wasserlöslichkeit als relevante organische Mikroverunreinigungen in Gewäs-
sern auftreten. 

 Wenn die Sorption von Stoffen auf elektrostatischen Kräften beruht (polare und 
ionische Verbindungen, wie z.B. viele Veterinärpharmaka oder Antibiotika) können 
Verteilungskoeffizienten zwischen Feststoff und Wasser nicht aus dem Kow abge-
schätzt werden. Die Sorptionseigenschaften dieser Stoffe werden häufig unter-
schätzt. 

 Stoffe können auch partikelgebunden mit Aerosolen weit verfrachtet werden und 
damit auch bei geringer Flüchtigkeit und Wasserlöslichkeit im Spurenbereich in 
Gewässer gelangen. Dabei können die partikelgebundenen Stoffe Interaktionen mit 
weiteren Stoffen eingehen und z.B als Lösungsvermittler (Tenside) für hydrophobe 
Stoffe wirken. 

 

3.2.3.3 Abiotische Transformationsprozesse 

Hydrolyse verändert die chemische Struktur eines Stoffes durch die direkte Reaktion 
mit Wasser oder Hydroxiden. Dabei entstehen Reaktionsprodukte, welche besser was-
serlöslich und weniger lipophil sind, d.h. mobiler als der Ausgangsstoff sind. Beispiels-
weise entsteht das Herbizid Mecoprop durch Hydrolyse des Wurzelschutzmittels Pre-
ventol, welches in Dachplanen und anderen Baustoffen eingesetzt wird (Bucheli et al., 
1998b). Die Reaktion ist abhängig vom pH des Wassers. Einige typische Beispiele von 
hydrolytisch unstabilen Stoffen und deren Abbauprodukte sind in Tab 16 aufgeführt.  

Tab 16: Beispielsreaktionen einiger hydrolytisch unstabiler Stoffe und deren Reaktionsprodukte nach 
der Hydrolyse (Van Leeuwen and Hermens, 1996). 

Ausgangsstoff Reaktionsprodukte 
Ester Carboxylsäure + Alkohol 
Amide Carboxylsäure + Amine 
Carbamate Amine + Alkohol +Kohlendioxid 
Organophosphate Phosphat Diester + Alkohol 
Halogenierte Alkane Alkohole + Halogen Ionen 
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Oxidation ist der Prozess, bei welchem ein Stoff Elektronen an einen Elektronenakzep-
tor (Oxidationsmittel) abgibt. Beispiele für Oxidationsmittel sind Alkoxyradikale, Peroxy-
radikale, Hydroxylradikale, Sauerstoffradikale, Ozon, Permanganat und Chromat. Oxida-
tion ist der wichtigste Transformationsprozess von organischen Stoffen in der Tropo-
sphäre, ist aber auch für die Transformation von vielen organischen Mikroverunreini-
gungen im aquatischen Milieu wie Oberflächengewässer oder durch Techniken der 
Trinkwasseraufbereitung und der Abwasserreinigung verantwortlich (vgl. Kapitel 5.2.3.1, 
Seite 179). Beispiele von oxidierbaren Stoffen sind aliphatische und aromatische Koh-
lenwasserstoffe, Alkohole, Phenole, Hydroquinolone, Lineare Alkylbenzolsulfonate, No-
nylphenol Ethoxylate und Thiophosphat Ester (Canonica and Tratnyek, 2003). 

Reduktion ist der Prozess, bei welchem ein Stoff Elektronen von einem Donator (Re-
duktionsmittel – Fe2+, H2, S2-, etc.) erhält. Reduktionsreaktionen sind für bestimmte or-
ganische Mikroverunreinigungen ein wichtiger Transformationsprozess. Es wurde z.B. 
gezeigt, dass Nitroaromaten, Azo-Verbindungen (Diazene – v.a. für Farben und phar-
mazeutische Wirkstoffe), halogenierte Aliphaten und Aromaten (inkl. PCB und Dioxine) 
unter bestimmten Bedingungen in der Umwelt reduziert werden (Wolfe and Macalady, 
1992). Reduktive Bedingungen herrschen v.a. in Klärschlamm, gesättigtem Boden und 
anoxischen Sedimenten. 

Photolyse bezeichnet die Spaltung einer chemischen Bindung nach Absorption von 
Lichtenergie. Die Photolyse ist vor allem in der Atmosphäre ein wichtiger Transformati-
onsprozess. In aquatischen Systemen wird ein Grossteil der Lichtenergie durch Partikel 
und gelöste Stoffe absorbiert. Bekannte Beispiele der Photolyse von organischen Mikro-
verunreinigungen sind Azo-Verbindungen, Diazirine, Ketone, und Chlorfluorkohlenwas-
serstoffe. 

 Abiotische Prozesse können eine wichtige Rolle bei der Umwandlung von organi-
schen Mikroverunreinigungen in der Umwelt oder in technischen Trink- oder Ab-
wasserreinigungssystemen spielen, führen aber häufig auch zu mobileren Reakti-
onsprodukten als ihre Ausgangsprodukte. 

 Abiotische Prozesse führen selten zu einer direkten Mineralisation von organischen 
Verbindungen zu CO2 und Wasser. Oft stellen sie die Initialreaktion dar und führen 
zu Reaktionsprodukten, welche durch biologische Prozesse mineralisiert werden 
können. 

 

3.2.3.4 Biologische Transformationsprozesse 

Biologischer Abbau 

Der biologische Abbau von organischen Stoffen in der Kläranlage oder in der Umwelt 
reduziert Konzentrationen und ist damit ein Schlüsselparameter bei der Beurteilung des 
Risikos von Stoffen in der Umwelt. Abbauraten oder Halbwertszeiten zum Zweck einer 
Risikobewertung werden bevorzugt unter den entsprechenden Bedingungen (Kläranla-
gen, Gewässer, Sediment oder Boden) ermittelt (OECD, 2003a). 
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Wichtige Faktoren, die den biologischen Abbau in Kläranlagen oder in der Umwelt be-
einflussen, sind unter anderem: 

• Intrinsische Stoffeigenschaften: chemische Struktur, Adsorptionseigenschaf-
ten, Verflüchtigung, Toxizität 

• Biologische Faktoren: Zusammensetzung der Mikroorganismenpopulation, ka-
tabolische Verschiedenheit, spezifische katabolische Aktivität, Möglichkeiten der 
Adaptation, Absetzverhalten (nur in der Kläranlage relevant) 

• Matrixfaktoren: pH, Temperatur, Leitfähigkeit, Licht, Redoxpotential, Oxidati-
onsmittel, Konzentration der Stoffe, Anwesenheit und Konzentration von weite-
ren (auch natürlichen) Stoffen 

• Kläranlagenspezifische Faktoren: Schlammalter, Hydraulische Aufenthalts-
zeit, Belüftung, Reaktorverfahren (Belebungsbecken, Tropfkörper, Plug-Flow), 
nachgeschalteter Sandfilter, etc. (vgl auch Kapitel 5) 

 

Im Gegensatz zu abiotischen Reaktionen laufen biologische Abbauprozesse mit gerin-
gem Energieaufwand ab. Der biologische Abbau kann erwünscht oder auch uner-
wünscht sein, je nachdem, ob dabei Verbindungen mit geringerer Schadwirkung entste-
hen bzw. ein Totalabbau stattfindet oder ob Zwischen- bzw. Endprodukte gebildet wer-
den, die eine höhere Toxizität oder Mobilität als die Ausgangsverbindungen aufweisen. 

Man unterscheidet zwischen Totalabbau ('ultimate biodegradability') und Primärabbau 
('primary degradation'). Beim Totalabbau wird ein organischer Stoff vollständig zu Bio-
masse und CO2 umgesetzt. Beim Primärabbau wird nur ein Teil des organischen Stoffes 
zu Biomasse und CO2 abgebaut. Der restliche Teil wird in Form von Metaboliten von 
den Mikroorganismen ausgeschieden. Diese Metaboliten können unter Umständen von 
anderen Mikroorganismen weiter abgebaut werden. tert.-Butylalkohol (TBA) beispiels-
weise, ein Metabolit des Abbaus von Methyl-tert.-butylether (MTBE) wird unter Laborbe-
dingungen sowohl unter aeroben als auch anaeroben Bedingungen (vgl. unten) meis-
tens vollständig mineralisiert (Hatzinger et al., 2001; Schmidt et al., 2004a). Unter natür-
lichen Bedingungen im Feld ist für den MTBE-Abbau jedoch eine lange Adaptationszeit 
erforderlich. Zudem akkumuliert der Metabolit TBA insbesondere unter anaeroben Be-
dingungen häufig. Ein weiterer Abbau erfolgt nur sehr langsam (BMG Engineering AG, 
2004; Schmidt et al., 2004a). Die Problematik der Metaboliten wird weiter unten in Kapi-
tel 3.2.5 ab Seite 80 diskutiert. 

 Der biologische Abbau von organischen Stoffen in der Kläranlage und in der Um-
welt reduziert Konzentrationen und ist damit ein Schlüsselparameter bei der Beur-
teilung des Risikos von Stoffen in der Umwelt. 

 Der Abbau wird von verschiedenen Faktoren bestimmt, wie den intrinsischen Stoff-
eigenschaften, Eigenschaften der Mikroorganismenpopulation, sowie den Eigen-
schaften des technischen Abwasserreinigungssystems und des Umweltsystems. 
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Biologische Reaktionsprozesse 

Die wichtigsten biologischen Abbauprozesse laufen unter aeroben Bedingungen, d.h. 
unter Anwesenheit und Mitwirkung von (gelöstem) Sauerstoff (O2) ab. Dabei wirkt Sau-
erstoff bei Oxygenase - Reaktionen sowohl als Substrat (z.B.: Oxidation von Benzol zu 
Catechol) als auch als terminaler Elektronenakzeptor für die bei der Oxidation von orga-
nischen Stoffen frei werdenden Elektronen. Dabei wird das Oxidationsmittel O2 zu H2O 
reduziert. Aerobe Prozesse sind insbesondere wichtig im Belüftungsbecken von Kläran-
lagen, in Oberflächengewässern, im Boden und im Untergrund (Grundwasserkontaktbe-
reich), so lange die O2-Konzentration nicht limitierend wirkt. Unter aeroben Bedingungen 
gewinnen die Mikroorganismen viel Energie, die sie zum Aufbau neuer Biomasse ver-
wenden können. 

Infolge der geringen Löslichkeit von Sauerstoff in Wasser tritt insbesondere an Orten, 
die schlecht durchlüftet werden (Grundwasser, Sedimente) während des Abbaus eine 
O2-Limitation auf, so dass sog. anoxische oder bei tieferem Redoxpotential anaerobe 
Prozess überwiegen. Anaerobe Prozesse können auch oxidativ ablaufen, d.h. beim 
Abbau organischer Stoffe frei werdende Elektronen werden auf sog. alternative Elektro-
nenakzeptoren übertragen. Unter anoxischen oder anaeroben Prozessen sind dies Nit-
rat (NO3

-), Mangan (Mn4+), Eisen (Fe3+), Sulfat (SO4
2-) und Kohlendioxid (CO2). Die nach 

Übertragung der Elektronen dabei entstehenden reduzierten Komponenten sind Stick-
stoffgas (N2), reduziertes Mangan (Mn2+), reduziertes Eisen (Fe2+), Sulfid (HS-) und Me-
than (CH4). Gelangen organische Stoffe in das Grundwasser (z.B. durch Leckagen von 
Heizöl) laufen die dominierenden Abbauprozesse infolge der geringen Verfügbarkeit von 
O2 unter anaeroben Bedingungen ab. Wiedemeier et al. (Wiedemeier et al., 1999) wer-
tete den Abbau von monoaromatischen Kohlenwasserstoffen wie Benzol, Toluol, Ethyl-
benzol und Xylolen an 38 kontaminierten Standorten aus und kam zum Schluss, dass 
die dominierenden Prozesse unter Sulfat-reduzierenden (70%), methanogenen (16%) 
und denitrifizierenden (9%) Bedingungen ablaufen. Aerobe Prozesse sind erst im 
Abstrom von kontaminierten Standorten wieder wichtig, wenn migrierende Stoffe bei 
tiefen Konzentrationen abgebaut werden. 

Der anaerobe Abbau läuft generell langsamer als der aerobe Prozess ab. Die Mikroor-
ganismen gewinnen beim anaeroben Abbau bedeutend weniger Energie, was daher 
auch zu einer geringeren Substratausbeute, d.h. geringerem Biomassezuwachs führt 
(Wiedemeier et al., 1999). Demzufolge braucht eine anaerobe Mikroorganismenpopula-
tion eine längere Aufbauphase, bis sich die Abbauprozesse manifestieren können. 

Die Abbaureaktionen können folgendermassen klassiert werden (McCarty, 1996): 

a) Verwendung eines organischen Stoffs als Wachstumssubstrat 

• Bei der biologischen Oxidation eines organischen Stoffs (Elektronendonor) un-
ter entweder aeroben oder anaeroben Bedingungen werden die beim Abbau 
entstehenden Elektronen auf ein Oxidationsmittel (Elektronenakzeptor) übertra-
gen. Schadstoffe, die von Mikroorganismen (Reinkulturen und/oder Anreiche-
rungskulturen) als Wachstumssubstrate verwendet werden können und dabei 
oxidiert werden, sind beispielsweise 4-Nitrotoluol (Haigler and Spain, 1993), cis-
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Dichloroethen und Vinylchlorid (Coleman et al., 2002a; Coleman et al., 2002b), 
1,2-Dichlorethan (Stucki and Thüer, 1995), 4,6-Dinitro-ortho-cresol (Gisi et al., 
1997), Methyl-tert.-butylether (Schmidt et al., 2004a) oder die Komplexbildner 
NTA und EDTA (Bucheli-Witschel and Egli, 2001) unter aeroben Bedingungen, 
Toluol (Dolfing et al., 1990; Fries et al., 1994), Ethylbenzol (Rabus and Widdel, 
1995), para- und meta-Xylol (Häner et al., 1995) oder Atrazin (Stucki et al., 
1995) unter denitrifizierenden Bedingungen, monoaromatische Kohlenwasser-
stoffe, Phenol und p-Cresol (Lovley and Lonergan, 1990; Lovley et al., 1994) un-
ter Eisen-reduzierenden Bedingungen, Naphthalin (Meckenstock et al., 2000) 
oder n-Alkane (Caldwell et al., 1998; Rueter et al., 1994; So and Young, 1999) 
unter Sulfat-reduzierenden Bedingungen sowie beispielsweise Benzol und Tolu-
ol (Grbic-Galic and Vogel, 1987) unter methanogenen Bedingungen. 

• Bei der biologischen Reduktion von organischen Stoffen werden diese als E-
lektronenakzeptoren verwendet. Insbesondere während dieser sog. Dehalo-
respiration werden hoch chlorierte Verbindungen wie Perchlorethylen, Trichlo-
rethylen oder Tetrachlorkohlenstoff abgebaut resp. dechloriert. Niedriger chlo-
rierte Verbindungen wie cis-Dichloroethene und Vinylchlorid werden unter die-
sen anaerob reduzierenden Verhältnissen nur unter bestimmten Bedingungen 
abgebaut. Für diese zwei Komponenten sind aerobe oxidative Bedingungen 
(siehe oben) erforderlich. Der Elektronendonor ist Wasserstoff, der durch Fer-
mentation von organischen Stoffen unter anaeroben Bedingungen entsteht 
(Hageman et al., 2001; Holliger et al., 1993; Vancheeswaran et al., 2003; Wild et 
al., 1996). Diese Prozesse können jedoch nur ablaufen, wenn im betreffenden 
Umweltkompartiment sämtliche alternativen Elektronenakzeptoren, insbesonde-
re Sulfat oder bioverfügbares Fe3+ verbraucht sind. Die Methanogenese ver-
bleibt als direkt konkurrenzierender Prozess zur Dehalorespiration. Bei der in-
situ Sanierung von Standorten, die mit chlorierten Stoffen wie Perchlorethylen 
oder Trichloethylen belastet sind, kann die Dehalorespiration durch die Zugabe 
leicht abbaubarer organischer Stoffe (Elektronendonoren) gefördert werden, da 
natürliche organische Stoffe nicht in ausreichendem Mass im Grundwasser resp. 
Untergrund vorliegen (siehe u.a. (Vancheeswaran et al., 2003)). 

• Die Fermentation erfordert keine Elektronenakzeptoren; resp. ein organischer 
Stoff agiert in einem ersten Schritt sowohl als Elektronendonor als auch als –
akzeptor. Bei diesen Reaktionen entstehen aus organischen Stoffen (gelöst oder 
partikulär) einfache Verbindungen wie organische Säuren (z.B. Essig-, Propion- 
und Buttersäure), Kohlendioxid und als wichtigstes Fermentationsprodukt mole-
kularer Wasserstoff. Diese Prozesse wurden bereits von Gujer und Zehnder 
1983 im Rahmen der anaeroben Schlammbehandlung beschrieben (Gujer and 
Zehnder, 1983). Ein wichtiges Endprodukt der Fermentation ist Methan. Aller-
dings nutzen beispielsweise an kontaminierten Standorten auch andere Mikro-
organismen Wasserstoff als Elektronendonor, wie z.B. die Nitrat, Eisen- und Sul-
fat- Reduzierer oder die Bakterien während der Dehalorespiration (Wiedemeier 
et al., 1999) 
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b) Abbau/Transformation eines organischen Stoffs als Cometabolit 

Zusätzlich kennt man den so genannten Cometabolismus, bei dem der organische 
Stoff umgesetzt wird, ohne dass die Mikroorganismen daraus Energie oder Biomasse 
gewinnen können. Die entsprechenden Enzyme und/oder co-Faktoren werden von den 
Mikroorganismen für andere Zwecke produziert. Cometabolismus wurde bei der Trans-
formation von chlorierten Stoffen wie Trichlorethylen beobachtet (Wiedemeier et al., 
1999). Weitere Beispiele sind die Benzinzusatzstoffe MTBE oder TBA, die durch Bakte-
rien, welche Propan oder andere kurzkettige Alkane als Energie- und Wachstumssub-
strate nutzen, cometabolisch abgebaut werden können (Steffan et al., 1997) oder der 
cometabolische Abbau von Chloroform (Hamamura et al., 1997). 

 Der biologische Abbau findet unter aeroben und anaeroben Bedingungen statt, 
wobei ein spezifischer Stoff unterschiedlich gut, oder bei gewissen Bedingungen 
gar nicht abgebaut wird. 

 Gewisse Stoffe, welche alleine kein Wachstum von Mikroorganismen ermöglichen, 
werden nur gemeinsam mit einem gut nutzbaren Wachstumssubstrat abgebaut. 
Dieser als Cometabolismus genannte Prozess ermöglicht die Elimination von 
schwer abbaubaren Stoffen und Stoffen in tiefen Konzentrationen in Abwasserrei-
nigungsanlagen und in der Umwelt. 

 

Beurteilung der biologischen Abbaubarkeit 

a) Standardtestverfahren zur Chemikalienbewertung 

Die Abbaubarkeit wird typischerweise in standardisierten Laborversuchen (OECD-
Testverfahren) bestimmt. Eine aktuelle Übersicht über die verfügbaren OECD Richtli-
nien für Chemikalientestverfahren (OECD, 2004) und eine Beschreibung der Abbautests 
für organische Stoffe (OECD, 2003a) kann von der OECD Homepage bezogen werden. 

Die wichtigsten Testverfahren für die Beurteilung der biologischen Abbaubarkeit von 
organischen Stoffen für die Einstufung und Kennzeichnung gemäss Chemikaliengesetz-
gebung sind Testverfahren zur (aeroben) leichten biologischen Abbaubarkeit, ready 
biodegradability, OECD 301A-F (OECD, 2003a; OECD, 2004). Bei diesen strengen 
Testverfahren werden die chemischen Stoffe relativ wenigen nicht adaptierten Mikroor-
ganismen aus Belebtschlamm oder Oberflächengewässern für eine maximale Dauer 
von 28 Tagen ausgesetzt. Die Abbauraten werden dabei mit unspezifischen Parametern 
wie der Elimination des gelösten organischen Kohlenstoffs (DOC), dem biochemischen 
Sauerstoffbedarf (BSB) oder der Produktion von CO2 bestimmt. 

Weitere OECD-Standardverfahren sind die sog. inhärenten Tests OECD 302 A-C (inhe-
rent biodegradability), wo mehr Belebtschlamm eingesetzt wird und damit die Chancen 
eines möglichen Abbaus erhöht werden. Der OECD 302 A Test beinhaltet sogar eine 
Adaptationsphase, in der spezialisierte Bakterien heranwachsen können. Dasselbe gilt 
für den Simulationstest OECD 303 A, in dem der Abbau unter Verhältnissen ähnlich 
denen einer Kläranlage über mehrere Wochen bis Monate beobachtet wird. 
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Bei all diesen Standardverfahren werden die Stoffe dabei in relativ hohen Konzentratio-
nen (2-100 mg/l) eingesetzt. Es ergeben sich dadurch die folgenden Schwachstellen: 

• Metabolitenbildung (Primärabbau) ist meist nicht erkennbar 
• Aufgrund der Testdauer von nur 28 Tagen kann nicht zwischen “nicht abbaubar” 

und zu kurzer Adaptationszeit unterschieden werden 
• Übertragbarkeit der Resultate auf Abwassereinigungsanlagen oder aquatische 

Systeme ist nur bedingt möglich 
• Eine Aussage über das Abbauverhalten bei sehr tiefen Konzentrationen, wie sie 

bei organischen Mikroverunreinigungen auftreten, ist nicht möglich. 
 

Je nach Fragestellung können die erwähnten Testverfahren auch mit einer substanz-
spezifischen Analytik gekoppelt werden, um eine Metabolitenbildung feststellen oder 
einen allfälligen Primärabbau quantifizieren zu können. Auch können diese Verfahren 
ohne weiteres verlängert werden, um zusätzliche Daten für eine chemische Risikobe-
wertung von beispielsweise Industriechemikalien (European Commission, 2003g) oder 
Pharmawirkstoffen (EMEA, 2005) zu gewinnen. 

Für die Bestimmung des anaeroben Abbaus von Stoffen im Rahmen von Risikobewer-
tungen existiert ein ISO-Testverfahren (ISO, 1995) resp. ein Draft der OECD (OECD, 
2003c). Für diesen Test werden Bakterien aus der anaeroben Schlammbehandlung 
verwendet. Die Resultate ermöglichen Aussagen darüber, ob Stoffe, die durch Adsorpti-
on an den Schlamm in die Schlammfaulung gelangen, abgebaut werden. Nur behelfs-
weise können mit diesem Testverfahren daher die Prozesse in den anaeroben Fluss- 
und Seesedimenten abgeschätzt werden (OECD, 2003a). 

Im Rahmen der Bewertung von chemischen Stoffen gibt es nun ein neues OECD-
Standardtestverfahren, OECD 309 (OECD, 2003a; OECD, 2004) für die Beurteilung der 
Abbaubarkeit bei tiefen Stoffkonzentrationen. Damit sollen Aussagen über den Abbau 
im Konzentrationsbereich 1-100 μg/l gemacht werden können. Das Testverfahren ba-
siert jedoch auf 14C-markierten Stoffen oder Einzelstoffanalytik und ist dementsprechend 
aufwändig. Ausserdem werden Aussagen für Konzentrationen unter 1 μg/l weiterhin 
nicht möglich sein. 

b) Forschung im Labormassstab 

Bei der Forschung im Labormassstab werden prinzipiell ähnliche Abbauverfahren ver-
wendet. Auf der Grundlage eines beobachteten Abbaus in der Umwelt können bei-
spielsweise Grundwassersäulen oder Mikrokosmen eingerichtet werden. Diese Systeme 
können während Monaten oder Jahren betrieben werden, bis sich die für den betreffen-
den Abbau spezialisierten Organismen gebildet haben. Die Bedingungen sind dabei 
selektiv, da den Bakterien keine weiteren Substrate zur Verfügung gestellt werden. Dies 
erlaubt die Entwicklung von adaptierten Mikroorganismenpopulationen. Beispiele dafür 
sind der aerobe Abbau von 1,2-Dichloroethan (Stucki et al., 1992), der denitrifizierende 
Abbau von Toluol (Kuhn et al., 1985) in Grundwassersäulen oder der denitrifizierende 
Abbau von Pristan (2,6,10,14-Tetramethylpentadecan) in Mikrokosmen (Bregnard et al., 
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1997). Weitere Schritte sind die anschliessende Anreicherung aktiver Mischkulturen in 
Flüssigmedium, bis zur Isolation von Reinkulturen. 

Die Forschung im Labormassstab verwendet nach Möglichkeit eine substanzspezifische 
Analytik, um den Primärabbau oder das Auftreten von Metaboliten zu quantifizieren. 
Zudem werden Kohlenstoffbilanzen (beispielsweise durch den Einsatz von 14C-
markierten Verbindungen) oder Elektronenbilanzen eingesetzt, um eine Kopplung des 
Abbaus mit anderen metabolischen Prozessen aufzuzeigen. 

Ein biologischer Abbau ist häufig stereoselektiv, so dass eine spezialisierte Analytik mit 
Enantiomerentrennung verwendet wird, um den Abbau chiraler Verbindungen anzuzei-
gen. Diese Methode wurde beispielsweise beim Abbau chiraler Pflanzenschutzmitteln 
eingesetzt (Buerge et al., 2003b; Müller and Kohler, 2004; Zipper et al., 1999; Zipper et 
al., 1998). 

Auch bei Untersuchungen im Rahmen der Forschung werden meistens hohe Konzentra-
tionen eingesetzt. Ein beobachteter Abbau im Labor bedeutet nicht zwingend, dass der 
entsprechende Stoff auch unter natürlichen Bedingungen effizient abgebaut wird. Als 
mögliche Ursachen kommen eine geringe Wachstumsrate der Mikroorganismen, die 
Verfügbarkeit von anderen leichter abbaubaren Verbindungen, zu geringe Konzentratio-
nen oder nicht optimale Abbaubedingungen in Frage. Zudem sind die im Labor heran-
gezüchteten Organismen den natürlichen Lebensumständen nicht gewachsen. 

c) Feldversuche 

Untersuchungen direkt im Feld (in-situ) haben eine deutlich höhere Aussagekraft, da der 
Abbau bei den dort vorkommenden (realen) Konzentrationen und Bedingungen (pH, 
Temperatur, Elektronenakzeptoren, weitere Schadstoffe, etc.) untersucht werden. 

Auf der einen Seite braucht es Massenbilanzen, um den Abbau beispielsweise in einer 
Kläranlage quantifizieren zu können. Solche Studien wurden insbesondere bei Tensiden 
vielfach durchgeführt (Alder et al., 1997; Matthijs et al., 1999; Wettstein, 2004). Auf der 
anderen Seite braucht es Methoden, um den biologischen Abbau direkt im Feld nach-
weisen und quantifizieren zu können; d.h. die Mineralisierung muss von weiteren Pro-
zessen wie Adsorption oder Verdünnung unterschieden werden können. 

In den letzten Jahren haben sich sog. Isotopenmessungen zum Nachweis des biologi-
schen in-situ Abbaus durchgesetzt (Schmidt et al., 2004b). Die meisten chemischen 
Elemente besitzen stabile Isotope. So kommt zum Beispiel Kohlenstoff sowohl mit der 
Masse 12 (12C) als auch mit der Masse 13 (13C) vor. Beide Isotope sind Bestandteil aller 
kohlenstoffhaltigen Substanzen. Transformationsprozesse organischer Substanzen 
(mikrobieller Abbau, chemische Reaktionen), bei denen Bindungen gebrochen und/oder 
gebildet werden, verändern deren Isotopenverhältnisse, da beim Abbau beispielsweise 
die Bindungen mit leichteren Isotopen schneller gespalten werden. Diese Isotopenfrakti-
onierung kann an einem kontaminierten Standort genutzt werden um Hinweise zu erhal-
ten, ob ein in-situ Abbau von Schadstoffen stattfindet (Berg et al., 2005). Die Isotopen-
fraktionierung wurde beispielsweise zum Nachweis der Dechlorierung von Trichlorethen, 
cis, 1,2-Dichlorethen und Vinylchlorid (Bloom et al., 2000) oder beim Abbau von MTBE 
(Hunkeler et al., 2001; Kolhatkar et al., 2002; Schmidt et al., 2004b) eingesetzt. 
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Eine weitere Methode zum Nachweis des in-situ Abbau ist der sog. 'push-pull' Test, der 
insbesondere zum Nachweis des Abbaus von Kohlenwasserstoffen im Grundwasser 
eingesetzt wurde (Pombo et al., 2002; Schroth et al., 2001). Dabei wird eine Lösung mit 
einem nicht reaktiven Tracer, sowie einem oder mehreren reaktiven Stoffen (z.B. Sub-
strate) in einen Grundwasserleiter initiiert ('pushed'). Nach einer bestimmten Inkubati-
onszeit wird die Testlösung resp. Grundwasser wieder gepumpt ('pulled'), wobei im Ver-
gleich zum Tracer Abbauraten berechnet werden können (Schroth et al., 2001). 

d) Berechnung von Abbauraten / Struktur-Aktivitäts-Beziehungen 

Im Rahmen der chemischen Risikobewertungen werden Abbauraten für die Kläranlage 
oder für das Oberflächengewässer aus den Resultaten von OECD-
Standardtestverfahren abgeleitet (European Commission, 2003g). Diese Berechnung 
basiert auf dem ursprünglichen Modell von Cowan (Cowan et al., 1993), wurde jedoch in 
den späteren Jahren immer mehr verfeinert. Andere Autoren, wie beispielsweise Feder-
le (Federle et al., 1997) versuchten, Mineralisierungsraten aus dem OECD 301 B Test 
(CO2 Evolution Test) abzuleiten. 

Ein anderer Ansatz ist die Abschätzung des biologischen Abbaus aus der chemischen 
Struktur. Verschiedene sog. quantitative Struktur-Aktivitätsbeziehungen (QSAR) wurden 
beispielsweise von Loonen (Loonen et al., 1999) und Jaworska (Jaworska et al., 2003) 
beschrieben. Auch die amerikanische Environmental Protection Agency hat in ihrem 
Computerprogramm zur Abschätzung von Stoffdaten (EPI Suite Version 3.12 vom 30. 
November 2004) solche QSAR integriert (EPA, 2004a). Weitere Modelle, die auch mög-
liche Abbauwege aufgrund der molekularen Struktur berechnen, sind in der Literatur 
beschrieben (Boxall et al., 2004). 

 Bei Standardtestverfahren zur Bestimmung des biologischen Abbaus werden Stoffe 
in hohen Konzentrationen eingesetzt. Sie sind deshalb nur bedingt auf Abwasser-
reinigungsanlagen oder aquatische Umweltsysteme übertragbar und erlauben kei-
ne Aussagen zur Abbaubarkeit der Stoffe im Spurenbereich. Ausserdem ist eine 
Metabolitenbildung meist nicht erkennbar und es kann aufgrund der Testdauer von 
nur 28 Tagen nicht zwischen “nicht abbaubar” und zu kurzer Adaptationszeit unter-
schieden werden. 

 Neuere Standardtestverfahren für die Beurteilung der Abbaubarkeit bei tiefen Stoff-
konzentrationen sind analytisch sehr Aufwändig und erlauben weiterhin keine Aus-
sagen für Konzentrationen unter 1 µg/L. 

 Mit den heutigen Forschungsmethoden kann die Abbaubarkeit von Stoffen im Spu-
renbereich im Labormassstab untersucht werden. Die Resultate sind jedoch häufig 
nicht auf reale Systeme übertragbar. 

 Feldversuche haben eine deutliche höhere Aussagekraft, da sie unter realen Be-
dingungen durchgeführt werden. Die Forschung kennt verschiedene Methoden, 
welche in Einzelfällen zu guten Aussagen bezüglich der Abbaubarkeit von Stoffen 
im Spurenbereich führten. 

 Es existieren verschiedene theoretische Ansätze zur Bestimmung von Abbauraten 
aufgrund der chemischen Struktur der Stoffe, welche für Abschätzungen im Sinne 
von Screenings allgemeine Aussagen zulassen. 
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3.2.4 Grenzen des biologischen Abbaus 

3.2.4.1 Datenlücken 

Für viele organische Stoffe existieren keine oder nur rudimentäre Abbaubarkeitsdaten. 
In der EU wurde der Schutz der Umwelt vor gefährlichen Stoffen (Industriechemikalien) 
erst 1979 im Chemikaliengesetz verankert. Eine Prüfpflicht für die Auswirkungen auf die 
Umwelt besteht erst seit 1992 (European Commission, 1992). Allerdings galt dies nur für 
sog. Neustoffe. Altstoffe wurden während der internationalen Bewertungsprogramme 
teilweise nachgeprüft oder die Hersteller liessen die Abbaubarkeit im Hinblick auf die 
Havarievorsorge freiwillig ermitteln. Für Pharmawirkstoffe gibt es aktuell nur einen Ent-
wurf mit Vorgaben für eine Umweltrisikobewertung (EMEA, 2005). Einzig zu den Pflan-
zenschutzmitteln ist durch das detaillierte Zulassungsverfahren der Pflanzenschutzmit-
telverordnung (Schweizerischer Bundesrat, 2005c), basierend auf einer international 
harmonisierter Qualitätsbeurteilung von FAO und WHO (FAO, 2004; FAO/WHO, 2002), 
die Datenlage besser.  

Daten zum anaeroben Abbau sind selten. Dieser Parameter wird nicht für Einstufungs-
zwecke, sondern nur für die Abschätzung des Umweltverhaltens im Rahmen einer Risi-
kobewertung verwendet. In der Praxis ist man dazu übergegangen, diejenigen syntheti-
schen organischen Stoffe hinsichtlich anaeroben Abbaus zu untersuchen, welche stark 
an organische Materialien adsorbieren (Adsorption an Klärschlamm und Sedimente) und 
somit mit hoher Wahrscheinlichkeit in der Umwelt einem anaeroben Abbau ausgesetzt 
sind. 

3.2.4.2 Stoffeigenschaften 

Die chemische Struktur einer organischen Verbindung bestimmt weitgehend die biologi-
sche Abbaubarkeit. Unter aeroben Bedingungen wird die biologische Abbaubarkeit 
durch Substituenten wie -F, -Cl, -Br, -NO2, -CF3, -SO3H oder tert.-butyl reduziert. Ent-
sprechende Beispiele sind für unterschiedliche Anwendungsgebiete von organischen 
Stoffen bekannt: Polybromierte Diphenylether (Flammschutzmittel), Triclosan (Biozid in 
Körperpflegeprodukten), Moschusverbindungen (Geruchsstoffe in Parfüms), Perfluoral-
kylsulfonate (Schutzstoff Teppichindustrie), Trinitrotoluol (Explosivstoff), MTBE (Benzin-
zusatzstoff), Atrazin (Pflanzenschutzmittel), Diclofenac (Pharmawirkstoff). 

Neben der chemischen Struktur beeinflussen auch die physikalisch-chemischen Eigen-
schaften die Abbaubarkeit in der Umwelt. Flüchtige Verbindungen können beispielswei-
se aus Belebungsbecken von Abwasserreinigungsanlagen und aus Oberflächengewäs-
sern gestrippt und somit einem biologischen Abbau entzogen werden. Die Adsorption 
von Verbindungen an Klärschlamm in Abwasserreinigungsanlagen, an organisches Ma-
terial bzw. an Sedimente in Oberflächengewässern und in Böden führt zu einer geringe-
ren Bioverfügbarkeit und somit zu einem verminderten Abbau (z.B.: polyzyklische aro-
matische Kohlenwasserstoffe, Nonylphenol, chlorierte Aromaten). 
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3.2.4.3 Restkonzentrationen 

Auch gut abbaubare Stoffe werden meist nicht vollständig eliminiert. Typischerweise 
verbleiben geringe Konzentrationen. Diese Restkonzentrationen werden auch bei natür-
lichen organischen Stoffen wie beispielsweise Glukose (1-100 μg/l beim Abbau eines 
einzelnen Substrats durch Reinkulturen im Chemostat) beobachtet (Egli, 2004). Bei 
gewissen auch gut abbaubaren Schadstoffen, wie beispielsweise Estradiol, Bisphenol A, 
Phenol, Benzol, Toluol wurde im Auslauf von Kläranlagen Restkonzentrationen im µg/l-
Bereich gemessen(Andersen et al., 2003; Patterson and Kodukala, 1981; Wettstein et 
al., 2002). 

Bei tiefen Konzentrationen können Mikroorganismen ihren Energiestoffwechsel nicht 
mehr decken und deshalb nicht mehr wachsen. Folgende Ursachen können für diese 
“Ineffizienz” bei tiefen Konzentrationen verantwortlich gemacht werden: 

• Ineffiziente Enzymkinetik (hoher Km-Wert) 
• Fehlende Induktion der entsprechenden Abbauenzyme 
• Ungenügende Aufnahme (Transport) der Verbindung in die Mikroorganismen 
• Substrataffinität (evtl. ist ein energetisch günstigeres Substrat vorhanden) 

 

Durch verschiedene Reaktorsysteme resp. technische Massnahmen kann die Restsub-
stratkonzentration im Vergleich zu einem Chemostat vermindert werden (vgl. auch Kapi-
tel 5.2.2, Seite 176): 

• Erhöhung des Schlammalters 
• Verlängerung der hydraulischen Aufenthaltszeit durch Vergrösserung des Belüf-

tungsbeckens oder durch Nachschaltung eines Sandfilters 
• Modifikation des Reaktorsystems: Plug-Flow statt Chemostat 

 

3.2.4.4 Abbaukinetik 

Die in der Umwelt zu erwartenden Konzentrationen sind abhängig von der Geschwin-
digkeit des biologischen Abbaus. Wie schnell Mikroorganismen wachsen und somit or-
ganische Stoffe abbauen können, hängt von verschiedenen Faktoren ab. Die Abbauki-
netik wird durch die so genannte Monod-Kinetik definiert. Die maximale Wachstumsrate 
von Mikroorganismen kann je nach Spezies, Art der abzubauenden Verbindung und den 
Umweltbedingungen stark variieren. Die “Effizienz” der am Abbau beteiligten Enzyme 
beeinflusst zusätzlich die Wachstumsrate und die zu erwartende Restkonzentration. Die 
Wachstumsrate ihrerseits ist von der Konzentration des abzubauenden Stoffes abhän-
gig. Bei kleinen Konzentrationen (typischerweise <100 μg/l) kann die Abbaurate verein-
facht als linear abhängig von der Stoffkonzentration betrachtet werden (Kinetik 1. Ord-
nung, vgl. Kapitel 5.2.1, Seite 172). 

Neben der Konzentration im Wasser spielt auch der Stofftransport in die Mikroorganis-
men eine wichtige Rolle. Bei geringen Konzentrationen ist der Stofftransport in die Mik-
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roorganismen zu gering, um den Energiebedarf zu decken, so dass kein Wachstum 
mehr stattfinden kann. 

Bei hohen Substratkonzentrationen bevorzugen Mikroorganismen meist diejenigen Stof-
fe, die für sie leichter zugänglich sind und eine höhere Wachstumsrate erlauben. Dies 
führt dazu, dass schwerer abbaubare Stoffe erst dann abgebaut werden, wenn die übri-
gen leicht abbaubaren Stoffe bereits eliminiert wurden (diauxisches Wachstum). Kineti-
sche Studien mit bis zu 6 verschiedenen Zuckern wurden von Lendenmann zu diesem 
Thema beschrieben (Lendenmann et al., 1996). 

Es ist jedoch fraglich, ob organische Mikroverunreinigungen überhaupt zum Wachstum 
beitragen. Unter Umständen finden lediglich Cometabolismus und Mischsubstratwachs-
tum statt. Cometabolismus wurde bereits in Kapitel 3.2.3.4 (Seite 69) beschrieben. 
Mischsubstratwachstum wurde häufig unter Kohlenstoff - limitierenden Bedingungen 
(tiefen Substratkonzentrationen) beobachtet. Beispiele dafür sind der simultane Abbau 
des Komplexbildners NTA mit Glucose (Bally and Egli, 1996), Essigsäure mit para-
Toluolsulfonat (Tien, 1997), Fructose mit 2,4-D (Füchslin, 2002) oder Succinat mit Ben-
zol (Bucheli-Witschel and Egli, 2001). 

Die gleichzeitige Nutzung von organischen Mikroverunreinigungen mit natürlich vor-
kommenden Substraten bieten den Mikroorganismen wichtige Vorteile wie beispielswei-
se (Egli, 2004): 

• Wettbewerbsvorteil beim Abbau von Stoffen bei niedrigen Konzentrationen 
• eine erhöhte Fähigkeit auf Änderungen im Substratangebot zu reagieren 

 

Die vorhandenen Informationen aus der Forschung weisen darauf hin, dass gewisse 
Stoffe unter natürlichen Bedingungen abgebaut werden können, auch wenn sie im ng/l-
Bereich oder darunter vorkommen. Die Fragen, wie dies für gewisse Stoffe möglich ist, 
während andere Stoffe bei tiefen Konzentrationen nicht mehr genützt werden können, 
sind jedoch nicht beantwortet (Egli, 2004). 

3.2.4.5 Adaptation 

Mikroorganismen haben die Fähigkeit sich an neue Stoffe zu adaptieren, so dass eine 
Vielzahl von anthropogenen Verbindungen, die natürlicherweise nicht vorkommen, ab-
gebaut werden können. Je nach Verbindung ist die Adaptation ein sehr langsamer Pro-
zess, der teilweise auf Veränderungen im Erbgut der Mikroorganismen beruht. Die a-
daptierten Spezialisten wachsen oft verhältnismässig langsam, was u.a. darauf zurück-
zuführen ist, dass die entsprechenden Enzyme nicht optimal an den abzubauenden 
Stoff angepasst sind. 

Eine andere Form von Adaptation spielt sich in Mischpopulationen (z.B.: Be-
lebtschlamm) ab. Hier sind die abbauenden Mikroorganismen zwar vorhanden, doch ist 
die zahlenmässig geringe Population nicht in der Lage eine genügende Abbauleistung 
zu erbringen. Da diese Spezialisten oft langsam wachsen, benötigt deren Aufbau Zeit. 
Stossbelastungen beziehungsweise ein tiefes Schlammalter führen dazu, dass die not-
wendige Population nicht erreicht wird und somit der Abbau ungenügend bleibt. Durch 
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die Anwendung von Festkörperreaktoren (hohes Schlammalter) bzw. die Zugabe von 
spezifischen Mikroorganismen kann der Abbauprozess verbessert werden. 

Untersuchungen zum Abbau von organischen Mikroverunreinigungen als Einzelstoffe 
haben gezeigt, dass für viele Schadstoffe der Schwellenwert zur Induktion der abbau-
enden Mikroorganismen im Auslauf von Kläranlagen überschritten wird (IAWR, 2003). 
Gemäss den Autoren dieser Studie gelangen dadurch adaptierte Organismen in den 
Vorfluter, was einen weiteren Abbau wahrscheinlich macht. 

Die Prozesse bei der Adaptation an organische Mikroverunreinigungen sind nicht klar. 
Da die Konzentrationen der organischen Mikroverunreinigungen nicht ausreichen, um 
einen bedeutenden Beitrag zum Zellwachstum zu leisten, könnte erwartet werden, dass 
die Transformation von organischen Mikroverunreinigungen mittels Enzymen geschieht, 
die durch andere Umwelteinflüsse induziert worden sind. Man könnte daher eher von 
einer Adaptation an Umweltbedingungen, welche einen Abbau resp. eine Transformati-
on von organischen Mikroverunreinigungen erlauben, sprechen. 

 

 Für viele organische Stoffe existieren keine oder nur rudimentäre Abbaubarkeitsda-
ten. Dies trifft vor allem bei Industriechemikalien, aber auch bei Pharmaka zu. Eine 
bessere Datenlage findet man hingegen bei Pflanzenschutzmitteln. Daten zum an-
aeroben Abbau sind allgemein selten. 

 Nicht optimale Bedingungen (tiefe Temperaturen, Redoxverhältnisse, pH-Wert, 
Nährstoffmangel etc.) hemmen den biologischen Abbau in Abwasserreinigungsan-
lagen, Grundwasser, Oberflächengewässer und Boden. 

 Bei hohen Substratkonzentrationen, wie man es z.B. in Abwasserreinigungsanla-
gen antrifft, bevorzugen Mikroorganismen meist diejenigen Stoffe, die für sie leich-
ter zugänglich sind und eine höhere Wachstumsrate erlauben. 

 Bei tiefen Konzentrationen in Gewässern ist der Abbau durch den geringen Mas-
sentransfer in die Mikroorganismen, bzw. durch die geringe Abbaukinetik limitiert. 

 Basierend auf dem heutigen Wissensstand ist es fraglich, ob organische Mikrover-
unreinigungen überhaupt zum Wachstum von Mikroorganismen beitragen. Es wird 
vermutet, dass deren Abbau hauptsächlich auf cometabolische Prozesse zurückzu-
führen ist, was bei einigen Stoffen auch beobachtet wurde. Es bestehen hier jedoch 
grosse Wissenslücken. 

 

3.2.5 Problematik der Metaboliten 

Beim Abbau können Metaboliten entstehen, die in der Umwelt nachweisbar sind bzw. in 
Umweltkompartimenten akkumulieren können. Metaboliten bestimmter Verbindungen 
können in Gewässern gleich häufig oder sogar häufiger als ihre Ausgangsverbindung 
auftreten (Boxall et al., 2004). Welche Metaboliten gebildet werden, wird durch das Um-
weltkompartiment, oder bei Emissionen in das Abwassersystem durch die Verfahrens-
technik bestimmt. Eine Zusammenstellung von Messdaten durch Boxall et al zeigt, dass 
die gebildeten Metaboliten häufig persistenter als ihre Ausgangsstoffe sind (Boxall et al., 
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2004). Die Autoren der Studie relativieren jedoch diesen Befund mit der Feststellung, 
dass weniger persistente Metaboliten gerade wegen ihrer besseren Abbaubarkeit auch 
weniger gemessen werden. Biologische Transformationsprozesse führen oft zu polare-
ren und besser wasserlöslichen Stoffen. Metaboliten können daher ganz andere Trans-
porteigenschaften als ihre Ausgangsstoffe haben. Ein weiterer Datenvergleich aus Boxal 
et al. kommt zum Schluss, dass in den meisten Fällen die Metaboliten eine geringere 
oder die gleiche Toxizität, wie ihre Ausgangsprodukte aufweisen (Boxall et al., 2004). 
Allerdings konnte in Spezialfällen auch eine höhere Toxizität der Metaboliten festgestellt 
werden. 

Ein Beispiel eines Metaboliten mit höherer Toxizität, grösserer Persistenz und veränder-
tem Transportverhalten ist Nonylphenol, welches aufgrund seiner strukturellen Ähnlich-
keit zum endogenen Hormon 17β-estradiol eine östrogene Aktivität aufweist. Nonylphe-
nol ist ein Abbauprodukt der gut wasserlöslichen Nonylphenolpolyethoxylate, welche in 
der Kläranlage nicht vollständig abgebaut werden (Wettstein, 2004). Nonylphenol ist 
schlechter wasserlöslich als die Ausgangsverbindung und wird zum Teil an den Be-
lebtschlamm adsorbiert (Ahel et al., 1994a). Die im Auslauf gemessenen Konzentratio-
nen adsorbieren in Oberflächengewässern an organisches Material und gelangen so in 
die Sedimente. Da Nonylphenol unter anaeroben Bedingungen nicht abgebaut wird, 
verbleibt Nonylphenol im Faulschlamm bzw. in Sedimenten (Giger and Alder, 2002). 

Beim anaeroben Abbau von Trichlorethen und Tetrachlorethen (z.B.: Grundwasserver-
unreinigung durch chemische Reinigungsbetriebe) können als Metaboliten cis-1,2-
Dichlorethen und Vinylchlorid auftreten. Vinylchlorid wirkt krebserzeugend. Je nach 
Umweltbedingungen findet unter aeroben oder anaeroben Bedingungen (z.B.: im 
Abstromgebiet der Grundwasserverunreinigung) eine Mineralisierung zu CO2 und Salz-
säure oder Ethen statt (Wiedemeier et al., 1999). 

Bei der Risikobewertung von Agrochemikalien werden neben den Wirkstoffen auch die 
Abbauprodukte in die Bewertung miteinbezogen, im Bewusstsein, dass diese Substan-
zen auch toxisch sein können und dadurch gemeinsam (in der Regel additiv) mit den 
Ausgangssubstanzen wirken (Boxall et al., 2004). Diese Informationen fehlen für viele 
Industriechemikalien, wie Duftstoffe, polybromierte Flammschutzmittel, fluorierte Alkane, 
etc. Ausnahmen sind beispielsweise die oben erwähnten Stoffe Nonylphenol und Vinyl-
chlorid. 

 Abbauprodukte (Metaboliten) vieler organischer Mikroverunreinigungen werden 
gleichhäufig oder häufiger als ihre Ausgangsstoffe in Gewässern nachgewiesen. 
Sie können sich in ihrer Persistenz, ihrem Transportverhalten und ihrer Toxizität 
zum Ausgangsstoff unterscheiden und sollten daher bei der Risikobewertung eines 
Stoffes miteinbezogen werden. 

 Da Abbauwege und Metaboliten der Stoffgruppe „Pflanzenschutzmittel“ bereits gut 
untersucht sind, sollten vermehrt andere Stoffgruppen mit potentiellen Mikroverun-
reinigungen auf ihre Metabolitenbildung hin erforscht werden. 

 Dazu begleitend sollten auch theoretische Prognoseansätze entwickelt, oder be-
stehende Modelle im Hinblick auf ihre Aussagekraft für natürliche Umweltsysteme 
weiterentwickelt werden. 
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3.2.6 Toxizität 

3.2.6.1 Toxikologische Wirkung 

Toxikologie 

Die Toxikologie beschäftigt sich mit den Wechselwirkungen von chemischen Stoffen mit 
dem Organismus, insbesondere mit den Effekten auf den Menschen (Humantoxikolo-
gie). 

Die ursprüngliche Giftdefinition impliziert, dass es von jedem Stoff eine Dosis gibt, wel-
che nicht toxisch ist. Erst über einer gewissen Schwellenkonzentration setzt die Giftwir-
kung ein. In der modernen Toxikologie findet dieses Konzept der kritischen Schwellen-
konzentration immer noch Anwendung, man spricht beispielsweise vom sog. „No-
Adverse-Effect-Level“ (NOAEL), d.h. jener Giftkonzentration, welche in einem Organis-
mus keine erkennbaren Schädigungen hinterlässt. Der NOAEL bei nicht karzinogenen 
Effekten wird als Richtwert für die Festlegung von tolerierbaren Giftexpositionen des 
Menschen, dem sogenannten „Admissible Daily Intake“ (ADI), verwendet. 

Die Arbeitsgebiete der Toxikologie beinhalten u.a.: 

• Klinische Toxikologie: Verhütung und Behandlung akuter und chronischer Vergif-
tungen 

• Arbeitsplatzhygiene: Gesundheitsschutz am Arbeitsplatz durch Einhaltung stoff-
spezifischer Grenzwerte (MAK-Werte) 

• Rückstandstoxikologie (auch: Lebensmitteltoxikologie) 

Ökotoxikologie 

Bei der Ökotoxikologie liegt der Fokus in erster Linie auf dem Verständnis der Auswir-
kungen von chemischen Stoffen auf die Organismen in der Umwelt. Dabei werden 
Schadstoffwirkungen nicht nur auf Einzelorganismen, sondern auf alle biologischen E-
benen, wie Zellen, Lebewesen, Populationen, Lebensgemeinschaften und das Ökosys-
tem als Ganzes untersucht. 

Grundlagen zur Ökotoxikologie finden sich u.a. in Büchern von Fent (Fent, 2003), For-
bes (Forbes and Forbes, 1997) und Newman (Newman and Unger, 2003). 

Die ökotoxische Wirkung eines Stoffes hängt von den physikalisch-chemischen Eigen-
schaften (z.B. Wasserlöslichkeit, Dampfdruck, log KOW), der biologischen Verfügbarkeit 
sowie der Konzentration des Stoffes in der Umwelt ab. Zentral sind Wirkungen auf der 
Ebene von Molekülen, Zellen und Organismen, da sich ökotoxische Effekte dadurch bis 
auf die höheren Ebenen der Populationen und Ökosysteme auswirken können. 

Direkte toxische Wirkungen beeinträchtigen die Lebensfunktionen eines Organismus 
während indirekte Wirkungen erst sekundär durch Beeinträchtigung ökologischer Bezie-
hungen (z.B. Räuber-Beute) hervorgerufen werden. Direkte Wirkungen können reversi-
bel (Regeneration von geschädigtem Gewebe oder Erholung von unspezifischen toxi-
schen Wirkungen, Narkose) oder irreversibel (z.B. Mutagenität, Tod) sein. Eine akute 
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Toxizität tritt innerhalb von kurzer Zeit auf, eine chronische erst nach einer längeren 
Einwirkungszeit. 

3.2.6.2 Chemikaliengesetzgebung 

Die Chemikaliengesetzgebung in der Schweiz wird aktuell im Rahmen des Verord-
nungsprojekts PARCHEM1 weitgehend mit den entsprechenden Richtlinien in der Euro-
päischen Union2 harmonisiert. 

Stoffe und Zubereitungen werden im Rahmen der Chemikaliengesetzgebung aufgrund 
ihrer inhärenten stofflichen Eigenschaften gemäss ihrer Gefährlichkeit eingestuft (physi-
kalisch-chemische, toxikologische und ökologische Eigenschaften). Die Einstufung und 
Kennzeichnung erfolgt nach den Anforderungen des sog. 'EU Labeling Guide' 
(European Commission, 2001f). 

Toxikologie 

Generell werden die toxikologischen Wirkungen über Exposition (akut, chronisch), Ex-
positionspfade (oral, dermal, inhalativ), Wirkungsort (lokal, systemisch) und Mechanis-
mus (unspezifisch-narkotisch, spezifisch) unterschieden. Die Testmethoden sind in di-
versen EU-Richtlinien2 oder in den OECD-Guidelines (OECD, 2004) beschrieben. 

Die verschiedenen in Tab 17 aufgelisteten toxikologischen Endpunkte werden in der EU 
bei der Einstufung und Kennzeichnung im Rahmen des 'EU Labeling Guide' unterschie-
den (European Commission, 2001f) oder sind Gegenstand der aktuellen Diskussion bei 
der Anpassung der Chemikaliengesetzgebung sowie bei der Ausarbeitung neuer Test-
vorschriften für Chemikalien (BUWAL, 1999b; European Commission, 2001c; OECD, 
2002; OECD, 2003b). 

                                                  
1 http://www.bag.admin.ch/parchem/allg/d/index.htm 
2 http://europa.eu.int/eur-lex/lex/de/repert/1330.htm#133018 

http://www.bag.admin.ch/parchem/allg/d/index.htm
http://europa.eu.int/eur-lex/lex/de/repert/1330.htm#133018


Organische Mikroverunreinigungen 

 84   

Tab 17: Toxikologische Endpunkte. 

Toxikologische Endpunkte Beobachtete Effekte / Testverfahren Verfügbarkeit 
von akzeptier-
ten Daten für 
die Einstufung 

Akute Toxizität Tod oder irreversible Schäden nach einmaliger 
Exposition 

+++ 

Subakute, subchronische 
oder chronische Toxizität 

eindeutige funktionelle Störungen oder morphologi-
sche Änderungen von toxikologischer Bedeutung 
bei wiederholter oder längerer Exposition 

+ 

Ätzende Wirkungen Zerstörung der Haut in ihrer gesamten Dicke ++ 
Reizende Wirkungen Länger andauernde Entzündungen der Haut, der 

Augen oder der Atemwege 
++ 

Sensibilisierende Wirkungen Kontaktdermatitis durch Hautkontakt oder Asthma 
durch Einatmen 

+ 

Kumulative Wirkungen Anreicherung im Körper + 
Schädigung über Mutter-
milch 

Beeinträchtigung der Laktation oder Beeinträchti-
gung der Gesundheit des gestillten Säuglings 

- 

Krebserzeugende Wirkun-
gen 

Entstehung von Krebs (Karzinogenität) + 

Erbgutverändernde Wirkun-
gen 

Mutationen in Keimzellen (vererbbare Schäden) und 
somatische Mutationen (Erbgutänderungen in Kör-
perzellen) 

++ 

Fortpflanzungsgefährdende 
Wirkungen 

Beeinträchtigung der Fortpflanzungsfähigkeit 
Schädliche Auswirkungen auf die Entwicklung des 
Fötus im Mutterleib (Teratogenität) 

- 

Endokrine Wirkungen Schädigung eines endokrinen Organs oder Ände-
rung der Funktion desselben 
Interaktion mit Rezeptoren 
Veränderung des Hormonmetabolismus im endokri-
nen Organ oder peripher am Wirkort 
Sekundäre Wirkungen (Krebs, Verhaltensänderun-
gen, Reproduktionsstörungen) 
Beispiel für in vitro Tests: 
in vitro ER-CALUX reporter gene assay (Legler, 
1999) 

- 1) 

+++ Daten sehr häufig vorhanden + Daten teilweise vorhanden 
++ viele Daten vorhanden - Daten kaum vorhanden 
1) zu endokrinen Wirkungen in vitro wurden viele Daten publiziert. Diese werden jedoch sehr selten 

für die Einstufung und Kennzeichnung von Stoffen verwendet. Auch werden diese Testverfahren 
bisher nicht als Standardtests für die Chemikalienbeurteilung in Betracht gezogen. 

 

Daten für direkte toxische Wirkungen stammen in der Regel aus Tierversuchen. Für 
eine Einstufung als sensibilisierend werden jedoch epidemiologische Daten aus der 
Exposition beim Menschen für eine Beurteilung berücksichtigt. Auch bei der Einstufung 
in der EU als erwiesene krebserzeugende, erbgutverändernde oder fortpflanzungsge-
fährdende Stoffe der Kategorie 1 oder bei der WHO als Karzinogene der Gruppe 1 wird 
ein Kausalzusammenhang zu Wirkungen beim Menschen gefordert (European Com-
mission, 2001f; IARC). 

Für die Einstufung und Kennzeichnung gemäss Chemikaliengesetzgebung werden in 
erster Linie akute Toxizitätsprüfungen herangezogen. Dabei werden im Tierversuch 
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einmalig hohe Dosen bis 2000 mg/kg Körpergewicht zur Bestimmung der LD50 verab-
reicht. 

Ökotoxikologie 

Die verschiedenen in Tab 18 aufgelisteten ökotoxikologischen Endpunkte werden in der 
EU für die Einstufung und Kennzeichnung im Rahmen des 'EU Labeling Guide' 
(European Commission, 2001f) oder für die Risikobewertung (European Commission, 
2003g) verwendet resp. sind Gegenstand der aktuellen Diskussion bei der Anpassung 
der Chemikaliengesetzgebung sowie bei der Ausarbeitung neuer Testvorschriften für 
Chemikalien (BUWAL, 1999b; European Commission, 2001c; OECD, 2002; OECD, 
2003b). 

Tab 18: Ökotoxikologische Endpunkte. 

Ökotoxikologische End-
punkte 

Beobachtete Effekte / Testverfahren Verfügbarkeit 
von akzeptier-
ten Daten für 
die Einstufung 

Akute aquatische Toxizität Akut toxische Wirkungen auf Wasserorganismen 
(z.B. Mortalität bei Fischen, Schwimmunfähigkeit bei 
Daphnien, Wachstumshemmung bei einzelligen 
Grünalgen) 

++ 

Chronische aquatische 
Toxizität 

Chronisch toxische Wirkungen auf Wasserorganis-
men (z.B. verlängerter Fischtest, Überleben und 
Reproduktion bei Daphnien, Entwicklung und Über-
leben von Fischen in frühen Entwicklungsphasen, 
Wachstumstests mit Jungfischen, verlängerter Al-
gentest) 

+ 

Bakterientoxizität Toxische Wirkungen auf die Bakterien in Kläranla-
gen 

++ 

Toxizität auf Pflanzen Wachstumshemmtest mit höheren Pflanzen oder 
Wasserlinsen 

+ 

Toxizität auf Bodenlebewe-
sen 

Wirkungen auf Würmer, Metabolismusstudien mit 
Bodenmikroorganismen 

+ 

Toxizität auf Insekten Wirkungen auf Bienen (oral, dermal) + 
Toxizität auf Vögel Akute Toxizität sowie Effekte auf Reproduktion + 
Endokrine Wirkungen 
(in vitro oder in vivo) 

Beispiele: 
- Yeast Estrogen Screen, YES (Routledge and 

Sumpter) 
- Chemical Activated Luciferase Gene Expression 

im Zebrafisch (Legler et al., 2000) 

- 1) 

+++ Daten sehr häufig vorhanden + Daten teilweise vorhanden 
++ viele Daten vorhanden - Daten kaum vorhanden 
1) zu endokrinen Wirkungen wurden viele Daten publiziert. Diese werden jedoch sehr selten für die 

Einstufung und Kennzeichnung von Stoffen verwendet. Auch werden diese Testverfahren bisher 
nicht als Standardtests für die Chemikalienbeurteilung in Betracht gezogen. 

 

Bei der Einstufung und Kennzeichnung chemischer Stoffe aufgrund ihrer Auswirkungen 
auf die Umwelt werden zusätzlich die biologische Abbaubarkeit und die Bioakkumulation 
(gemessen im Fisch oder über den log KOW) in Betracht gezogen. 

Bei der akuten aquatischen Toxizität werden hohe Wasserkonzentrationen bis 100 mg/l 
getestet. Für die meisten Stoffe liegen allerhöchstens Daten zur akuten Toxizität vor. 
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Die Wirkungen von chemischen Stoffen mit gleichen funktionellen Gruppen können be-
helfsweise auch über quantitative Struktur- und Aktivitätsbeziehungen (QSAR) abge-
schätzt werden. Beispiele dieser Ansätze sind u.a. in Bradbury (Bradbury et al., 2003) 
aufgeführt. Bei komplexen Verbindungen mit einer Vielzahl von funktionellen Gruppen 
müssen die Resultate solcher QSAR-Abschätzungen jedoch mit Vorsicht interpretiert 
werden. 

3.2.6.3 Bewertung der Risiken von Stoffen 

Risikobewertungen auf der Grundlage der Gefährlichkeitsabschätzung sowie der Expo-
sitionsabschätzung stützen sich in der Regel auf Daten aus subakuten, subchronischen 
oder, bevorzugt, chronischen Toxizitätstests. Diese Daten werden jedoch nur bei Stoffen 
erhoben, die direkt in der Umwelt eingesetzt werden (Agrochemikalien), die in grossen 
Mengen produziert werden und damit einem Altstoffprogramm (European Commission, 
1993b) unterliegen oder für Stoffe, die aufgrund ihrer Gefährlichkeit prioritär betrachtet 
werden.  

Risikobewertung für den Menschen (vereinfacht) 

Im Rahmen einer Risikobewertung zur Charakterisierung der Toxizität für den Men-
schen werden Referenzdosen (RfD) abgeleitet. Die amerikanische Umweltbehörde U.S. 
Environmental Protection Agency (EPA) unterscheidet zwischen sog. RfD-Werten für 
nicht-karzinogene Wirkungen und sog. 'Slope Factors' (SF-Werte) für karzinogene Wir-
kungen (EPA, 1993). Diese Werte werden beispielsweise für die Ableitung risiko-
basierter Sanierungsziele, 'Preliminary Remediation Goals' (PRGs) für Boden, Luft und 
Trinkwasser verwendet (EPA, 2002b). 

Der RfD-Wert ist die tägliche Dosis eines Stoffes in mg/kg Körpergewicht, die ein 
Mensch ein Leben lang aufnehmen kann, ohne dass er dadurch nachteilige Wirkungen 
auf seine Gesundheit zu erwarten hat. RfD-Werte lassen sich über Unsicherheitsfakto-
ren aus längerfristigen Toxizitätsprüfungen ableiten. Dabei werden je nach Verfügbarkeit 
entweder NOAEL- (No-Observed-Adverse-Effect-Level) oder LOAEL-Werte (Lowest-
Observed-Adverse-Effect-Level) für eine Beurteilung herangezogen. 

Vereinfacht werden für die Ableitung eines RfD-Werts für nicht-karzinogene Wirkungen 
folgende Unsicherheitsfaktoren verwendet, wobei auch zusätzlich sog. Modifizierungs-
faktoren ('Expert Judgement') miteinbezogen werden können (EPA, 1993). Unsicher-
heitsfaktoren werden für die Extrapolation von einem LOAEL zu einem NOAEL, von 
subchronischen auf chronische Daten, von Langzeitstudien mit Tieren auf den Men-
schen sowie auch für die Berücksichtigung empfindlicher Menschengruppen angewen-
det: 

Toxikologischer Endpunkt Unsicherheitsfaktoren 
NOAELchronisch 100 
LOAELchronisch 1000 
NOAELsubchronisch 1000 
LOAELsubchronisch 10000 
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Bei krebserzeugenden Stoffen ergibt die tägliche Dosis multipliziert mit dem SF-Wert 
das statistische Risiko, über einen gewissen Zeitraum an Krebs zu erkranken. Die Ein-
heiten des SF-Werts sind (mg•kg-1•d-1)-1. Die krebserzeugende Wirkung unterliegt keiner 
Dosis/Wirkungs-Beziehung. Es wird daher ein tolerables Krebsrisiko festgelegt. 

Auch für die Ableitung der Konzentrationswerte der Altlasten-Verordnung 
(Schweizerischer Bundesrat, 2000c) wurden RfD- und SF-Werte als zusätzliches Be-
wertungskriterium miteinbezogen. Dabei wurde das folgende Szenario gewählt: 

• 70 kg Körpergewicht, kein spezifisches Kinderszenario 
• Exposition 365 Tage pro Jahr während 70 Jahren 
• Konsum von 2 Liter Trinkwasser pro Tag 
• tolerierbares Krebsrisiko: 10-5 

Chronische Toxizitätstests liegen, wie bereits erwähnt, nur für die wenigsten Stoffe und 
Stoffgruppen vor. In den meisten Fällen liegen höchstens LD50-Werte aus akuten Toxizi-
tätsstudien mit Nagern vor. Eine Risikobewertung auf der Grundlage von LD50-Werten 
wird in gesetzlichen Richtlinien gar nicht in Betracht gezogen (EPA, 1993; European 
Commission, 2003g) und ist wissenschaftlich aufgrund der unbekannten Dosis-
Wirkungs-Beziehung und den unterschiedlichen Mechanismen bei akuter und chroni-
scher Toxizität im Prinzip nicht möglich. Es hat sich jedoch in einem pragmatischen An-
satz gezeigt, dass RfD-Werte aus LD50-Werten über einen Unsicherheitsfaktor von 106 
für eine grobe Abschätzung im Sinne eines Worst-case verwendet werden können, was 
auch bei der Ableitung der Konzentrationswerte der AltlV vorgesehen wurde. 

Chronische Testverfahren werden generell auf der Grundlage von Daten zur akuten 
Toxizität durchgeführt. Aber auch bei chronischen Verfahren werden relativ hohe Kon-
zentrationen bis zu 50 mg/kg Körpergewicht und Tag oder höher in Toxizitätstests mit 
Säugern verwendet (European Commission, 2001f). 

Krebserzeugende Wirkungen werden teilweise bei Konzentrationen beobachtet, die die 
'maximal verträgliche Dosis' überschreiten, was bei der Einstufung in der EU dazu führt, 
dass aus Tierversuchen vorliegende Anhaltspunkte nicht ausreichen, um einen Stoff als 
krebserzeugend Kategorie 2 (Stoffe, die als krebserzeugend für den Menschen angese-
hen werden sollten) einzustufen (European Commission, 2001f). 

Kann ein Stoff nicht aus epidemiologischen Studien als für den Menschen erwiesener-
massen krebserzeugend eingestuft werden, hängt eine Beurteilung von der jeweiligen 
Interpretation von Karzinogenitätsstudien bei Tieren ab. Wichtig ist auch die Berücksich-
tigung des Vorsorgeprinzips. So stuft die U.S. EPA Stoffe eher als krebserzeugend ein. 
Ein Beispiel dafür ist der Benzinzusatzstoff Methyl-tert-butylether (MTBE). Für diesen 
gemäss bestehendem Kenntnisstand (BMG Engineering AG, 2004) nicht mutagenen 
und nicht genotoxischen Stoff liegen einige Daten zu Karzinogenitätsstudien vor. In ei-
nem chronischen Test wurde Raten oral während 2 Jahren täglich eine minimale Dosis 
von 250 mg/kg verfüttert. Bei diesen hohen und systemisch toxischen Dosen entstanden 
Tumore, wobei bei lebenslangen Studien ähnliche Tumore auch spontan entstehen 
können (European Commission, 2002a). Während die EU MTBE als Grenzfall zwischen 
einer Nichteinstufung und einer möglichen Einstufung als krebserzeugend betrachtet 
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(European Commission, 2002a) und die WHO die vorliegenden Daten als für eine Risi-
kobewertung nicht geeignet bezeichnet (WHO, 1998), stuft die U.S. EPA MTBE als 
krebserzeugend ein (EPA, 2002b; OEHHA, 1999). Auch der Konzentrationswert für 
MTBE in der AltlV (Schweizerischer Bundesrat, 2000c) beruht auf dem SF-Wert der 
U.S. EPA für karzinogene Effekte. 

Umweltrisikobewertung (vereinfacht) 

Auf Stufe Umwelt lässt sich aus den ökotoxikologischen Daten und dem fallweise zu 
wählenden Unsicherheitsfaktor eine maximal tolerierbare Konzentration abschätzen. Die 
verfügbaren Daten stammen entweder aus akuten Toxizitätstests, in denen eine mittlere 
Effektkonzentration (EC50) oder eine mittlere letale Konzentration (LC50) bestimmt wur-
de, oder aus Daten von chronischen Testverfahren, in denen diejenige Konzentration 
bestimmt wurde, bei der in längerfristigen Tests keine Effekte beobachtbar waren (No-
Effect-Concentration, NOEC). Für die Ableitung der tolerierbaren Konzentration, der 
sog. Predicted-No-Effect-Concentration (PNEC), hat die EU die Unsicherheitsfaktoren 
auf der Basis der verfügbaren Daten festgelegt (European Commission, 2003g) (Tab 
19). Die Konzepte zur Ableitung der PNEC werden laufend diskutiert und an neue Er-
kenntnisse aus der Praxis adaptiert (Chèvre, 2003; Roelofs et al., 2003). 

Chronische Testverfahren werden generell auf der Grundlage von Daten zur akuten 
aquatischen Toxizität durchgeführt. Aber auch bei chronischen Verfahren werden relativ 
hohe Konzentrationen bis zu 1 mg/l oder höher in aquatischen Tests geprüft. 

Tab 19: Ableitung der Predicted-No-Effect-Concentration (PNEC) in der EU, vereinfacht nach 
(European Commission, 2003g). 

Verfügbare Daten aus Toxizitätstests Faktoren für die Ableitung der PNEC 
niedrigster akuter L(E)C50 in einem Set mit Daten für 
Algen, Daphnie und Fisch 

1000 

1 chronischer NOEC (Fisch oder Daphnie) 100 
2 chronische NOEC in einem Set mit Daten für Fisch 
und/oder Daphnie und/oder Alge 

50 

Chronische NOEC in einem Set mit Daten für Fisch, 
Daphnie und Alge 

10 

 

3.2.6.4 Neuerungen bei der Beurteilung der toxikologischen Wirkung 

Chronische Wirkungen betreffen Wachstum, Entwicklung und Reproduktion, jedoch 
auch die Schädigung lebenswichtiger Organe. Viele dieser Endpunkte werden bei der 
Chemikalienbewertung von prioritären Stoffen bereits erfasst. Dazu gehören die Unter-
suchungen einer potentiellen Verzögerung oder Reduktion des Wachstums, resp. die 
Bestimmung der Wachstumsrate, die Untersuchung der Wirkung von Stoffen während 
früher Lebensstadien sowie mögliche keimschädigende (teratogene) Effekte. 

Zu den Effekten, die nun in den letzten Jahren, bzw. teilweise bereits Jahrzehnten in 
zunehmendem Masse untersucht wurden, gehören: 
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• Wirkungen auf das Verhalten: Dazu gehören u.a. Störungen des Orientie-
rungs-, Bewegungs-, Schwimm-, Fress- und Lernverhaltens, wie sie bei Fischen 
beobachtet wurden. Auch Vermeidungsverhalten gegenüber Stoffen wird beo-
bachtet. Im Falle von MTBE, beispielsweise fordert die EU-Risikobewertung in-
folge des sehr tiefen Geruchs- und Geschmacksschwellenwerts bei Fischen die 
Untersuchung des Vermeidungsverhaltens (European Commission, 2002a). 

• Wirkungen auf das Nervensystem: Neurotoxizität wurde bei der Exposition mit 
toxischen Naturstoffen und Umweltchemikalien festgestellt. Dabei verändern 
diese Stoffe die normale Aktivität des Nervensystems. Neuronen werden in ihrer 
Aktivität verändert oder gar abgetötet. Neurotoxizität wurde bei der Exposition 
mit Schwermetallen wie Blei und Quecksilber sowie bei gewissen Nahrungsmit-
teln und Nahrungsmittelzusatzstoffen, Pestiziden, Lösungsmitteln, Kosmetika 
und einigen natürlich vorkommenden Stoffe beobachtet. Eine gute Übersicht bie-
tet die Webpage des National Institute of Neurological Disorders and Stroke, 
NINDS1. 

• Endokrine Effekte: Dazu gehören Veränderungen des Reproduktionsverhal-
tens, Einwirkungen auf das Hormonsystem, Veränderung des Gleichgewichts 
von Geschlechtshormonen, Verlust von Geschlechtszellen, Störung der Ge-
schlechtsausbildung, sowie Sterilität und Geschlechtsumwandlung. Zukünftige 
Forschungsausrichtungen wurden in einem Bericht der WHO skizziert (WHO et 
al., 2004). 

Der Fokus bei der Untersuchung und Diskussion 'neuer' Effekte liegt eindeutig bei den 
endokrinen Wirkungen. Östrogene Stoffe wirken verweiblichend, während androgene 
Stoffe vermännlichend wirken. Darüber hinaus können Stoffe auch auf die Schilddrüse 
wirken. 

Die überwiegenden endokrinen Effekte, die bei Stoffen beobachtet werden, sind östro-
gene Wirkungen. Es gilt jedoch zu beachten, dass die östrogenen Effekte auch prioritär 
untersucht wurden und für die Beurteilung dieser Effekte auch seit mehreren Jahren 
'Biomarker' wie die Vitellogenin-Induktion oder ein Test mit einer genmanipulierten Hefe 
vorliegen. Ein mehrjähriges EU-Projekt (COMPREHEND), welches endokrine Wirkun-
gen in aquatischen Systemen im Zusammenhang mit der Ableitung von Abwasser un-
tersuchte, kam zum Schluss, dass der überwiegende Anteil der östrogenen Wirkungen 
im Rohabwasser durch das weibliche Geschlechtshormon sowie durch Bestandteile der 
Antibabypille hervorgerufen werden (Aerni et al., 2004; Eggen et al., 2003; Pickering 
and Sumpter, 2003). 

Es gilt jedoch zu beachten, dass das Ansprechen eines 'Biomarkers', wie der Vitelloge-
nin-Induktion oder einer Färbung im Hefetest (Yeast Estrogen Screen YES gemäss 
(Routledge and Sumpter, 1996)) lediglich ein erstes Indiz für eine mögliche östrogene 
Wirkung, jedoch noch lange keinen Effekt auf Stufe Reproduktion oder Ökosystem be-
schreibt. 

                                                  
1 http://www.ninds.nih.gov/disorders/neurotoxicity/neurotoxicity.htm 

http://www.ninds.nih.gov/disorders/neurotoxicity/neurotoxicity.htm
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Bei Endpunkten, die bei sehr tiefen Konzentrationen bestimmt werden müssen, treten 
wiederholt Randeffekte oder Artefakte durch Probenahme oder Probenhandling auf. Das 
EU-Projekt COMPREHEND hat beispielsweise gezeigt, dass die analytische Bestim-
mung von östrogenen Steroiden in diesen tiefen Bereichen bei komplexen Matrices sehr 
schwierig ist (Aerni et al., 2004). Weitere Endpunkte bei tiefen Konzentrationsbereichen 
sind durchaus möglich. 

Nebst diesen „neuen“ Endpunkten in tiefen Konzentrationsbereichen wird auch vermehrt 
das Phänomen der Hormesis diskutiert, welches generell durch Stimulation bei niedri-
ger Exposition und Inhibition bei höherer Exposition charakterisiert werden kann 
(Calabrese, 2004; Calabrese and Baldwin, 2002; Hogue, 2004; Renner, 2004). Das 
bedeutet, dass die niedrige Exposition zu demselben Schadstoff die gegenteilige Wir-
kung haben kann wie eine hohe Exposition. Oder anders ausgedrückt: Eine niedrige 
Exposition zu Schadstoffen kann auch positive Effekte auf den Organismus haben. 

3.2.6.5 Toxikologische Beurteilung von organischen Mikroverunreinigungen 

Die im Rahmen der Chemikaliengesetzgebung vorgesehenen Testverfahren für Stoffe, 
wie z.B. diejenigen der EU oder der OECD (OECD, 2004) erlauben in der Regel keine 
toxikologische Beurteilung von organischen Mikroverunreinigungen. Stoffe, die in Kon-
zentrationen von wenigen µg/L oder sogar ng/L Versuchstieren über einen längeren 
Zeitraum im Trinkwasser verabreicht werden, werden kaum eindeutige funktionelle Stö-
rungen oder morphologische Änderungen von toxikologischer Bedeutung, wie sie für 
subakute, subchronische oder chronische Testverfahren beschrieben werden (European 
Commission, 2001f), hervorrufen. 

Auch potentielle Effekte von organischen Mikroverunreinigungen auf aquatische Orga-
nismen werden mit den bestehenden Testverfahren in den wenigsten Fällen erfasst. 
Teilweise können jedoch Effekte in gereinigten Abwässern, je nach Ausmass der refrak-
tären Fraktion mit bestehenden chronischen Testverfahren, wie dem chronischen Daph-
nientest erfasst werden (Schwaninger, 2002). 

Die toxikologische Beurteilung von organischen Mikroverunreinigungen ist daher mit 
folgenden Unsicherheiten behaftet: 

Toxikologische Endpunkte: Die heute verfügbaren toxikologischen Endpunkte sind 
weitgehend nicht ausreichend zur Beurteilung potentiell toxischer Effekte von organi-
schen Mikroverunreinigungen. Im Zuge der zunehmenden Erkenntnisse bei bisher nicht 
routinemässig untersuchten Endpunkten wie der endokrinen Wirkung werden nun neue 
Testverfahren entwickelt oder bestehende Testverfahren erweitert, um solche Effekte 
erfassen zu können (BUWAL, 1999b; European Commission, 2001c; OECD, 2002; 
OECD, 2003b). Die Schwierigkeit besteht jedoch darin, dass toxikologische Wirkungen 
auf den unterschiedlichsten biologischen Ebenen angreifen können. Endpunkte können 
auf den Stufen Molekül (Gene, Enzyme, Proteine), Zelle (Zellveränderungen), Organis-
mus (Überleben, Stoffwechsel, Wachstum, Reproduktion, Verhalten), Populationen (Bi-
odiversität, Räuber-Beute-Beziehungen) oder Ökosysteme (Nahrungsketten, Nährstoff-
kreislauf, Energieflüsse) identifiziert werden (Fent, 2003). Die ökologische Relevanz der 
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einzelnen Effekte ist jedoch sehr unterschiedlich. Beispielsweise können biologische in 
vitro-Schnelltests oder Testbatterien mit bestimmten sog. 'Biomarkern' (vgl. Kapitel 
3.3.3.2, Seite 110) zwar eine potentielle Gefährdung durch Stoffe oder Stoffgemische 
aufzeigen, eine toxikologische Relevanz, oder eine Umweltrelevanz ist damit jedoch 
noch lange nicht erwiesen. 

Organismen: Die Auswahl der Testorganismen hat einen entscheidenden Einfluss, ob 
umweltrelevante Wirkungen bei organischen Mikroverunreinigungen überhaupt erkannt 
werden können. Fent erwähnt das Beispiel der Tributylzinn-Verbindungen (TBT), wo bei 
der nordischen Purpurschnecke Nucella lapillus eine Vermännlichung der Weibchen bei 
Konzentrationen von 1 ng/L zu beobachten war (Fent, 2003). Tests mit 'exotischen' 
Testspezies haben jedoch nur in wenigen Fällen Einzug in die Beurteilung von Stoffen 
gehalten. Bei der Risikobewertung von Bisphenol-A, beispielsweise, wurden endokrine 
Effekte bei einer Schneckenart bei tiefen Konzentrationen (<1 µg/L) als relevant be-
zeichnet und in die Bewertung miteinbezogen (European Commission, 2003c). 

Dynamik der Exposition: Während in akuten und chronischen Toxizitätstests die Effek-
te bei genau definierten Konzentrationen über den gesamten Untersuchungszeitraum 
beobachtet werden, herrschen bei organischen Mikroverunreinigungen ganz andere 
Bedingungen. In natürlichen Systemen ist vielmehr die Dynamik der Exposition ent-
scheidend. Kurzzeitige, saisonal bedingte Konzentrationsspitzen sind eher die Regel als 
langfristige tiefe Expositionskonzentrationen. Die Dynamik der Exposition wird jedoch in 
den bestehenden Riskobewertungsansätzen nicht erfasst. 

Stoffgemische: Organismen können gegenüber einer Vielzahl von chemischen Stoffen 
exponiert sein. Chemikalien, deren Effekte sich an denselben Endpunkten manifestie-
ren, wirken in der Regel additiv, d.h. der Effekt entspricht der Summe der Effekte der 
Einzelkomponenten bei den jeweiligen Konzentrationen (abhängige Wirkungen). Für 
endokrine Effekte wurde dies beispielsweise von Silva (Silva et al., 2002) und Legler 
(Legler et al., 2000) demonstriert. Chemikalien mit verschiedenen Wirkungszielen im 
Organismus, interagieren nicht miteinander und die Wirkung ist daher nicht additiv, d.h. 
unabhängig. Diese Effekte lassen sich nur fallweise beurteilen. Konzepte dazu sind in 
(Eggen et al., 2004) und (Backhaus et al., 2003) zusammengestellt. 

Akkumulation: Chronische Belastungen durch Stoffe können über eine Akkumulation 
im Körper sekundäre toxische Wirkungen verursachen. Die im Rahmen der Bewertung 
von Stoffen üblichen Tests schätzen die Bioakkumulation aus den physikalisch-
chemischen Eigenschaften (log KOW) ab. Damit wird jedoch nur die potentielle Aufnah-
me jedoch nicht die Biotransformation zum Zwecke der Ausscheidung aus dem Körper 
betrachtet. Dies kann nur über Bioakkumulationsstudien beispielsweise an Fischen oder 
Würmern erfasst werden. Diese relativ kurzfristigen Tests reflektieren jedoch nicht die 
Verhältnisse bei chronischen Belastungen über eine lange Zeit, während der auch Stof-
fe mit geringem Bioakkumulationspotential sich durchaus anreichern können. Eine wei-
tere Form der Akkumulation erfolgt in den Sedimenten. Dies bedeutet, dass die Orga-
nismen, welche in Sedimenten leben, besonders und in höherer Konzentration exponiert 
werden. 
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3.2.6.6 Herausforderungen an die toxikologische Bewertung 

Um die toxikologischen Wirkungen von Mikroverunreinigungen erfassen zu können, 
bzw. Stoffe mit einem Potential für toxikologische Effekte bei tiefen Konzentrationen von 
der Umwelt fernzuhalten, ist ein Vorgehen auf verschiedenen Ebenen nötig. Dabei wur-
den die folgenden Herausforderungen skizziert, die in Zukunft vermehrt in die Bewer-
tung von Chemikalien einbezogen werden sollten (Eggen et al., 2004): 

• Chronische Belastungen bei tiefen Konzentrationen: Langfristige Exposition 
bei tiefen Konzentrationen kann die generelle Widerstandkraft von Organismen 
herabsetzen und diese anfälliger für Krankheiten machen. Dies erfordert gene-
rell eine Diskussion über Dosis- und Wirkungsbeziehungen und schliesslich 
auch eine Neubewertung des Konzepts der No-effect-concentration, NOEC 
(Watze de Wolf, 2005). Beispiele dafür sind endokrine Wirkungen, Mutagenität, 
Immunotoxizität und neurotoxische Effekte. 

• Chemische Stoffe mit mehreren Wirkungsorten in den Organismen: Diese 
Effekte können mit den bestehenden toxikologischen Endpunkten (reduziertes 
Wachstum, Tod, Immobilisierung oder Reproduktion von Jungtieren) nicht er-
fasst werden. 

• Stoffgemische: abhängige (additive) oder unabhängige Wirkungen, wie unter 
Kapitel 3.2.6.5 skizziert. 

• Vielfache Effekte zur gleichen Zeit: Neben der Wirkungen von Schadstoffen 
können Umweltbedingungen wie Temperatur, pH, hohe Leitfähigkeit durch Salze 
negative Effekte resp. Stress der Organismen verursachen. 

 
Bei der Chemikalienbewertung müssen zusätzliche Endpunkte miteinbezogen werden. 
Dazu sind sensitive in vitro-Screeningtests notwendig, mit denen schnell und möglichst 
kostengünstig potentiell toxische Wirkungen auf molekularer und zellulärer Ebene er-
fasst werden können. Dazu gehören Verfahren, die mutagene/genotoxische, endokrine 
oder weitere stoffwechselrelevante Wirkungen aufzeigen können. Stoffe mit Verdacht 
müssten anschliessend am Organismus (in vivo) auf die effektiven Wirkungen unter-
sucht werden. Problematisch bei in vitro-Screeningtests ist jedoch die mögliche Fehler-
quote bezüglich falsch-positiver oder falsch-negativer Resultate. In Anbetracht der vie-
len sich auf dem Markt befindlichen Stoffe müssen jedoch im ersten Schritt in vitro-
Screeningtests genügen. 

Eine intensivere Bewertung von Chemikalien, wie es in der EU aktuell durch REACH 
(vgl. Kapitel 3.3.1.2) angestrebt wird, löst jedoch nicht das potentielle Problem der Mik-
roverunreinigungen, sondern würde lediglich ermöglichen, prioritäre Stoffe zu identifi-
zieren, damit diese entweder nicht oder nur beschränkt eingesetzt werden oder vor der 
Ableitung aus dem Abwasserstrom entfernt werden könnten. 

Die Ableitung von prioritär umweltrelevanten Stoffen, wie den östrogen wirkenden natür-
lichen und synthetischen Hormonen könnte durch eine veränderte Applikation dras-
tisch reduziert werden. Während oral eingenommene Verhütungsmittel nur zu ca. 70 % 
resorbiert werden, wirkt beispielsweise eine dermale oder subkutane Applikation we-
sentlich gezielter. Damit können Einträge in die ARA signifikant reduziert werden. 
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3.3 Methoden zur Priorisierung und zur Quantifizierung 

3.3.1 Grundlegende Gesetze zur Chemikalienhandhabung und zum Gewässerschutz 

3.3.1.1 Bestehende Chemikaliengesetzgebung 

Das gegenwärtige System für allgemeine Industriechemikalien in der EU, wie es auch in 
der Schweiz seit August 2005 besteht (Schweizerischer Bundesrat, 2005a), unterschei-
det zwischen den Altstoffen, d.h. allen Stoffen, deren Existenz auf dem Markt im Sep-
tember 1981 bekannt war, und Neustoffen, d.h. den nach diesem Datum in den Verkehr 
gebrachten Stoffen. 

Es gibt lediglich ca. 3000 Neustoffe. Gemäss der Richtlinie 67/548/EWG müssen diese 
auf Risiken für die menschliche Gesundheit und die Umwelt geprüft und beurteilt wer-
den, bevor sie in den Verkehr gebracht werden dürfen. Ab Mengen von 1 t je Hersteller 
und Jahr muss ein hinreichender Datensatz zur Beurteilung der Risiken vorhanden sein. 
Für grössere Mengen ist eine gründlichere Prüfung gefordert, die sich speziell auf lang-
fristige und chronische Auswirkungen konzentriert (European Commission, 1992; Euro-
pean Commission, 1993a). 

Im Gegensatz dazu unterliegen die Altstoffe, die mehr als 99 % der Gesamtmenge 
sämtlicher auf dem Markt befindlichen Stoffe darstellen, nicht den gleichen Prüfanforde-
rungen. Im Jahr 1981 waren insgesamt ca. 100'000 Stoffe bekannt, und es wird ge-
schätzt, dass ca. 30'000 dieser Stoffe in Mengen von einer Tonne oder mehr in den 
Verkehr gebracht werden (European Commission, 2003a; European Commission, 
2003i). Etwa 140 von ihnen gelten als prioritär und werden von den Behörden der Mit-
gliedstaaten gemäss der Verordnung (EWG) Nr. 793/93 umfangreichen Risikobewer-
tungen unterzogen (European Commission, 1993b). 

Über die Eigenschaften und Verwendungen der Altstoffe gibt es im Allgemeinen zu we-
nig öffentlich zugängliche Informationen. Das Verfahren der Risikobewertung ist lang-
sam und aufwändig, so dass das derzeitige EU-System weder effizient noch wirksam 
ist. Die Verteilung der Zuständigkeiten ist nicht sachgerecht, weil für die Bewertung die 
Behörden, und nicht die Unternehmen, die diese Stoffe herstellen, importieren oder 
verwenden, zuständig sind. Ausserdem müssen nach den gegenwärtigen Rechtsvor-
schriften nur die Hersteller und Importeure der Stoffe Informationen vorlegen, nicht aber 
die nachgeschalteten Anwender (industrielle Anwender und Verarbeiter). Infolgedessen 
sind Informationen über die Verwendung der Stoffe schwer erhältlich und Angaben über 
die Belastung durch die nachgeschaltete Verwendung dieser Stoffe im Allgemeinen rar. 
Entscheidungen über eine weitere Prüfung der Stoffe müssen nach einem langwierigen 
Ausschussverfahren getroffen werden, und von der Industrie können nur dann weitere 
verlangt werden, wenn die Behörden nachgewiesen haben, dass ein Stoff ein ernsthaf-
tes Risiko bergen kann. Ohne Testergebnisse ist es jedoch fast unmöglich, solche 
Nachweise zu erbringen. Aus diesem Grund konnten endgültige Risikobewertungen nur 
für wenige Stoffe durchgeführt werden (European Commission, 2003i). 
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Die Schweizerische Umweltschutzgesetzgebung weist die Pflicht für die Beurteilung der 
Umweltverträglichkeit von Stoffen, Erzeugnissen und Gegenständen den Herstellern 
und Importeuren zu (USG Art. 26). Sie dürfen ihre Produkte erst abgeben, wenn die 
Umweltverträglichkeitsbeurteilung zeigt, dass der korrekte Umgang die Umwelt und 
mittelbar über die Umwelt den Menschen nicht gefährdet. Die Selbstkontrolle beinhaltet 
aber keine Verpflichtung zur Durchführung von Prüfungen über die Eigenschaften von 
Stoffen. 

Im Rahmen der Richtlinie 76/769/EWG (European Commission, 1976) über Beschrän-
kungen des Inverkehrbringens und der Verwendung gewisser gefährlicher Stoffe und 
Zubereitungen hat sich die Europäische Kommission verpflichtet, selbst Risikobewer-
tungen und Kosten-Nutzen-Analysen durchzuführen, bevor sie eine die chemische In-
dustrie betreffende rechtliche Massnahme vorschlägt oder beschliesst. Hinweise auf 
nicht hinnehmbare Risiken (die sich normalerweise aus Meldungen über Beschränkun-
gen auf nationaler Ebenen ergeben) werden Gegenstand von Berichten, die dann von 
dem Wissenschaftlichen Ausschuss der Kommission für Toxizität, Ökotoxizität und Um-
welt (CSTEE) fachkundig überprüft werden (European Commission, 2003i). Die Richtli-
nie 76/769/EWG wurde in der Schweiz als Teil der Chemikalien-Risikoreduktions-
Verordnung (ChemRRV) in nationales Recht umgesetzt werden (Schweizerischer Bun-
desrat, 2005b). 

Für Pflanzenschutzmittel und seit wenigen Jahren auch für Biozide müssen in der EU 
umfassende Datenerhebungen und Risikobewertungen durchgeführt werden (European 
Commission, 1991; European Commission, 1998a). Die Biozidverordnung 
(Schweizerischer Bundesrat, 2005d) und die Pflanzenschutzmittelverordnung 
(Schweizerischer Bundesrat, 2005c) regelt dies entsprechend in der Schweiz.  

In Anbetracht der Tatsache, dass ca. 70 % der Neustoffe eine oder mehrere gefährliche 
Eigenschaften aufweisen (European Commission, 2003f) wird ersichtlich, dass für die 
Bewertung der Risiken von allgemeinen Industriechemikalien (insbesondere der Altstof-
fe) mit der bestehenden Chemikaliengesetzgebung in der EU und in der Schweiz erheb-
liche Datenlücken bestehen. 

Auf Stufe organische Mikroverunreinigungen bedeutet dies, dass neben den Pflanzen-
schutzmitteln und Bioziden lediglich die prioritären Stoffe, wie sie beispielsweise in der 
Richtlinie 76/769/EWG (European Commission, 1976) erwähnt werden, durch Ein-
schränkungen geregelt werden können. 

3.3.1.2 Zukünftige EU-Chemikaliengesetzgebung 

Die aktuelle Version von REACH verlangt eine allgemeine Registrierungspflicht für Stof-
fe, die in Mengen ab einer Tonne hergestellt oder importiert werden. Damit wird die un-
terschiedliche Bewertung von Alt- und Neustoffen aufgegeben. Ist ein Stoff nicht regist-
riert, bedeutet dies, dass er weder hergestellt noch eingeführt werden darf. Die Bestim-
mungen über die Registrierung verpflichten die Hersteller und die Importeure von Stof-
fen, sich Kenntnisse über die von ihnen hergestellten bzw. eingeführten Stoffe anzueig-
nen, falls erforderlich, indem sie neue Tests durchführen, und diese Kenntnisse dazu zu 
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nutzen, ein verantwortliches und fundiertes stoffspezifisches Risikomanagement zu 
betreiben. Die Hersteller und Importeure müssen sich mit den Risiken sämtlicher Ver-
wendungen befassen, die ihnen von ihren Kunden mitgeteilt werden. Ein nachgeschalte-
ter Anwender hat das Recht, eine Verwendung nicht anzugeben; in diesem Fall ist er 
selbst dafür zuständig, eine Stoffsicherheitsbeurteilung durchzuführen. Umgekehrt ist 
ein Hersteller nicht dazu verpflichtet, einen Stoff für eine Verwendung abzugeben, die er 
nicht gutheissen kann. Damit die Durchführung der Bestimmungen kontrolliert werden 
kann und Transparenz gegeben ist, müssen die Registrierungsangaben den Behörden 
vorgelegt werden (European Commission, 2003i). 

Zur Registrierung ist die Vorlage eines technischen Dossiers erforderlich, in dem Anga-
ben zum Stoff, sowie Informationen über Risikomanagementmassnahmen, bei Mengen 
ab 10 Tonnen ausserdem der Stoffsicherheitsbericht, der die Wahl dieser Massnahmen 
dokumentiert, enthalten sind. Die Informationsanforderungen sind nach Produktions-
mengen gestaffelt, da diese als Hinweis auf das Expositionspotenzial dienen können 
(European Commission, 2003i). 

In Bezug auf die besonders besorgniserregenden Stoffe wird ein Zulassungssystem für 
die Verwendung und das Inverkehrbringen für solche Verwendungen eingeführt. Beson-
ders besorgniserregende Stoffe werden definiert als: 

• karzinogene oder mutagene Stoffe der Kategorie 1 und 2 
• reproduktionstoxische Stoffe der Kategorie 1 und 2 
• persistente, bioakkumulierbare und toxische Stoffe (PBT) 
• sehr persistente und sehr akkumulierbare Stoffe (vPvB) 
• oder Stoffe, die nachweislich gleichermassen besorgniserregend sind, etwa 

Chemikalien mit endokriner Wirkung. 

Dem Antragsteller obliegt die Beweislast: er muss nachweisen, dass das Risiko in Zu-
sammenhang mit der Verwendung des Stoffes angemessen beherrscht ist oder dass die 
sozio-ökonomischen Vorteile die Risiken überwiegen. Nachgeschaltete Anwender kön-
nen einen Stoff für einen zugelassenen Verwendungszweck verwenden, vorausgesetzt, 
sie erhalten diese Chemikalie von einem Unternehmen, das dafür eine Zulassung erhal-
ten hat, und sie verwenden den Stoff im Rahmen der Bedingungen dieser Zulassung. 
Solche nachgeschalteten Anwender müssen die Agentur hiervon in Kenntnis setzen. 
Dies dient dem Zweck, dass die Behörden einen Überblick darüber haben, wie und wo 
besonders besorgniserregende Stoffe verwendet werden (European Commission, 
2003i). 

Die Bestimmungen über Beschränkungen ermöglichen die Einführung von Risikominde-
rungsmassnahmen in der Gemeinschaft überall dort, wo sich dies als erforderlich er-
weist. Die Beschränkungsbestimmungen dienen als Sicherheitsnetz für das ganze 
REACH-System wie auch für das Gemeinschaftsrecht insgesamt, denn jeder Stoff - ob 
als solcher, in einer Zubereitung oder als Bestandteil eines Erzeugnisses - kann ge-
meinschaftsweiten Beschränkungen unterworfen werden, wenn ein Risiko unter Kontrol-
le gebracht werden muss (European Commission, 2003i). 
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Auf Stufe Mikroverunreinigungen bedeutet dies, dass infolge der breiten Datenbasis die 
Risiken der Stoffe viel besser bewertet werden könnten. Viele Stoffe dürften durch 
REACH als Problemstoffe erkannt und mittels Risikominderungsmassnahmen von der 
Umwelt weitgehend ferngehalten werden. Allerdings trifft dies nur für Stoffe mit einem 
Volumen von >10 Tonnen zu. Bei Stoffen zwischen 1 und 10 Tonnen ist dies nur noch 
beschränkt der Fall, obwohl bei einem positiven Resultat in einem in vitro Mutageni-
tätstest durchaus weitere Studien in Betracht gezogen werden könnten. Bei Stoffen un-
ter einem Volumen von 1 Tonne erfolgt keine Datenerhebung. Sehr besorgniserregende 
Stoffe könnten in diesem Fall nicht identifiziert werden. 

REACH greift daher primär indirekt auf Stufe Mikroverunreinigungen ein. Bei einer Pro-
duktions- resp. Importmenge von >100 Tonnen (ca. 5'000 Stoffe) könnten zusätzlich 
auch Tests angeordnet werden, welche direkt auf Stufe Mikroverunreinigungen greifen 
würden. Dazu gehören Abbautests im ppb-Bereich ('ultimate degradation in surface 
water') und diverse Reproduktionstoxizitätstests, die gewisse endokrine Wirkungen mit-
erfassen könnten (European Commission, 2003i). 

Parallel zu REACH soll auch die Bewertung der Tenside auf eine neue Basis gestellt 
werden. In Zukunft sollen nur noch biologisch abbaubare (nachgewiesener Endabbau 
resp. Mineralisierung) in Publikumsprodukten zugelassen werden. Andere Tenside sol-
len nur noch nach einer Risikobewertung in den Verkehr gebracht werden können. Die 
neue Verordnung wird eine Bereinigung des Sortiments an Tensiden bewirken und un-
erwünschte Verbindungen vom Markt fernhalten (European Commission, 2003d; Euro-
pean Commission, 2003e). Die neue schweizerische Chemikaliengesetzgebung hat 
diese Vorschriften bereits in den Vernehmlassungsentwurf übernommen (Schweize-
rischer Bundesrat, 2003). 

Auch bei Arzneimitteln sollen die Umweltrisiken in Zukunft mit berücksichtigt werden 
müssen. Der vorliegende Entwurf der europäischen Behörde EMEA schreibt jedoch eine 
nur sehr rudimentäre Risikobewertung für Arzneimittel vor (EMEA, 2005). 

Sowohl die neue Tensidverordnung als auch die Bestimmungen bezüglich Arzneimittel 
wirken jedoch nur indirekt auf Stufe Mikroverunreinigungen. 

3.3.1.3 Wasserrahmenrichtlinie 

Im Zuge der Strategien gegen die Wasserverschmutzung verlangt die EU-
Wasserrahmenrichtlinie (European Commission, 2000c) die Festlegung einer Liste prio-
ritärer Stoffe (European Commission, 2001a). Die Priorisierung erfolgt mit den 
DYNAMEC- und/oder COMMPS-Verfahren, wie sie in Kapitel 3.3.2 (Seite 99) ausführ-
lich beschrieben wurden. Eine Priorisierung von Stoffen basiert auf bestehenden Stoff-
listen einschlägiger internationaler Übereinkommen wie OSPAR, HELCOM oder der 
UNEP-POPs (vgl. Kap. 3.3.2). 

Die Wasserrahmenrichtlinie verlangt, dass durch die Kommission Vorschläge zur Be-
grenzung prioritärer Stoffe vorgelegt werden, um diese Stoffe mittelfristig vollständig von 
den Gewässern fernhalten zu können. 
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Auf Stufe Mikroverunreinigungen bedeutet dies, dass gewisse Stoffe in Zukunft für ge-
wisse Anwendungen nicht mehr erlaubt sein dürften, resp. vollständig aus den Abwas-
serströmen entfernt werden müssten. Allerdings gilt dies nur für die gelisteten Stoffe und 
nicht für die Gesamtheit der Mikroverunreinigungen. 

3.3.1.4 Gewässerschutzverordnung 

Gemäss Gewässerschutzverordnung (Anh 1, Art 1, Abs 3) (Schweizerischer Bundesrat, 
1998a) soll die Wasserqualität so beschaffen sein, „dass Stoffe, die Gewässer verunrei-
nigen können und die durch menschliche Tätigkeit ins Wasser gelangen können, im 
Gewässer nur in nahe bei Null liegenden Konzentrationen vorhanden sind, wenn sie 
dort natürlicherweise nicht vorkommen.“ Sämtliche künstliche und langlebige Stoffe, 
welche sich oft auch bei tiefen Konzentrationen (Mikroverunreinigungen) negativ auf die 
Wasserqualität auswirken können, fallen unter diese Regelung. 

Die aktuelle Umsetzung der Gewässerschutzverordnung erlaubt durch ihre Vorgaben 
eine weitreichende Belastung vor allem durch Punktquellen einzudämmen, sowie den 
Eintrag prioritärer Stoffe wie Pflanzenschutzmittel, flüchtiger halogenierte Kohlenwas-
serstoffe oder von Schwermetallen einzuschränken. Organische Mikroverunreinigungen 
werden durch den aktuellen Vollzug praktisch nicht berücksichtigt. 

3.3.1.5 Datenquellen 

Produktionszahlen und Verwendungszweck 

Daten zu Produktionszahlen und Verwendungszweck von Stoffen müssen von den Pro-
duzenten resp. Importeuren in der EU für folgende Stoffe gemeldet werden: 

Neustoffe: Die Anmeldeunterlagen für Stoffe mit Produktions- oder Importvolumen von 
>10 kg/Jahr/Hersteller (Anforderungen gemäss Anhang VII C, VII B resp. VII A der 
Richtlinie 92/32/EWG (European Commission, 1992)) müssen Angaben zur produzier-
ten resp. importierten Menge und der bestimmungsgemässen Verwendung enthalten. 
Diese Daten müssen eine Risikoabschätzung für Mensch und Umwelt bei Produktion 
und Verwendung ermöglichen. 

Altstoffe: Im Rahmen der Bewertung und Kontrolle der Umweltrisiken chemischer Alt-
stoffe gemäss Verordnung (EWG) Nr. 793/93 (European Commission, 1993b) wurden 
für alle Stoffe, die in Mengen von mehr als 10 t/Jahr hergestellt werden, Informationen 
ans Europäische Chemikalienbüro (ECB) in Form eines HEDSET (Harmonised Electro-
nic Data Set) geliefert. Diese Daten wurden in die Datenbank IUCLID (International Uni-
form Chemical Information Database) geladen. 

Daten über Neustoffe sind vertraulich und der Öffentlichkeit nicht zugänglich. Daten 
über Altstoffe im IUCLID sind auf der Homepage des ECB abrufbar. Für die Öffentlich-
keit sind jedoch nur die nicht-vertraulichen Informationen (Stoffdaten zu physikalisch-
chemischen, toxikologischen und ökologischen Eigenschaften) abrufbar. Daten zu Men-
gen und Verwendungszweck sind vertraulich und für die Öffentlichkeit nicht verfügbar. 
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Für Altstoffe, die aufgrund der HEDSET-Daten als prioritär eingestuft wurden, wurde 
oder wird eine Risikobewertung durchgeführt. Für diese Stoffe sind die Produktionszah-
len und Verwendungszwecke öffentlich zugänglich.  

Das gleiche gilt für die Stoffe im Rahmen des OECD-Altstoffprogramms. Während die 
Daten im SIDS-Dossier (Screening Information Data Set) vertraulich sind, können Daten 
zu Produktion und Verwendung bei den (wenigen) veröffentlichten SIAR (SIDS Initial 
Assessment Report) durch die Öffentlichkeit eingesehen werden. Diese Daten werden 
von der UNEP (United Nations Environment Programme) im Rahmen des UNEP Che-
micals' Programme (International Register of Potentially Toxic Chemicals) veröffentlicht 
(http://www.chem.unep.ch/irptc). 

Die WHO veröffentlicht Daten zu Produktion und Verwendung im Rahmen des IPCS 
(International Programme on Chemical Safety). Die Berichte werden als EHC (Environ-
mental Health Criteria) oder als CICAD (Concise International Chemical Assessment 
Documents) veröffentlicht. 

Die sich in Diskussion befindliche neue EU-Chemikaliengesetzgebung (REACH) erfor-
dert die Anmeldung aller Stoffe (Neu- und Altstoffe), welche in Mengen >1 t produziert 
oder in die EU eingeführt werden. Dies betrifft gemäss Schätzungen der Kommission 
30'000 Stoffe (European Commission, 2003a; European Commission, 2003i), für welche 
bei Einführung von REACH Daten zu Mengenangaben und Verwendungszweck bekannt 
würden. Diese Angaben wären jedoch der Öffentlichkeit nicht zugänglich. 

Das neue Chemikaliengesetz (Schweizerischer Bundesrat, 2005a), welches mit der 
zukünftigen Chemikalienverordnung (Schweizerischer Bundesrat, 2005e) im August 
2005 in Kraft gesetzt wurde, verlangt ein Produkteregister für gefährliche Stoffe und 
Zubereitungen sowie von Zubereitungen, die zwar nicht als gefährlich eingestuft sind, 
jedoch gefährliche Stoffe enthalten. Gemäss ChemV müssen u.a. folgende Informatio-
nen geliefert werden (Schweizerischer Bundesrat, 2005e): 

• die Menge, die voraussichtlich jährlich in Verkehr gebracht werden soll 

• für Zubereitungen die Angaben zu den Bestandteilen nach den Bestimmungen 
über das Sicherheitsdatenblatt (d.h. nicht notwendigerweise die vollständige Zu-
sammensetzung) 

Die Angaben des Produktregisters sind vertraulich, würden jedoch den Behörden erlau-
ben, Stoffflüsse innerhalb der Schweiz zu verfolgen. 

Stoffdaten 

Stoffdaten zu physikalisch-chemischen, toxikologischen und ökologischen Eigenschaf-
ten sind in vielen Datenbanken verfügbar. Zudem gibt es Computerprogramme, die 
Stoffdaten aufgrund der chemischen Struktur auf der Grundlage von QSAR (Quantitati-
ve Struktur-Aktivitäts-Beziehung) abschätzen können. Stoffdaten können in vielen Da-
tenbanken, wie beispielsweise in den folgenden, gefunden werden: 

• HSDB: http://toxnet.nlm.nih.gov/cgi-bin/sis/htmlgen?HSDB 
• ECOTOX: http://www.epa.gov/ecotox/ 

http://www.chem.unep.ch/irptc
http://toxnet.nlm.nih.gov/cgi-bin/sis/htmlgen?HSDB
http://www.epa.gov/ecotox/
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• IUCLID: http://ecb.jrc.it/existing-chemicals/ 
• IPCS: http://www.who.int/pcs/ 
• NTP: http://ntp-server.niehs.nih.gov/ 

Fazit 

Zusammenfassend kann gesagt werden, dass optimistisch geschätzt nur für ca. 300 
Stoffe Daten zu Produktion (produzierte oder importierte Mengen) und Verwendung frei 
verfügbar sind. Weitere Stoffe für die diese Angaben in vertraulicher Form vorliegen, 
sind sämtliche Neustoffe >10 kg sowie alle Altstoffe, für die ein HEDSET vorliegt. Bei 
Einführung von REACH in der EU kann damit gerechnet werden, dass diese Daten für 
ca. 30'000 Stoffe (in vertraulicher Form) erfasst würden. Bei Zugriff auf diese Daten 
könnten die in der Schweiz eingesetzten Mengen in einer ersten Näherung abgeschätzt 
werden. 

Die Einführung eines Produktregisters wird den Behörden jedoch viele Informationen 
über die Verwendung von Stoffen in der Schweiz liefern. 

 

 

3.3.2 Priorisierung beim Inverkehrbringen von Stoffen 

3.3.2.1 Bisherige Priorisierungsmethoden 

In einer US Studie des National Research Council (NRC, 1999b) wurden verschiedene 
Priorisierungsmethoden analysiert und bewertet. Die Methoden wurden von Behörden 
und Industrie für die Priorisierung von Umweltschadstoffen und Schadstoffen im Trink-
wasser zwischen 1989 und 2000 entwickelt. Die Basis der meisten Methoden ist die 
Bewertung von Risiken für Mensch und/oder Umwelt, welche aufgrund von Exposition 
und Toxizität erfolgt. Sie basiert auf der Charakterisierung von Stoffen, wie sie in Kapitel 
3.2 (ab Seite 56) besprochen wurde. Die Methoden unterscheiden sich jedoch in der 
Verwendung von Grunddaten und Bewertungskriterien und beinhalten jeweils einen Teil 
an Subjektivität (Expertenurteile). Das Expositionspotential wird in den Methoden auf-
grund der folgenden Parameter berechnet, wobei die Basis Monitoringdaten oder Be-
rechnungsmodelle bilden: 

• Emissionswahrscheinlichkeit und Emissionsmenge 
• Persistenz in der Umwelt 
• Nähe der Quelle zum Rezeptor 
• Transportverhalten des Stoffes 

 

 

 

Idealerweise basieren diese Parameter auf Monitoringdaten. Allerdings sind solche Da-
ten für die „traditionellen“ Schadstoffe meistens nicht oder nur unvollständig verfügbar. 

http://ecb.jrc.it/existing-chemicals/
http://www.who.int/pcs/
http://ntp-server.niehs.nih.gov/
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Für organische Mikroverunreinigungen existieren nur für wenige gut untersuchte Stoffe 
Daten aus Einzelmessungen. Daher muss in diesen Methoden die Exposition aus Pro-
duktions- und Verbrauchsmengen abgeschätzt, sowie Persistenz und Mobilität model-
liert werden. Der Nachteil liegt, wie in Kapitel 3.3.1.5 besprochen, in der Ungenauigkeit 
und dem Nichtvorhandensein von Stoffdaten. Zusätzlich werden Nebenprodukte aus der 
Produktion, sowie biologische Abbauprodukte und Metaboliten in keiner dieser Metho-
den berücksichtigt. Weiter stellt sich die Schwierigkeit der Abschätzung von Produkti-
ons- und Verbrauchsdaten für die riesige Anzahl der Stoffe. 

Die Beurteilung der Toxizität stützt sich in diesen Methoden auf Daten für kanzerogene 
(slope factor) und nicht-kanzerogene (reference dose) Effekte ab (vgl. Kapitel 3.2.6). 
Meistens werden Daten für die orale Einnahme verwendet und aus Datenbanken, wie 
z.B. IRIS der US EPA entnommen (EPA). Hier stellt sich wiederum das Problem der 
Verfügbarkeit dieser Daten für die Gesamtheit der organischen Mikroverunreinigungen. 
Wie in Kapitel 3.3.1.5 besprochen, sind solche Daten nur für einzelne Stoffe verfügbar. 

Eine der grössten Herausforderungen für Priorisierungsmethoden ist demnach die Aus-
wahl der relevanten Stoffe aus einer grossen Anzahl Stoffe und der Umgang mit Unsi-
cherheiten und fehlenden Daten. Nur wenige der bestehenden Methoden ermöglichen 
die Aufnahme von Unsicherheitsangaben und berücksichtigen die statistische Fortpflan-
zung von Fehlern. Die meisten Methoden verlangen die Eingabe eines vollständigen 
und qualitativ guten Datensatzes für Exposition und Toxizität. Sie funktionieren gut für 
gut definierte Schadstoffe. Die Identifizierung von „neuen“ Schadstoffen ist nicht vorge-
sehen. 
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Tab 20: Aktuelle Listen prioritärer Stoffe und dazugehörige Grundlagenwerke (Gesetzeswerke und 
Konventionen) aus Europa und den USA (nicht abschliessend). 

Prioritätsliste Basierend auf Fokus Anz. 
Stoffe

Jahr 

HELCOM Helsinki 
Convention 

HELCOM Helsinki Commission 
(HELCOM, 1988; HELCOM, 2002) 

Wasserverun-
reinigungen (marine 
Umgebung) 

47 1988/ 
2002 

North Sea Conference 
List of Priority Hazard-
ous Substances 

3rd declaration The Hague , Annex 1 
(North Sea Conference, 1990) 

Wasserverunreini-
gungen (marine 
Umgebung) 

36 1990 

IKSR Internationale Kommission zum 
Schutz des Rheins 

Wasserverunreini-
gungen 

92 2000 

4. Prioritätenliste che-
mischer Altstoffe 

EU Verordnung 793/93 Bewertung 
und Kontrolle der Umweltrisiken 
chemischer Altstoffe (European 
Commission, 1993b; European 
Commission, 2000b) 

Chemische Altstoffe 30 1993/ 
2000 

The 2000 OECD List of 
High Production Vol-
ume Chemicals 

Decision-Recommendation of the 
Council on the Co-operative Investi-
gation and Risk Reduction of Exist-
ing Chemicals (OECD, 1991) 

Chemische Altstof-
fe, High Production 
Volume Chemicals 

Ca. 
5000 

2000 

VwVwS Deutschland Verwaltungsvorschrift wasserge-
fährdende Stoffe – VwVwS 
(Umweltbundesamt, 1999) 

Wassergefähr-
dungsklassen 

ca. 
1750 

1999 

Stockholm Liste/ UN-
POP 

Stockholm Convention on Persistent 
Organic Pollutants (European 
Commission, 2003h; UNEP, 2001) 

Persistente organi-
sche Verbindungen 
POP 

12 2001 

Priority PBT Profiles US EPA PBT Initiative (EPA, 1998b) PBT Schadstoffe 12 1998/ 
2003 

Extremely Hazardous 
Substances 

US EPA Emergency Planning and 
Community Right-To-Know Act 
(Section 302 of EPCRA)  

Lagerung und Um-
gang mit toxischen 
Stoffen 

378 2000 

Proposed Priority Sub-
stances Water Frame-
work Directive 

Water Framework Directive 
(European Commission, 2000c; 
European Commission, 2001b) und 
COMMPS-Verfahren (European 
Commission, 2001d) 

Wasserverunreini-
gungen 

33 2001 

OSPAR List of Chemi-
cals for Priority Action 
(OSPAR Commission, 
2002a) 

OSPAR Convention for the Protec-
tion of the Marnien Environment of 
the North-East Atlantic  

Wasserverun-
reinigungen (v.a. 
marine Umgebung) 

42 2002 

EPA National Primary 
Drinking Water Stan-
dards 

Safe Drinking Water Act (EPA, 
1996) und CCL-Verfahren (EPA, 
1998a; EPA, 2003a) 

Trinkwasser 87 2003 

 

Für organische Mikroverunreinigungen, wo die am wenigsten dokumentierten die gröss-
ten Risiken verursachen können, sind diese Priorisierungsmethoden von beschränktem 
Nutzen. Die neusten Ansätze für die Priorisierung haben daher nicht mehr vor allem das 
Ziel eine Rangliste von einzelnen Schadstoffen zu erstellen, sondern tendieren zu einer 
Kategorisierung in Prioritätsgruppen. Ausgehend davon können dann weitere Mass-
nahmen definiert werden. Das können z.B. gesetzliche Eingriffe oder Entscheide zu 
wissenschaftlichen Studien, um Datenlücken zu schliessen, sein. 

Vor diesem Hintergrund wurden in der Europäischen Union und der USA neue Priorisie-
rungsmethoden entwickelt, welche in den folgenden Unterkapiteln beschrieben werden. 
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Eine Übersicht über aktuelle Listen prioritärer Stoffe, inklusive der Listen aus den neuen 
Priorisierungsmethoden COMMPS, OSPAR und CCL (siehe folgendes Kapitel) ist in 
Tab 20 gegeben. 

3.3.2.2 Neue Methoden: COMMPS – Verfahren (EU) 

In der Wasser-Rahmenrichtlinie (Water Framework Directive) der Europäischen Union 
(European Commission, 2000c) wurde auf gesetzlicher Ebene eine klare Methodik zur 
Priorisierung von Stoffen verankert. Dazu wurde das so genannte COMMPS – Verfah-
ren (combined monitoring-based and modelling-based priority setting) entwickelt 
(European Commission, 2001d; Frauenhofer Institut, 1999). Dieses Verfahren umfasst 
sowohl einen „Modelling“ – Ansatz, der ursprünglich für die „European Union Risk Ran-
king“ – Methode (EURAM) entwickelt wurde (Hansen et al., 1999), als auch einen „Moni-
toring“ – Ansatz mit dem gemessene Daten statistisch ausgewertet und relative Rang-
ergebnisse für jeden einzelnen Stoff berechnet werden. Bei der Berechnung des Rang-
ergebnisses wird ein Algorithmus eingesetzt, der Gewichtungsfaktoren für Persistenz, 
Bioakkumulation und Ökotoxizität berücksichtigt. Die Stufen des COMMPS – Verfahrens 
sind in Tab 21 zusammengefasst. 

Tab 21: Stufen des COMMPS – Verfahrens der EU zur Auswahl von prioritären Stoffen (European 
Commission, 2001d) 

Schritt A Auswahl der Substanzen als Kandidaten für das Bewertungsverfahren 
Die Substanzen werden aus verschiedenen offiziellen Substanzlisten und Monitoring - 
Programmen ausgewählt („Listen - basierter Ansatz“). 

Schritt B Punkteverteilung aufgrund von Expositionsdaten 
Für die organischen Substanzen in aquatischen Umweltkompartimenten werden zwei 
Ranglisten erstellt – eine aufgrund von Daten aus Oberflächengewässer Monitoring - 
Programmen, und eine basierend auf Modellierungsdaten berechnet mit Level 1 Fugazi-
tätsmodellen nach Mackay (Cowan et al., 1994). Für Schadstoffe adsorbiert an Sedi-
menten und für Metalle werden weitere Expositionslisten - alleinig basierend auf Monito-
ringdaten – erstellt. 

Schritt C Punkteverteilung aufgrund von Effektdaten 
Ranglisten von Effektdaten werden aufgrund von Testdaten erstellt. Eine Liste wird für 
organische Schadstoffe in aquatischen Kompartimenten erstellt, eine für Sedimente und 
verschiedene andere basierend auf diversen Szenarien für Metalle 

Schritt D Berechnung des Risikos 
Das Risiko eines Stoffes wird durch die Multiplikation der Punkteeinstufung aus Exposi-
tionsdaten und der Punkteeinstufung aus Effektdaten berechnet. Schlussendlich werden 
zwei Ranglisten für organische Substanzen basierend aus aquatischen Monitoring- und 
Modellierungsdaten, eine für Sedimente aus Monitoringdaten und verschiedene Listen 
für Metalle erstellt. 

Schritt E Empfehlung der prioritären Substanzen 
Die prioritären Substanzen werden aufgrund der Risikolisten ausgewählt. Dabei wird ein 
zweistufiges Vorgehen angewendet. Im ersten Schritt werden die Listen gesichtet und 
eine Untergruppe als Kandidaten für prioritäre Substanzen ausgewählt. Im zweiten 
Schritt werden Empfehlungen zur Aufnahme oder zum Ausschluss dieser Kandidaten in 
die Liste der Prioritären Substanzen gemacht. 
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Abb 16: OSPAR-Verfahren zur Auswahl und Priorisierung gefährlicher Stoffe (Poremski and Wiandt, 
2002). (PBT = Persistenz, Bioakkumulation, Toxizität) 

Tab 22: Selektionskriterien der Erstauswahl und der Schlussauswahl im OSPAR-Verfahren 
(Poremski and Wiandt, 2002). 

Kategorie Angewendete Grenzwerte 
 Persistenz Bioakkumulation Toxizität 
Erstauswahl Halbwertszeit >50 

Tage oder ge-
messene/ ge-
schätzte Biode-
gradation 

Log Kow ≥4 oder 
Biokonzentrati-
onsfaktor ≥500 

Aquatische Organismen: 
Akute LC50 oder EC50 ≤1 mg/l, NOEC ≤0.1 
mg/l 
Säugetiere: Kanzerogen, mutagen, repro-
duktionstoxisch oder chronisch toxisch 

Schluss-
auswahl 

Nicht biologisch 
abbaubar 

Log Kow ≥5 oder 
Biokonzentrati-
onsfaktor ≥5000 

Aquatische Organismen: 
Akute LC50 oder EC50 ≤0.01 mg/l, NOEC 
≤0.01 mg/l 
Säugetiere: Kanzerogen, mutagen, repro-
duktionstoxisch oder chronisch toxisch 
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3.3.2.3 Neue Methoden: DYNAMEC (OSPAR - Methode) 

Die Vertragsparteien der OSPAR - Konvention zum Schutz des Nordost-Atlantiks haben 
1998 die Strategie gegen den Eintrag gefährlicher Stoffe in die Meere beschlossen 
(OSPAR Commission, 1998). Sie hat zum Ziel, die Einträge gefährlicher Stoffe in die 
Meeresumwelt kontinuierlich zu reduzieren und binnen einer Generation ganz zu unter-
binden. Hierzu entwickelte die OSPAR Arbeitsgruppe DYNAMEC ein transparentes und 
methodisch abgesichertes Verfahren zur Auswahl und Priorisierung von gefährlichen 
Stoffen (OSPAR Commission, 2002b). Auf dieser Grundlage beschloss die OSPAR - 
Kommission bis heute den Eintrag von insgesamt 42 prioritären gefährlichen Stoffen in 
die Meere bis zum Jahr 2020 zu beenden (z.B. Trichlorbenzol, Endosulphan, Trifluralin, 
Moschusxylol, etc.). 

Das DYNAMEC - Verfahren basiert auf dem COMMPS – Verfahren der EU (European 
Commission, 2001d; Frauenhofer Institut, 1999), wurde aber so modifiziert, dass spezi-
fisch marine Umweltbedingungen bei der Auswahl stoffbezogener Daten und Modellpa-
rameter stärker berücksichtigt wurden. Eine Übersicht des Verfahrens ist in Abb 16 ge-
geben. Auch in diesem Verfahren erfolgt eine Auswahl aufgrund der klassischen Per-
sistenz- / Bioakkumulation- / Toxizitäts- Kriterien (vgl.  ).  

3.3.2.4 Neue Methoden: CCL - Contaminant Candidate List (US-EPA) 

In der Neufassung des “Trinkwasser – Gesetzes“ (Safe Drinking Water Act) von 1996 
(EPA, 1996) wird die U.S. Environmental Protection Agency verpflichtet alle fünf Jahre 
eine aktuelle Drinking Water Contaminant Candidate List (CCL) herauszugeben (EPA, 
1998a). In diesem Zusammenhang wurde das Committe of Drinking Water Contami-
nants und der National Research Council beauftragt die EPA bei der Entwicklung einer 
Priorisierungsmethode für potentielle Schadstoffe im Trinkwasser zu unterstützen. Die 
Resultate und Empfehlungen wurden in drei Berichten veröffentlicht (NRC, 1999a; NRC, 
1999b; NRC, 2001). Aufbauend auf diesen Empfehlungen kündigte die U.S. EPA im 
Juni 2002 einen Entwurf für ein Priorisierungsvorgehen für die Erstellung von CCLs an 
(EPA, 2002a). Das Vorgehen ist zweistufig aufgebaut. In einem ersten Schritt werden 
aus einer Gesamtheit „aller“ natürlichen und synthetischen Stoffen die potentiellen 
Trinkwassergefährdungsstoffe identifiziert, und mit einfachen Kriterien und Expertisen 
eine einführende Kandidatenliste erstellt (PCCL =Preliminary CCL). In einem zweiten 
Schritt werden Auftretenswahrscheinlichkeit der Substanzen in schädlichen Konzentrati-
onen evaluiert um eine abschliessende Contaminant Candidate List zu erstellen. Fol-
gende Empfehlungen wurden vom Expertengremium des Committe of Drinking Water 
Contaminants und des National Research Council gemacht: 
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II

I

IV

III

Gesamtheit aller potentiellen Schadstoffe im Trinkwasser

Schadstoffe, die
bekanntlich im

Trinkwasser auftreten

Schadstoffe, die
bekanntlich negative
Gesundheitseffekte

hervorrufen

Schadstoffe, die
potentiell im

Trinkwasser auftreten
können

Schadstoffe, die
potentiell negative
Gesundheitseffekte
hervorrufen können

 

Abb 17: Konzeptueller Ansatz zur Identifizierung von Schadstoffen für eine „Preliminary Contaminant 
Candidate List“ der U.S. EPA (NRC, 2001). 

1. Schritt: von der Gesamtheit zur PCCL 

• Um die Gesamtheit aller natürlichen und synthetische Stoffen zu erfassen soll 
auf bestehende Datenbanken zurückgegriffen werden. Lücken in den Datenbe-
ständen sollen kontinuierlich geschlossen werden. Die Informationen, welche 
aus diesen Datenbanken verwendet werden, sollen in einer konsolidierten zent-
ralen Datenbank abgelegt werden. 

• Für die generelle Identifikation von Trinkwassergefährdungsstoffen soll man sich 
auf die folgenden Charakteristiken beziehen: 
- Verwendungszweck 
- betroffene Umweltkompartimente 
- Physikalisch-chemische Eigenschaften 

• Um ein PCCL von der Gesamtheit aller natürlichen und synthetische Stoffen ab-
zugrenzen, soll das System in Abb 17 verwendet werden. 

• Toxizitätsdaten aus Human- und Tierversuchen sollen als gesicherte Grundla-
gen für die Beurteilung von Gesundheitseffekten verwendet werden. Toxizitäts-
daten aus Modellen für die Vorhersage von biologischen Aktivitäten sollen als 
Indikatoren für potentielle Gesundheitseffekte verwendet werden. 

• Jede PCCL soll publiziert und als Startpunkt für zukünftige Entwicklungen neuer 
PCCL verwendet werden 
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2. Schritt: von der PCCL zur CCL 

• Die Auftretenswahrscheinlichkeit der Substanzen in schädlichen Konzentratio-
nen soll basierend auf einer Auswahl von Stoffattributen evaluiert werden. Als 
mögliche Attribute werden die folgenden genannt: 
- Schwere und Eintretenswahrscheinlichkeit von Gesundheitseffekten 
- Häufigkeit und Ausmass der Verbreitung 
- Persistenz und Mobilität des Stoffes 
Das Expertengremium empfiehlt die Auswahl der Stoffattribute öffentlich zu-
gänglich zu machen und einer wissenschaftlichen Kontrolle zu unterziehen. 

• Als Startpunkt soll ein Prototyp eines Klassifikationssystems erstellt werden. Der 
Prototyp soll mit „Trainingsdaten“ kalibriert werden und basierend auf einem 
neuronalen Netzwerk kontinuierlich verbessert werden. Während des ganzen 
Prozesses soll Expertenwissen miteinbezogen werden. 

 

3.3.2.5 Beurteilung der neuen Priorisierungsmethoden 

Die drei Priorisierungsmethoden der EU, der OSPAR und der US EPA sind in etwa 
gleich aufgebaut (vgl. Tab 23) und können vereinfacht folgendermassen beschrieben 
werden: 

• Listenbasierte Eingrenzung der Gesamtheit aller Stoffe. 
• Zweistufiges Vorgehen bei der Eingrenzung von einer Kandidatenliste zu einer 

Prioritätsliste. 
• Bewertung in der ersten Stufe aufgrund von Stoffdaten, in der zweiten Stufe auf-

grund einer chemischen Risikobewertung. 
• Einbezug von Expertenwissen 

 
Mit der COMMPS - Methode der EU wird nur beschränkt eine Methode zur Verfügung 
gestellt, welche die Gesamtheit aller Stoffe einzugrenzen vermag, da sich das Verfahren 
auf bestehende Prioritätslisten bezieht (wie z.B. die Liste der OSPAR). Eine Qualitätssi-
cherung und Integrierung von Unsicherheiten findet durch einen Plausibilitätscheck von 
Monitoring Daten statt. 

Die DYNAMEC – Methode beinhaltet im Unterschied zur COMMPS eine Methode, um 
aus der Gesamtheit aller Stoffe eine eigene Prioritätsliste zu erstellen. Dabei stützt man 
sich auf bestehende europäische Chemikaliendatenbanken ab und begründet die Aus-
wahl auf PBT - Kriterien, sowie dem Sicherheitsnetzverfahren. Das Sicherheitsnetzver-
fahren soll sicherstellen, dass Stoffe nicht vergessen werden, welche die PBT-Kriterien 
nicht erfüllen und/oder nicht in bestehenden Chemikaliendatenbanken aufgeführt wer-
den, aber trotzdem das Priorisierungsverfahren durchlaufen sollten. Solche Stoffe wer-
den z.B. durch Dritte (Interessengruppen) in Form eines Begehrens ins OSPAR Exper-
tengremium zur Prüfung eingegeben. Der Umgang mit Datenunsicherheiten ist im Ver-
fahren nicht explizit beschrieben. 
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Die CCL – Methode stützt sich ebenfalls auf bestehende Chemikaliendatenbanken ab, 
um in einem ersten Schritt aus der Gesamtheit aller Stoffe eine Kandidatenliste für das 
Priorisierungsverfahren zu erstellen. Die Methode sieht den Einbezug einer Fehlerrech-
nung im ganzen Verfahren vor. Die Qualität der Methode soll auch durch ein Pilotprojekt 
und eine kontinuierliche Verbesserung des Verfahrens mit einem neuronalen Netzwerk 
sichergestellt werden. 

 Mit allen drei Methoden wurden bereits die ersten Listen prioritärer Stoffe erstellt, 
doch Langzeiterfahrungen fehlen noch. Die Tauglichkeit der Systeme, die richtigen 
Stoffe aus der existierenden Gesamtheit ausgewählt zu haben und die Möglichkeit 
neue Stoffe zu identifizieren, muss sich noch zeigen. 

 Für die Bewertung spielen in allen drei Methoden die klassischen Persistenz- / Bio-
akkumulation- / Toxizitäts- Kriterien eine zentrale Rolle. Wie in Kapitel 3.1 gezeigt 
wurde, sind diese Kriterien im Zusammenhang mit organischen Mikroverunreini-
gungen nur sehr beschränkt relevant. Inhärente Stoffeigenschaften wie Löslichkeit, 
Kow, etc., im klassischen Sinne interpretiert, führen zu einer falschen oder unvoll-
ständigen Beurteilung von organischen Mikroverunreinigungen. Die traditionellen 
Endpunkte bei der Toxizitätsbeurteilung reichen nicht aus, um Stoffe hinsichtlich ih-
res Potentials als organische Mikroverunreinigungen zu beurteilen. Es ist daher da-
von auszugehen, dass mit den drei neuen Methoden ein Teil an potentiellen orga-
nischen Mikroverunreinigungen von vornherein aus dem Raster fällt. 
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Tab 23: Gegenüberstellung der drei neuen Priorisierungsverfahren COMMPS (EU), DYNAMEC 
(OSPAR) und CCL (US EPA). 

 COMMPS DYNAMEC CCL 
Handhabung der 
Gesamtheit aller 
Stoffe 

Listenbasiert: 
stützt sich auf bereits 
bestehenden Prioritätslis-
ten ab 

Listenbasiert: 
basiert auf bestehenden 
Chemikaliendatenbanken 

Listenbasiert: 
basiert auf bestehen-
den Chemikalienda-
tenbanken 

Erstauswahl aus bestehenden Priori-
tätslisten 

basierend auf PBT1) – 
Kriterien und auf Sicher-
heitsnetzverfahren2) 

Aufgrund Verwen-
dungszweck, betroffe-
ne Umweltkomparti-
mente, Physikalisch-
chemische Eigen-
schaften 

Priorisierung der 
Erstauswahl 

Aufgrund von Expositi-
onsdaten, Produktions-
umfang, Gebrauchsmus-
ter und Effektdaten; ge-
mischt aus Monitoring-
/Messdaten und Modell-
rechnungen 

Aufgrund von Expositi-
onsdaten, Produktions-
umfang, Gebrauchsmus-
ter und Effektdaten; ge-
mischt aus Monitoring-
/Messdaten und Modell-
rechnungen 

Aufgrund von Stoffatt-
ributen: Schwere und 
Eintretenswahr-
scheinlichkeit von 
Gesundheitseffekten, 
Häufigkeit und Um-
fang der Verbreitung, 
Persistenz und Mobili-
tät des Stoffes 

Schlussauswahl Auswahl aufgrund der 
Risikolisten aus der Prio-
risierung 

Ranghohe Stoffe aus 
dem Priorisierungsschritt, 
Stoffe welche definierte 
PBT-Kriterien erfüllen, 
Endokrine Disruptoren 

Auswahl aufgrund der 
Risikolisten aus der 
Priorisierung 

Qualitätskontrolle/ 
Validierung 

Einbezug Experten 
Plausibilitätscheck von 
Monitoring-Daten durch 
statistische Auswertung 

Einbezug Experten 
 

Einbezug Experten, 
Kontinuierlicher Ein-
bezug einer Fehler-
rechnung, Kalibrierung 
des Systems mit ei-
nem Prototypen, kon-
tinuierliche Verbesse-
rung des Systems mit 
einem neuronalen 
Netzwerk 

Neueinstufung 
und Neuaufnahme 
von Stoffen 

Nicht explizit beschrieben Aufgrund von Empfeh-
lungen von der OSPAR 
„Working Group on Priori-
ty Substances“ (regel-
mässige Expertentreffen) 

Verpflichtung durch 
den “Safe Drinking 
Water Act“ alle 5 Jah-
re eine aktualisierte 
CCL herauszugeben 

Fokus Schadstoffe in aquati-
schen Kompartimenten 
und Sedimenten 

Schadstoffe in aquati-
schen Kompartimenten 
und Sedimenten – mit 
Fokus auf marine Umge-
bung 

Schadstoffe im Trink-
wasser 

1) Persistenz, Bioakkumulation, Toxizität 
2) Stoffe, welche die PBT-Kriterien nicht erfüllen, aber trotzdem das Priorisierungsverfahren durchlau-

fen sollten, werden von Experten aufgrund von Eingaben von Dritten (Interessengruppen) auf deren 
Aufnahme hin geprüft. 

 

3.3.3 Priorisierung aufgrund des Vorkommens in der Umwelt 

3.3.3.1 Chemische Einzelstoffanalytik 

Im Rahmen der Trinkwassergewinnung ist eine ständige Überwachung von Oberflä-
chengewässern und Grundwasserfassungen erforderlich. Die Durchführung einer sol-
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chen Überwachung bedingt schnell durchführbare, ökonomisch vertretbare, sichere und 
empfindliche Analysenmethoden zur Bestimmung von Schadstoffen.  

Zur Bestimmung von organischen Spurenstoffen in Umweltproben wurden innerhalb der 
vergangenen 10-15 Jahre zunehmend aufwändige analytische Systeme eingesetzt. Im 
Mittelpunkt standen chromatographische Verfahren, wie die Gaschromatographie (GC) 
und die Hochleistungsflüssigkeitschromatographie (HPLC) mit unterschiedlichen Detek-
tionsarten einschliesslich komplexer Kopplungstechniken zu Spektrometern. Für die 
Probenvorbereitung werden die verschiedensten Extraktionsverfahren eingesetzt. Ins-
besondere haben sich die sog. flüssig-flüssig-Extraktion und die Festphasenextraktion 
bewährt, die eine mehr oder weniger quantitative Extraktion der Stoffe aus der Wasser-
phase ermöglichen. Beide Verfahren sind mit hohen Kosten für Extraktionsmittel 
und/oder Verbrauchsmaterial verbunden.  

Neue Extraktionstechniken, die weitgehend noch im Forschungsbereich eingesetzt wer-
den, sind die sog. Festphasenmikroextraktionen. Dabei handelt es sich um eine Anrei-
cherungstechnik, die ohne den Einsatz von Lösungsmittel auskommt. Eine beschichtete 
Faser wird in Kontakt mit der Probe (oder der Gasphase über einer Probe) gebracht. 
Dabei werden die organischen Stoffe aus einer Probe von wenigen ml weitgehend ext-
rahiert. Die beladene Faser kann direkt in das Analysegerät eingebracht und die sich 
darauf befindenden Stoffe quantitativ auf die Trennsäule gebracht werden. 

Die Grundlagen zur Festphasenmikroextraktionen sind in diversen Handbüchern aus-
führlich beschrieben (Pawliszyn, 1999; Stien, 2001; Wercinski, 1999). 

 

 Die aktuellen analytischen Verfahren kombiniert mit einer angepassten Probenvor-
bereitung können einige der heute bekannten problematischen organischen Mikro-
verunreinigungen in Umweltproben mit hoher Empfindlichkeit nachweisen. Analy-
tisch können jedoch hauptsächlich diejenigen Stoffe erfasst werden, nach denen ef-
fektiv gesucht wird. 

 Detektoren auf der Basis von Massenspektrometern können zwar durch eine in der 
Auswertungssoftware vorhandene Stoffbibliothek auch unbekannte Verbindungen 
teilweise zuordnen. Umwandlungsprodukte, die während des biologischen Abbaus 
in einer Kläranlage oder durch abiotische Prozesse in der Umwelt gebildet werden, 
können jedoch in den seltensten Fällen analytisch erfasst werden. Es wird ge-
schätzt, dass im besten Fall 10% des organischen Kohlenstoffs in Gewässern ana-
lytisch erfasst werden kann (Reinhard and Debroux, 2000). 

 Hinzu kommt, dass die Entwicklung von solchen Verfahren für jeden einzelnen Stoff 
sehr aufwendig ist und bei der Anwendung weder schnell durchführbar, noch öko-
nomisch ist. 

 In der chemischen Einzelstoffanalytik sind daher Methoden gefragt, welche eine 
möglichst grosse Anzahl an Stoffen im Spurenbereich simultan erfassen kann. 
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3.3.3.2 Summenparameter und Biologische Testsysteme 

Analytisch-chemische Verfahren 

Ungereinigte und gereinigte Abwässer werden weitgehend mit Summenparametern. 
charakterisiert. Reinigungsprozesse werden daher ausschliesslich über BSB/CSB- oder 
TOC/DOC-Elimination quantifiziert. Infolge der schlechten Oxidierbarkeit vieler Stoffe im 
CSB-Test eignet sich diese Analytik allerhöchstens für die Quantifizierung bei der Reini-
gung kommunaler Abwässer. Bei höherem industriellem Anteil ist dieser Parameter un-
geeignet. Vorzuziehen ist in jedem Fall die TOC/DOC-Elimination. 

 Summenparameter bieten einerseits den Vorteil, dass alle organischen Stoffe 
summarisch erfasst werden und damit auch die Gesamtfracht des abgeleiteten re-
fraktären Kohlenstoffs berechnet werden kann. Andererseits geben sie keine Hin-
weise auf die ökologische Relevanz dieser Stoffe. 

 

Biologische Testsysteme 

Mit in vitro - Screeningtests kann eine ökologische Relevanz von ungereinigten und 
gereinigten Abwässern, resp. von Umweltproben abgeschätzt werden (beispielsweise 
belastete Flussabschnitte, Deponiesickerwässer, Grundwässer im Abstrom belasteter 
Standorte, etc.). Werden toxikologische Effekte gemessen, sind die verursachenden 
Stoffe allerdings meistens noch unbekannt. Diese können teilweise über physikalisch-
chemische Fraktionierungsmethoden mit kombiniertem Biotest und begleitender Analytik 
(Toxicity Identification Evaluation) (EPA, 1988; EPA, 1989a; EPA, 1989b) identifiziert 
werden. Das Verhalten der toxischen Stoffe in diesen Verfahren ermöglicht ein Abschät-
zen der physikalisch-chemischen Eigenschaften dieser Stoffe. Dadurch kann eine Ein-
zelstoffanalytik gezielter eingesetzt werden und eine Toxizität eher mit dem/den betref-
fenden Stoffe/n gekoppelt werden. Allerdings zeigt die momentane Erfahrung, dass de-
tektierte toxikologische Effekte auch mit aufwendiger chemischer Zusatzanalyse selten 
Einzelsubstanzen zugeordnet werden können (Gerritsen et al., 2004). 

Zu den Screeningtest-Batterien gehören auf Stufe Umwelt die traditionellen akuten 
Testverfahren Fisch-, Daphnien-, Algen- und Leuchtbakterientest, wie sie beispielsweise 
in der deutschen Abwasserverordnung vorgeschrieben sind (BMU, 2004). Neuerungen 
in dieser Verordnung sind genotoxische Tests und Tests mit Fischeiern. Screeningtest 
auf der Stufe der akuten Effekte wurden auch von der OSPAR für die Beurteilung von 
Abwässern (Whole Effluent Assessment) diskutiert (OSPAR Commission, 2002c). In der 
Schweiz gibt es auch eine Vollzugshilfe für ökotoxikologische Tests mit Algen, Daphnien 
und Leuchtbakterien für die Beurteilung von Eluaten von Feststoffproben von belasteten 
Standorten (BUWAL, 2000b). 

In der Schweiz wurde das Modul-Stufen-Konzeptes (MSK) vom BUWAL entwickelt, um 
eine Grundlage für die Untersuchung und Beurteilung von Fliessgewässern in der 
Schweiz zu schaffen. Das MSK soll erlauben, das ökotoxikologische Potential von 
Fliessgewässerproben zu bestimmen. Dieses Potential lässt sich abschätzen, indem 
spezifische Effekte, welche vom Wirkungsmechanismus der anthropogenen Substanzen 
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/ Schadstoffe im Gewässer abhängen, gemessen werden. Herbizide beispielsweise, 
welche die Photosyntheseaktivität inhibieren, werden bei Algen über die photosyntheti-
sche Aktivität gemessen. Um die Wirkungsweise der meistgefundenen Schadstoffe ab-
zudecken, wurden sechs verschiedene Tests gewählt. Diese Tests messen u.a. endo-
krine oder teratogene Effekte oder die Photosyntheseaktivität (BUWAL, 1998). 

Testbatterien mit dem Leuchtbakterientest, dem Yeast Estrogen Screen und der Photo-
syntheseaktivität wurden auch für die Beurteilung von Mischungen von Chemikalien 
erprobt (Escher et al., 2005). Testbatterien wurden zudem für die Erfassung des östro-
genen Potentials von Wasserproben eingesetzt (Murk, 2002; Rutishauser et al., 2004). 

 Mit biologischen Testsystemen können heute verschiedene Wirkmechanismen (a-
kute, genotoxische, endokrine, teratogene, etc.) in wässrigen Umweltproben nach-
gewiesen werden. Damit kann beispielsweise die Qualität der Abläufe aus ver-
schiedenen Abwasserbehandlungsanlagen beurteilt werden. 

 Mit kombinierten Biotest und chemisch-analytischen Verfahren (Toxicity Identificati-
on Evaluation - TIE) können die physikalisch-chemischen Eigenschaften der 
Schadstoffe abgeschätzt werden und ermöglichen damit einen gezielteren Einsatz 
einer Einzelstoffanalytik. Der Rückschluss vom gemessenen toxikologischen Effekt 
auf Einzelstoffe erweist sich jedoch immer noch als schwierig. Es werden daher 
bessere Verfahren benötigt. 

 

3.3.4 Quantifizierungsmethoden 

3.3.4.1 Stoffflussanalyse als Quantifizierungsmethode 

Die Stoffflussanalyse ist eine Methode zur systematischen Quantifizierung und Verfol-
gung von Gütern und Stoffen innerhalb eines definierten Systems für einen definierten 
Zeithorizont. Güter sind beispielsweise Wasser, Nahrungsmittel oder Medikamente, 
Stoffe einzelne Wirksubstanzen in Medikamenten oder Weichmacher in Kunststoffen. 

Der Vorteil der Methode besteht in der Definition eines „Gerüstes“, dem System, beste-
hend aus Prozessen, Güter- und Stoffflüssen. Letztere definieren durch die Fliessrich-
tung die Abhängigkeiten der Prozesse untereinander. Das so definierte Gerüst ist soweit 
zu vervollständigen, bis jeder Güter- und Stofffluss quantifiziert ist, wobei den Prozessen 
eine zentrale Verteilfunktion der eingehenden auf die ausgehenden Flüsse zukommt. 

Die Stoffflussanalyse ist damit ein ausgezeichnetes Instrument um komplexe Zusam-
menhänge, wie sie bei organischen Mikroverunreinigungen vorliegen, systematisch an-
zugehen und transparent darzustellen. 

Die für eine Stoffflussanalyse erforderlichen Daten umfassen 

• Stoffdaten wie die Wasserlöslichkeit, Dampfdruck, KOW, biologische Abbaubar-
keit 

• Eingesetzte Mengen, Anwendungsbereiche und entsprechende Emissionen 
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Die Datenverfügbarkeit ist je nach Fragestellung sehr unterschiedlich. Die für organi-
sche Mikroverunreinigungen erforderlichen Stoffdaten liegen in den wenigsten Fällen in 
Form von Messdaten vor, sie können aber häufig abgeschätzt werden. 

Die eingesetzten Mengen, Anwendungsbereiche und entsprechende Emissionen kön-
nen grob erhoben werden. Als Datenquellen dienen Branchenerhebungen, Zollstatisti-
ken und direkte Befragungen von Herstellern, Händlern, Hauptkonsumenten und zu-
ständiger Verwaltungsbereiche (bspw. BUWAL, BAG). Zollstatistiken liefern in den we-
nigsten Fällen die gewünschten Informationen, da die Daten häufig nach Stoffgruppen 
und nicht nach Einzelstoffen erfasst werden. Die wichtigsten Quellen sind damit die 
Branchenerhebungen und Befragungen. 

Abb 18 zeigt als Beispiel die Stoffflussanalyse für kurzkettige chlorierte Paraffine 
(BUWAL, 2003e). Aus der Abbildung wird ersichtlich, dass basierend auf der Stofffluss-
analyse, die relevanten Zusammenhänge dargestellt und daraus die zugehörigen Stoff-
flüsse bestimmt werden können, insbesondere auch in das Wasser. Entscheidend dabei 
ist, dass für diese Art von Betrachtungen selten Messwerte vorliegen, für diesen Fall 
lediglich im Bereich von Import/Export- und von der Produktion/Handel/Nutzung. Feh-
lende Daten können durch „Movement and Fate“ Betrachtungen konsistent und nach-
vollziehbar abgeschätzt werden, wodurch die relevanten Frachten in die Umweltkompar-
timente bestimmt werden können. Dies insbesondere auch für Situationen, wo die Stoff-
konzentrationen in der Umwelt unter der analytischen Nachweisgrenze liegen. 
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Abb 18: Beispiel vereinfachte Bilanzierung von kurzkettigen chlorierten Paraffine für die Schweiz 
(BUWAL, 2003e). Werte in Tonnen pro Jahre, Daten 1994 (die Abbildung beschränkt sich 
auf die Darstellung der Stoffflüsse in die Umwelt, die Import-/Exportflüsse sind nicht darge-
stellt). 

Nutzen Stoffflussanalyse 

• Systematik: Systematischer Aufbau eines Systems (zu füllenden Rasters), das 
System wird entlang der Verbreitungspfade von Gütern- und Stoffen aufgebaut 

• Stoff- und Güterflüsse: Einzelnen Güterflüssen (Wasser, Kunststoffe, Medika-
mente) können Stoffflüsse (Weichmacher, Wirksubstanzen) zugewiesen werden 

• Erweiterbarkeit: die Systeme können flexibel an den Wissenstand angepasst 
werden; einerseits kann damit eine schrittweise Verfeinerung durchgeführt, an-
dererseits das System an neue Erkenntnisse angepasst werden 

• Datenkonsistenz: Material und Energie kann nicht vernichtet werden, die Sum-
me der Inputmengen muss der Summe der Outputmengen entsprechen; diese 
Eigenschaft kann dazu verwendet werden Bilanzfehler innerhalb des Systems 
zu eruieren und zu beheben. 
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• Abschätzung von Daten: Häufig sind nicht für alle Güter- und Stoffflüsse Daten 
verfügbar. Die Stoffflussanalyse erlaubt es, fehlende Stoffflüsse abzuschätzen: 

o Redundanzen im System erlauben die Berechnung von fehlenden Flüs-
sen 

o Aufgrund von physikalisch/chemischen Eigenschaften können Verteil-
funktionen abgeschätzt werden „Movement and Fate“ 

o Bei fehlenden physikalisch/chemischen Eigenschaften können die Ver-
teilfunktionen aufgrund von Erfahrungswerten abgeschätzt und zu einem 
späteren Zeitpunkt verfeinert werden 

• Nachweis von Stoffflüssen bei Messwerten unter der Nachweisgrenze: Konzent-
rationen von organischen Mikroverunreinigungen liegen häufig unter der analyti-
schen Nachweisgrenze. Basierend auf Analysen können damit keine Aussagen 
zu Stoffverhalten und Stoffverteilung gemacht werden.  
Basierend auf der Stoffflussanalyse, die einen bestimmten Stoffeintrag in ein 
System gemäss vordefinierten Kriterien (bspw. physikalisch/chemische Stoffei-
genschaften) auf die Umweltkompartimente verteilt, können aber Stofffrachten in 
Umweltkompartimente abgeschätzt werden.  
In Kombination mit spezifischen Softwarelösungen können damit Modelle auf-
gebaut werden, die in der Lage sind Stoffverteilungen in die Umweltkomparti-
mente vorherzusagen. 

Nachteile Stoffflussanalyse 

• Die Abbildung von dynamischen Prozessen ist komplex und erfordert je nach 
Anwendungsfall ein spezifisches Vorgehen. 

• Verbrauchsdaten und physikalische/chemische Stoffdaten sind teilweise nicht 
verfügbar, das definierte System muss mit Abschätzungen ergänzt werden. Da-
mit weisen die Daten unterschiedliche Genauigkeiten auf. 

 Die Stoffflussanalyse ist eine hervorragende Methode für das Stoffstrommanage-
ment von organischen Mikroverunreinigungen, wo themenbedingt eine grosse An-
zahl an Stoffen untersucht wird, jedoch nur sehr wenige Daten vorhanden sind. Die 
Stoffflussanalyse hilft dabei, bestehende Daten optimal zu Nutzen, den Datenbe-
darf zu minimieren, Abschätzungen durchführen zu können, relevante Einleiter zu 
ermitteln und Massnahmen zu priorisieren. 

 Nachfolgende Abb 19 zeigt wie vorhandene Messungen des refraktären organi-
schen Kohlenstoffes in verschiedenen Gewässern im Einzugsgebiet der Ergolz in 
eine Stoffflussanalyse integriert wurden, was eine Gesamtschau ermöglicht hat. 
Daraus konnten relevante Einleiter ermittelt, Massnahmen abgeleitet und priorisiert 
werden. 
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Abb 19: Frachten des refraktären organischen Kohlenstoffes in der Ergolz (in kg/Jahr). 

 

3.3.4.2 Kosten/Nutzen Analyse 

Mit der Kosten/Nutzenanalyse werden Aufwände und Erträge von Investitionsvorhaben 
monetarisiert und verglichen. Die Besonderheit besteht darin, dass die Kostenseite 
meist gut bezifferbar ist, auf der Nutzenseite hingegen häufig Abschätzungen gemacht 
werden müssen. 

Im Zusammenhang mit den Verunreinigungen durch organische Mikroverunreinigungen 
entstehen Kosten durch die Emissionsminderung oder Eliminierung von unerwünschten 
Stoffen. Diese Kosten lassen sich grob wie folgt klassifizieren: 

• Kosten End of Pipe Behandlung: Kosten zur Nachrüstung von ARA’s und der 
klassischen Schwemmkanalisationen, ggf. Aufbereitungskosten des Trinkwas-
sers. 

• Kosten von integrierten Massnahmen: Trennung oder Vorbehandlung des Ab-
wassers in Haushalten oder Industrie zwecks Emissionsreduktion an der Quelle. 

• Kosten der Vermeidung: Forschungs- Entwicklungskosten, Ersatzkosten für in-
novative Rohstoffe oder Verfahren, die eine Freisetzung von organischen Mikro-
verunreinigungen an der Quelle bei der Herstellung oder Anwendung umgehen 
indem diese Stoffe nicht eingesetzt werden. 

 
Diese Kostenkategorien müssen im Anwendungsfall weiter verfeinert werden. 
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Neben den vergleichsweise gut eingrenzbaren Kostenaspekten ist die Nutzenseite auf-
grund der teilweise immateriellen Aspekte komplexer. Folgende Kategorien sind denk-
bar: 

Nutzen durch materielle Einsparungen: 

• Vermeidung einer Zusatz-, Erweiterungs- oder Folgeinvestitionen an bestehen-
den ARA’s und Kanalisationssystemen 

• Kleinere Amortisationskosten im Vergleich zu bestehenden Systemen 
• Reduktion von Betriebskosten (Energie, andere) 
• Reduktion des Personalaufwandes 
• Erlöse aus dem Verkauf von Sekundärrohstoffen 

 
Nutzen durch immaterielle Einsparungen: 

• Nutzen durch Anwendung des Stoffes (bspw. von Medikamenten) 
• Reduktion der Schadstofffracht 
• Reduktion der Belastung von Mensch, Fauna und Flora 
• Reduktion von Krankheiten und Todesfällen 
• Vermeiden des Aussterbens von Pflanzen und Tieren 
• Stabilisierung und Erhöhung der Artenvielfalt 
• Verbesserung der Umweltqualität 
• andere 

 
Zur Monetarisierung dieser immateriellen Nutzenaspekte muss auf spezifische Metho-
den wie Schadenskostenansatz, Marktpreismethode oder Zahlungsbereitschaft zurück-
gegriffen werden. Auf eine detaillierte Beschreibung dieser Methoden wird hier verzich-
tet. 

► Das Einsatzgebiet von Kosten-/Nutzenanalysen im Kontext von organischen Mikro-
verunreinigungen kann wie folgt zusammengefasst werden: 
• a) Bewertung von technischen Handlungsoptionen bspw. zur Verminderung von 

Belastungen durch organische Mikroverunreinigungen 
• b) Bewertung von Lenkungsmassnahmen zur Reduktion von organischen Mikro-

verunreinigungen; die Bewertung von Lenkungsmassnahmen (Gesetze, Abga-
ben) setzt voraus, dass der Zusammenhang von Massnahmen und zu errei-
chender Reduktion bekannt ist. 

• c) Bewertung von Einzelstoffen, welche Probleme verursachen 
► In den Bereich der Bewertung von Lenkungsmassnahmen fällt die von der EU 

durchgeführte Kosten-/Nutzenanalyse im Zusammenhang mit der geplanten 
REACH Verordnung (Registration, Evaluation and Authorisation of CHemicals). 
Dabei wurden geschätzte Gesamtkosten für die chemische Industrie und nachge-
schaltete Anwender von 2.2 bis 5.2 Mrd. € in 11 Jahren ermittelt, denen ein Ge-
samtnutzen für Gesundheit in der Grössenordnung von 50 Mrd. € in 30 Jahren ge-
genüberstehen. 

 



Organische Mikroverunreinigungen 

 117   

3.4 Quellen und Emissionen 

3.4.1 Lebenszyklus eines Stoffes 

Stoffe können in jedem Abschnitt ihres Lebenszyklus als Emission in die Umwelt gelan-
gen. Das „Technical Guidance Document on Risk Assessment“ der EU (European 
Commission, 2003g) unterteilt den Lebenszyklus eines Stoffes in 5 Abschnitte: 

• Produktion 
• Formulierung/ Produkteherstellung 
• Anwendung: Privat oder Industriell/Professionell 
• Langzeiteinsatz 
• Entsorgung 

 
Transport und Zwischenlager gehören ebenfalls zum Lebenszyklus eines Stoffes, wur-
den aber im System der EU nicht integriert. Die Art der Emission eines Stoffes kann je 
nach Produktionsprozess, Anwendung und Entsorgungsart sehr unterschiedlich sein 
und hauptsächlich in der Produktion (z.B. aufwändige Wirkstoffsynthesen), bei der An-
wendung (z.B. Waschmittel) oder bei der Entsorgung (z.B. Baurestmassen) auftreten. 
Die Emissionen können aus gut definierten punktförmigen Quellen entstehen (z.B. Pro-
duktionsabfälle eines Betriebes), diffus aus mehreren punktförmigen Quellen stammen 
(z.B. Haushalte) oder aus einer Linienquelle stammen (z.B. Verkehrswege). Sie können 
ausserdem kontinuierlich (z.B. Deponie) oder stossweise in undefinierten Abständen 
(z.B. Pestizideinsatz in der Landwirtschaft) in die Umwelt gelangen. Der Versuch Emis-
sionen von Stoffen über den gesamten Lebenszyklus zu quantifizieren wurde in der 
Literatur nur vereinzelt unternommen. 

Im Folgenden werden die 5 Abschnitte gemäss EU Risk Assessment kurz beschrieben 
und mögliche Emissionspfade ins Wasser diskutiert: 

Produktion ist der Abschnitt, wo der Stoff als chemischer Grundstoff hergestellt wird 
(chemische Reaktionen, Isolationen, Reinigung, Abfüllung, etc.). Während der Produkti-
on können Zwischenprodukte entstehen und ebenfalls emittiert werden. 

Die Emissionen von Produktionsbetrieben können sich je nach Branche stark unter-
scheiden. Beispielsweise ist bei der Herstellung von Chemikalien (Spezialitätenchemie, 
Agrochemie, Pharmawirkstoffe), bei der Papierproduktion und bei der Textilveredelung 
typischerweise mit relevanten Emissionen ins Abwasser zu rechnen (siehe auch Kapitel 
3.4.3). Grössere chemische Produktionsstandorte betreiben eigene Abwasseraufberei-
tungsanlagen, welche im Durchschnitt ca. 90% der anfallenden organischen Fracht eli-
minieren. Die Konzentrationen im Rohabwasser liegen oft im Bereich von 100-1000 
mg/l.  

Formulierung/ Güterherstellung nennt sich der Abschnitt, wo der Stoff in Vermen-
gungsprozessen mit anderen Stoffen zu einem kommerziellen Produkt kombiniert wird 
oder durch einen Güterherstellungsprozess in ein kommerzielles Produkt gelangt. Das 
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kann z.B. die Formulierung von Farben (z.B. mit Azo-Verbindungen) oder die Herstel-
lung von Kunststoffen (z.B. ein Gartenstuhl mit Additiven wie Bisphenol A) sein. 

Die Emissionen aus der Formulierung von Endprodukten ins Abwasser (z.B.: Herstel-
lung von Waschmitteln, Farben, Pflanzenschutzmitteln, pharmazeutischen Produkten 
oder kosmetischen Produkten, Kunststoffverarbeitung etc.) sind oft verhältnismässig 
gering und insbesondere durch Reinigungsvorgänge bedingt (Produktwechsel auf Anla-
ge). Die Konzentrationen im Rohabwasser liegen im mg/l-g/l-Bereich. 

Private Anwendung bezeichnet den Ge- und Verbrauch des Stoffes als Bestandteil von 
kommerziellen Produkten (oder Konsumgütern) durch den Konsumenten im Haushalt. 
Industrielle/ professionelle Anwendung bezeichnet den Ge- und Verbrauch des Stof-
fes als Bestandteil von Betriebsmitteln (z.B. Lösungsmittel) oder eines Investitionsgutes 
(z.B. Maschine). 

Durch die Anwendung von Endprodukten können relevante Emissionen entstehen. Zu 
den Stoffen, welche vor allem über das Abwasser emittiert werden, gehören: Wasch- 
und Reinigungsmittel, Körperpflegeprodukte und pharmazeutische Produkte. Die Kon-
zentrationen im Rohabwasser liegen im μg/l bis mg/l Bereich. 

Langzeiteinsatz bezeichnet den Lebensabschnitt eines Stoffes, welcher in Produkten 
mit langer Lebensdauer eingesetzt wird. Stoffe wie bauchemische Produkte oder Kunst-
stoffadditive werden in Produkten eingesetzt, welche über längere Zeit im Einsatz ste-
hen und kontinuierlich Emissionen abgeben können. Für Stoffe, welche z.B. in Medika-
menten oder Pestiziden zum Einsatz kommen ist dieser Lebensabschnitt nicht von Be-
deutung. 

Produkte, welche sich über längere Zeit im Einsatz befinden, können kontinuierlich zu 
Emissionen ins Abwasser führen. Beispiele sind Weichmacher und Flammschutzmittel 
aus Kunststoffen, Schmierstoffe oder Oberflächenveredlungsprodukte. Die entspre-
chenden Konzentrationen im Rohabwasser liegen oft im μg/l-Bereich. 

Entsorgung ist der letzte Abschnitt eines Stoffes und beinhaltet Deponierung, Verbren-
nung oder Recycling eines Produktes und dessen Inhaltsstoffe. Emissionen können bei 
allen drei Entsorgungsarten entstehen. 

Das weitere Schicksal eines Stoffes nach dessen Emission in die Umwelt ist von dessen 
Umweltverhalten und den angetroffenen Umweltbedingungen abhängig (für eine detail-
lierte Beschreibung siehe Kapitel 3.1). 

Emissionen ins Abwasser sind bei Produkten zu erwarten, welche deponiert oder einer 
Wiederverwertung zugeführt werden. Typische Beispiele sind Baustoffe (z.B.: Betongra-
nulat), Altpapier oder Kunststoffe. Die Konzentrationen dürften im μg/l bis mg/l-Bereich 
liegen. 

3.4.2 Quellen und Emissionen der Gesamtheit aller Stoffe 

Um das Potential von Stoffen, welche als organische Mikroverunreinigungen in den 
schweizerischen Gewässern gefunden werden könnten, abzuschätzen, sind grobe 
Mengenangaben zu Produktion und Verbrauch nötig. Die Produktions- und Verbrauchs-
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art (Lebenszyklus) bestimmt die Art und Weise wie die Stoffe emittiert werden. Deshalb 
ist eine Einteilung der Stoffe in Kategorien, wie sie in Kapitel 3.2.2.1 beispielhaft bespro-
chen wurde, wichtig. Diese Einteilung würde auch die Erhebung von detaillierten Pro-
duktions- und Verbrauchszahlen erlauben. Allerdings wäre eine solche Erhebung mit 
aufwendigen Recherchen in Industrie- und Konsumstatistiken verbunden. Es ist nicht zu 
erwarten, dass solche Statistiken für alle Industrien und Produktegruppen lückenlos und 
gleich detailliert vorhanden sind. Zusätzlich kann auch mit einer noch so detaillierten 
Einteilung von Stoffen in Industrie- und/oder Verbrauchskategorien (siehe Kapitel 
3.2.2.1) nicht jegliche Quelle von potentiellen organischen Mikroverunreinigungen er-
fasst werden. Es würde also auch bei grösstem Aufwand immer ein lückenhaftes Bild 
entstehen. 

Im Sinne einer Problemanalyse ist es jedoch möglich mit verfügbaren Statistiken ein 
grobes Bild über Stoffe mit dem Potential, als organische Mikroverunreinigung in 
schweizerische Gewässer zu gelangen, beispielhaft für ein paar Produktegruppen zu 
zeichnen. 

Die Schweizerische Aussenhandelsstatistik der Eidgenössischen Zollverwaltung 
beispielsweise erfasst die Import- und Exportmengen von Rohstoffen und kommerziel-
len Produkten eingeteilt in 97 Tarifnummern mit unterschiedlichem Detaillierungsgrad. 
Die Zollstatistik gibt daher eine grobe Übersicht über die Stoffflüsse in und aus der 
Schweiz. Je nach Tarifnummer vermitteln die Zahlen zu Import und Export einen groben 
Überblick über den Verbrauch in der Schweiz. Eine Zusammenfassung der wichtigsten 
Tarifnummern (Import – Export) befindet sich in Tab 24. 

Die importierten Stoffe werden in der Schweiz unterschiedlich eingesetzt: 

• Verbleib in der Schweiz (Endverbrauch) 
• Export (Chemikalienhandel) 
• Verwendung als Rohstoff in Produktion und Formulierung von chemischen Er-

zeugnissen (Export oder Verbleib in der Schweiz) 
• Verwendung als Rohstoffe für nicht chemische Erzeugnisse (Export oder 

Verbleib in der Schweiz) 
 
In der Schweiz als export-orientiertes Herstellerland von Spezialitätenchemikalien, 
Agrochemikalien und Pharmazeutischen Wirkstoffen wird ein Grossteil der eingesetzten 
chemischen Rohstoffe veredelt und als chemische Erzeugnisse exportiert (teilweise 
unter einer anderen Tarifnummer). Dies hat zur Folge, dass die Import- und Exportzah-
len keine direkten Aussagen über den Verbleib einzelner Tarifnummern zulassen. Viel-
mehr geben die Zahlen einen Überblick über die gesamthaft umgeschlagenen Mengen. 
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Tab 24: Schweizerische Aussenhandelsstatistik 2001 (Eidgenössisch Zollverwaltung, 2001) für 
ausgewählte Tarifnummern, welche als Quelle potentieller organischer Mikroverunreinigun-
gen relevant sind. Import- und Exportmengen wurden basierend auf dem Monat April 2001 
berechnet. 

Tarif-# Bezeichnung Import 
(1000t) 

Export 
(1000t) 

Differenz 
(1000t) 

27 Mineralische Brennstoffe, Mineralöle und Erzeugnisse 
ihrer Destillation; bituminöse Stoffe; Mineralwachse 

16’100 100 16’000 

28 anorganische oder organische Verbindungen von Edel-
metallen 

0.14 0.04 0.1 

29 Organische chemische Erzeugnisse 1’200 350 850 
30 Pharmazeutische Erzeugnisse 55 77 < 0 1) 
31 Düngemittel (tierisch/pflanzlich, N, P, K) 220 20 200 
32 Gerb- oder Farbstoffauszüge; Tannine und ihre Derivate; 

Pigmente und andere Farbstoffe; Anstrichfarben und 
Lacke; Kitte; Tinten 

310 230 80 

33 Etherische Oele und Resinoide; zubereitete Riech-, Kör-
perpflege- oder Schönheitsmittel 

60 95 < 0 2) 

34 Seifen, organische grenzflächenaktive Stoffe, zubereitete 
Waschmittel, zubereitete Schmiermittel, künstliche 
Wachse, zubereitete Wachse, Putzmittel, Kerzen und 
ähnliche Erzeugnisse, Modelliermassen, Dentalwachse 
und Zubereitungen für zahnärztliche Zwecke auf der 
Grundlage von Gips 

190 150 40 

38 Verschiedene Erzeugnisse der chemischen Industrie: 
- Insektizide, Rodentizide, Fungizide, Herbizide, etc. 
- Additive für Mineralölprodukte 
- Additive für Kunststoffe (Weichmacher, etc.) 
- Gemische und Ladungen für Feuerlöschgeräte 
- Lösungs- und Verdünnungsmittel 
- Gefrierschutzmittel, Enteiser 

 
30 
8 
9 
1 
6 
5 

 
54 
2 
2 
0 
10 
1 

 
< 0 3) 

6 
7 
1 

< 0 4) 
4 

39 Kunststoffe und Waren daraus 1’600 1’000 600 
1) es werden mehr Pharmaprodukte exportiert als importiert 
2) es werden mehr Körperpflegemittel exportiert als importiert 
3) es werden mehr Agrochemikalien exportiert als importiert 
4) es werden mehr Lösungs- und Verdünnungsmittel exportiert als importiert 
 

Total werden in der Schweiz jährlich ca. 20 Mio t organische Stoffe importiert. Davon 
entfallen ca. 16 Mio t auf mineralische Brenn- und Treibstoffe (Tarifnummer 27) die 
hauptsächlich in der Schweiz verbraucht werden.  

Eine abschliessende Abschätzung der in der Schweiz emittierten Mengen ist nicht mög-
lich. Eine einfache Sensitivitätsbetrachtung für Emissionen ausgewählter Tarifnummern 
ins Abwasser zeigt (Tab 25), dass die Grössenordnung der Stoffströme jedoch durchaus 
relevant sein können. Tab 25 zeigt auf, dass aufgrund der grossen Menge an eingesetz-
ten Organika auch bei kleinen Emissionsraten eine beträchtliche Menge der Stoffe ins 
Abwasser gelangen kann. Ein gutes Beispiel ist der Treibstoff-Zusatzstoff MTBE, von 
welchem in der Schweiz jährlich ca. 90'000 t eingesetzt werden. Eine Studie des 
BUWAL berechnete die emittierte Menge an MTBE auf 600 t jährlich, wobei davon ca. 
20% oder 120 t in Gewässer gelangen (BUWAL, 2002). 
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Tab 25: Sensitivitätsbetrachtung für Emissionen ausgewählter Tarifnummern ins Abwasser. 

Tarif-# Bezeichnung Import 
2001 

(1000 t) 

Angenommene direkte und diffuse Emissionen 
ins Abwasser aus Transport, Umschlag, Pro-
duktion und Endverbrauch (t) 

   50% 10% 1% 0.1% 0.01
% 

27 Mineralöl 16'000   160’000 16’000 1’600 
29 Org.-chem. Erz. 120   1’200 120 12 
32 Gerb-, Farbstoffe, etc. 250   2’500 250 25 
34 Wasch-, Reinigungsmittel 180 90’000 18’000 1’800   
39 Kunststoffe 1'800    1’800 180 

 

Aus Tab 24 ist ersichtlich, dass für die Produktegruppen Pharmazeutische Erzeugnisse, 
Körperpflegeprodukte, Agrochemikalien und Lösungsmittel keine Aussagen möglich 
sind, da mehr exportiert als importiert wird. Da aber gerade diese Produktegruppen 
wichtige Quellen von organischen Mikroverunreinigungen darstellen, werden Emissi-
onspfade, Verbrauchszahlen aus anderen Statistiken und Emissionsschätzungen für ein 
paar spezifische funktionale Produktegruppen im Kapitel 3.4.3 separat diskutiert. 

3.4.3 Quellen und Emissionen einzelner funktionaler Produktegruppen 

3.4.3.1 Pharmazeutische Erzeugnisse für die Humanmedizin 

Bei der Herstellung von Pharmazeutischen Erzeugnissen unterscheidet man zwischen 
der Wirkstoffherstellung (chemische Synthese bzw. biotechnologische Herstellung) und 
der Pharmazeutischen Produktion (Herstellung der Darreichungsform). Je nach Verfah-
ren entstehen Emissionen ins Wasser über Mutterlauge aus Filtrationen, Destillations- 
und Extraktionsverfahren, Trocknung, Reinigungsvorgängen, Fehlchargen, Abluftreini-
gung, etc. Je nach Verfahren und Standort werden die entstehenden Abwässer intern 
behandelt, bevor sie in die öffentlichen Kläranlagen gelangen. Die emittierten Stoffe 
können Edukte, Lösungsmittel, Zwischenprodukte, Nebenprodukte, Hilfsstoffe oder 
Wirkstoffe sein. Die Gesamtemissionen können je nach Verfahren zwischen null und 
mehreren Prozenten der hergestellten Wirkstoffmenge betragen. 

In ihrer Anwendung werden Pharmazeutische Erzeugnisse aus der Humanmedizin 
hauptsächlich über Urin und Fäkalien in das Abwasserentsorgungssystem emittiert 
(Henschel et al., 1997). Der Anteil, welcher in Abwasserreinigungsanlagen nicht elimi-
niert wird, gelangt über den ARA-Ausfluss in Oberflächengewässer, oder über den Klär-
schlamm auf Landwirtschaftsflächen. Der Pfad über den Klärschlamm ist seit dem Aus-
bringverbot in der Schweiz nicht mehr relevant. Von den Landwirtschaftsflächen können 
die Stoffe in den Boden versickern und teilweise ins Grundwasser vordringen, oder 
durch direkten Oberflächenabfluss in Oberflächengewässer gelangen. Einträge ins 
Grundwasser sind häufig auch auf Abwassereinflüsse, beispielsweise durch Regenüber-
läufe oder undichte Leitungen, zurückzuführen (Sacher, 2005). Pharmazeutische Stoffe 
wurden auch in Sedimenten von Oberflächengewässern gefunden (Halling-Sorensen et 
al., 1998). Untersuchung bestätigen das Vorkommen von Arzneimittelrückständen im 
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Zürichsee (Bosshart, 2005), sowie im Bodensee (Rossknecht and Hetzenauer, 2000). 
Obwohl mit den üblichen Verfahren der Trinkwasseraufbereitung viele Arzneimittelrück-
stände effektiv entfernt werden können (Ternes et al., 2002), wurden einige persistente 
Stoffe wie das Antiepileptika Carbamazepin, das Antibiotikum Sulfamethoxazol und die 
meisten der iodierten Röntgenkontrastmittel auch im Trinkwasser nachgewiesen 
(Bosshart, 2005; Giger, 2005). Auch die Entsorgung von Medikamenten über den Haus-
kehricht und Spitalabfallentsorgung kann bei anschliessender Deponierung und Undich-
tigkeit der Deponie zu Emissionen ins Grundwasser führen. Allerdings werden in der 
Schweiz Hausabfälle grösstenteils verbrannt. Spezifische Abfälle aus Spitälern und Alt-
medikamente müssen in der Schweiz gemäss VVS (Schweizerischer Bundesrat, 1998c) 
als Sonderabfall behandelt werden. Der Emissionspfad über die Entsorgung von festen 
Abfällen ist daher für die Schweiz nicht relevant. 

In Deutschland waren 2003 ca. 9'500 Arzneimittel und ca. 2’500 verschiedene Wirkstof-
fe registriert (BPI, 2003). Dies betrifft allerdings nur rezeptpflichtige Pharmaka und stellt 
daher eine untere Grenze dar. In der Schweiz werden von der Interpharma für 2002 ca. 
7’500 Zulassungen für Arzneimittel genannt (Interpharma, 2003). Es kann daher davon 
ausgegangen werden, dass die Anzahl der registrierten Wirkstoffe mit Deutschland ver-
gleichbar ist. Ternes 1998 (Ternes, 1998) untersuchte verschiedene rezeptpflichtige 
Medikamente und stellte Zahlen zu Verbrauch in Deutschland und Ausscheidungsraten 
nach Einnahme der Medikamente zusammen. Ein Auszug aus den Resultaten der Stu-
die ist in Tab 26 zusammengefasst. Unter Annahme eines ähnlichen Konsumverhaltens 
in der Schweiz wie in Deutschland wurden die Zahlen auf schweizerische Verhältnisse 
umgerechnet (Tab 26). Eine unveröffentlichte Studie aus der Schweiz der EPFL Lau-
sanne (Tauxe et al., 2003) bestätigt diese Annahmen im Sinne einer guten Grössenord-
nung. Die Studie zitiert eine Statistik des Institutes für Haushaltanalyse (IMS Switzer-
land), wo eine Verkaufsmenge 2000/2001 für die Schweiz von 4 t Diclofenac und 18 t 
Ibuprofen ausgewiesen sind. Eine Forschungsgruppe der EAWAG (Tixier et al., 2003) 
hat in verschiedenen ARAs eine durchschnittliche Diclofenac Konzentration im Rohab-
wasser von 220 ng/l gemessen. Hochgerechnet auf die Gesamtbevölkerung und unter 
Annahme von einer Ausscheidungsrate von 15% resultiert ein jährlicher Diclofenac 
Verbrauch von 3.8 t. Eine dänische Studie (Halling-Sorensen et al., 1998) errechnete 
einen Verbrauch von Ibuprofen in Dänemark (5.2 Mio Einwohner) von 33 t pro Jahr. 
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Tab 26: Beispielhafte Herleitung der zu erwartenden Konzentration von fünf rezeptpflichtigen 
Pharmaka im Abwasser aufgrund der Verbrauchsmengen in der Schweiz. 

Stoff/ Verwendung Verbrauchsmenge Konzentration im Abwasser 
 D 

(t/Jahr) 
CH 1) 

(t/Jahr) 

Ausschei-
dungsrate 

(%) 
Berechnet 

(μg/l) 2) 
Gemessen 

(μg/l) 
Diclofenac 75 6 15 0.5 0.83) / 0.14) 
Ibuprofen 105 9 8 0.4 0.43) / 0.054) 
Metoprolol 50 4 10 0.2 0.73) / 0.055) 
Propranolol 3 0.3 1 0.001 0.23) / 0.015) 
Carbamazepin 80 7 2 0.08 2.13) / 0.24) 
1) Umgerechnet aus den Zahlen für Deutschland (Ternes, 1998) nach Bevölkerungsstatistik für 1995 
(OECD, 2003d) 
2) „Konz. im Abwasser = Verschreibungsmenge CH * Ausscheidungsrate / Abwassermenge CH 
 Abwassermenge = 1800 Mio m3/Jahr (siehe Kapitel 1) 
3) Messungen im Abwasser in Deutschland (Ternes, 1998) 
4) Messungen in schweizerischen Fliessgewässern im Einflussbereich von Abwasserreinigungsanla-
gen (Tixier et al., 2003) 
5) Messungen in deutschen Fliessgewässern im Einflussbereich von Abwasserreinigungsanlagen 
(Ternes, 1998) 
 

Aufgrund dieser Verbrauchsmengen, der Ausscheidungsraten und der jährlichen Ab-
wassermenge in der Schweiz (1'800 m3/Jahr – siehe Kapitel 1) wurden die im Abwasser 
zu erwartenden Konzentration von 5 rezeptpflichtigen Pharmaka berechnet. Die Resul-
tate in Tab 26 zeigen, dass diese rein rechnerisch hergeleiteten Werte in ihrer Grössen-
ordnung mit Messwerten aus Deutschland und der Schweiz übereinstimmen. Dabei ist 
zu beachten, dass die Abwässer in Deutschland weniger verdünnt sind und daher in 
schweizerischen Abwässern mit einer vergleichsweise eher tieferen Konzentration zu 
rechnen ist. Eine Überschlagsrechnung für alle 2’500 rezeptpflichtigen Medikamente, 
unter der Annahme von einer durchschnittlichen Verbrauchsmenge von 1 
t/Jahr/Wirkstoff und einer durchschnittlichen Ausscheidungsrate von 5%, würde in einer 
totalen Wirkstoff - Konzentration im Abwasser von ungefähr 80 μg/l resultieren. Man 
kann davon ausgehen, dass die Wirkstoffe aus nicht rezeptpflichtigen Medikamenten 
mindestens nochmals so viel beitragen. 

3.4.3.2 Tierarzneimittel und Futtermittelzusatzstoffe 

Emissionen aus der Produktion von Tierarzneimittel und Futtermittelzusatzstoffen erfol-
gen analog zu den Pharmazeutischen Erzeugnissen der Humanmedizin (Kapitel 
3.4.3.1). Die Eintragspfade aus deren Anwendung müssen jedoch getrennt von den 
Humanpharmaka betrachtet werden, da aufgrund der Güllebehandlung von Feldern und 
Austrag von Stallmist schwerpunktmässig Boden und Grundwasser belastet werden. 
Durch Abschwemmungen nach Regenereignissen können ausserdem Gülleinhaltsstoffe 
direkt in Oberflächengewässer gelangen (Ternes, 2000). Tierarzneimittel werden im 
Tierkörper zu einem grossen Teil metabolisiert und weisen danach meistens eine gerin-
gere Toxizität auf als die Ausgangssubstanz. Es gibt jedoch auch Beispiele, wo solche 
Metaboliten ähnliche toxikologische Eigenschaften wie ihre Ursprungssubstanz (Boxall 
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et al., 2003), oder nach deren Emission in die Umwelt sogar wieder zur Ursprungssub-
stanz reaktiviert wurden (Halling Sorensen et al., 2002). 

Gemäss dem Tierarzneimittel Kompendium der Schweiz sind 2003 insgesamt 1’150 
Präparate für den therapeutischen Einsatz in der Veterinärmedizin registriert 
(Tierarzneimittel Kompendium der Schweiz, 2003), eingeteilt in 79 therapeutische Grup-
pen. In verschiedenen Präparaten können dieselben Wirksubstanzen eingesetzt wer-
den. Bei den Futtermittelzusatzstoffen kann man ebenfalls von einer grossen Vielfalt 
ausgehen (Tab 9). Eine umfangreiche Studie zum Einsatz von Tierarzneimitteln und 
deren Emission in die Umwelt wurde von der Umweltbehörde in Dänemark durchgeführt 
(Halling Sorensen et al., 2002). Es wurden ca. 100 Wirksubstanzen quantifiziert. Für die 
therapeutische Verwendung wurden in Dänemark folgende Mengen an Wirksubstanzen 
im Jahr 1997 eingesetzt: 

• 14 t Wirksubstanzen für die Behandlung von Verdauungs- und Metabolismusstö-
rungen, 

• 29 kg Hormone, 
• 230 kg Wirksubstanzen mit Wirkung auf das zentrale Nervensystem, 
• 236 kg Wirksubstanzen mit antiparasitischer Wirkung 
• 48 t Antibiotika 

 
Etwa 105 t Antibiotika wurden zu nicht-therapeutischen Zwecken als Wachstumsförde-
rer eingesetzt. Auch in der Schweiz wurden 1997 insgesamt rund 90 t Antibiotika in der 
Veterinärmedizin und –ernährung verbraucht (BLW and BVet, 2001). Allerdings sind 
Antibiotikazusätze im Tierfutter zur Leistungsförderung in der Schweiz seit 1999 verbo-
ten und sind dementsprechend bis ins Jahr 2000 auf 39 t/Jahr gesunken. Eine Arbeit 
der EAWAG (Müller et al., 2003) fasst den Wissensstand zum Einsatz und Umweltver-
halten von Veterinärantibiotika in der Schweiz zusammen. Die Studie zeigt, dass der 
Informationsfluss zum Antibiotikaeinsatz sehr komplex und gleichzeitig unvollständig ist 
und Rückschlüsse auf den Verbrauch einzelner Wirkstoffe nicht möglich sind. Als poten-
tielle Verursacher von Umweltproblemen werden innerhalb der Veterinärantibiotika 
Tetracycline, Sulfonamide und Fluorochinolone identifiziert (Giger, 2005; Giger et al., 
2003; Golet et al., 2002; Golet et al., 2003). Die Studien weisen jedoch auch darauf hin, 
dass der heutige Wissensstand eine umfassende Beurteilung über das Gefährdungspo-
tential von Antibiotika nicht zulässt. 

Die dänische Studie berechnet aufgrund des Austrages von Gülle auf Landwirtschafts-
flächen PEC-Werte für verschiedene Wirkstoffe zwischen 1 g/m2 (z.B. Sulfadiazin – An-
tibiotika; Einsatz in der Schweinemast) und 1 μg/m2 (z.B. Oxytocin – Hormon; Einsatz 
bei Schlachtkälbern). Die meisten Werte liegen in der Grössenordnung von 0.1 g/m2. 
Würde man die Menge von oben auf die Schweiz anwenden und annehmen, dass alle 
Stoffe ins Grundwasser gelangen, müsste man mit jährlichen Konzentrationszunahmen 
von Wirkstoffen aus Tierarzneimittel im Grundwasser im μg/l – Bereich rechnen (An-
nahme: homogene Verteilung, kein Abbau). Dabei machen Antibiotika alleine 90% der 
Gesamtmenge aus. Für einzelne Wirkstoffe dürfte die Konzentration im Grundwasser in 
der Grössenordnung von 1-100 ng/l liegen. 
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An der EAWAG werden Untersuchungen zum Umweltverhalten und Stoffflüssen von 
Veterinärantibiotika durchgeführt (Müller et al., 2003). Schweizweit laufen verschiedene 
Projekte unter dem Dach des Nationalen Forschungsprogramms 49 zur Problematik der 
Antibiotika (http://www.nrp49.ch).  

3.4.3.3 Körperpflegeprodukte 

Durch die Hygienetätigkeiten des Menschen gelangen Körperpflegeprodukte nach deren 
Anwendung hauptsächlich ins Abwasser. Ein weiterer Teil verflüchtigt sich beim 
Gebrauch und ein kleiner Teil wird durch die Entsorgung via Hauskehricht in die 
Verbrennung gelangen, ist aber für die Emissionen in aquatische Kompartimente nicht 
relevant. Jahreszeitabhängig können Körperpflegeprodukte z.B. beim Baden auch direkt 
in Oberflächengewässer eingetragen werden. Typisches Beispiel dafür sind UV-Filter in 
Sonnenschutzcremes. 

Der Industrieverband Körperpflege- und Waschmittel e.V. in Deutschland listet ungefähr 
6’400 verschiedene Wirkstoffe auf, welche in 36 verschiedene Funktionen eingeteilt 
werden (Antioxidantien, Desodorierungsmittel, Haarfarbstoffe, etc.) (IKW, 2002). In der 
Schweiz kann man von einer vergleichbaren Vielfalt an Wirkstoffen ausgehen. Auf dem 
schweizerischen Markt werden die Wirkstoffe von ca. 40 Firmen mit mehr als 1500 ver-
schiedenen Produkten vertrieben (SKW, 2003). Der Verbrauch von Körperpflegeproduk-
te ist als hoch einzustufen. Die Hygieneansprüche des Konsumenten sind in den letzten 
Jahren stark gestiegen. In Deutschland wurden im Jahr 1993 ca. 550'000 t Körperpfle-
geprodukte produziert (Daughton and Ternes, 1999) – die pro-Kopf-Ausgaben für Kör-
perpflegeprodukte lagen in Deutschland im Jahr 2003 bei ca. 137 Euro (Stroemer, 
2003). Zwischen 1998 und 2003 wuchs der Markt am Umsatz gemessen um ca. 8 %. 

Am Beispiel der Moschus-Verbindung Galaxolid arbeitet eine Forschungsgruppe der 
EPF Lausanne an einer Stoffflussanalyse für einen Wirkstoff für Desodorierungsmittel 
(Kupper, 2000) in Abwasserreinigungsanlagen. Europaweit werden jährlich rund 1500 t 
Galaxolid verbraucht, was einem jährlichen pro-Kopf-Verbrauch von ca. 4.1 g entspricht. 
Man geht davon aus, dass der Stoff hauptsächlich über den Klärschlamm in die Umwelt 
eingetragen wird. Aufgrund der Konzentrationen am Klärschlamm von rund 5 mg/kg TS 
wurde ein pro-Kopf-Verbrauch von ca. 100 mg pro Jahr berechnet. Die Fracht im Klär-
schlamm liegt damit wesentlich niedriger als die berechnete Verbrauchsmenge. Diese 
Differenz könnte dadurch zu erklären sein, dass Galaxolid nicht vollständig in das Ab-
wasser gelangt, und dass in der ARA ein Abbau stattfindet. 

3.4.3.4 Wasch- und Reinigungsprodukte 

Wasch- und Reinigungsprodukte in Privathaushalten gelangen nach deren Verbrauch 
praktisch zu 100% ins Abwasser. Auch im gewerblichen Einsatz führen die Emissions-
pfade hauptsächlich über das Abwasser. 

Gemäss einer Erfassung des Schweizerischen Kosmetik- und Waschmittelverbandes 
(SKW, 2000) wurden im Jahr 2000 für den privaten Gebrauch ca. 20'000 t organische 
Wirksubstanzen und für den gewerblichen ca. 5'000 t eingesetzt. Es werden zusätzlich 

http://www.nrp49.ch
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insgesamt ca. 45'000 t anorganische Produkte eingesetzt (Zeolithe und Schichtsilikate, 
Phosphate, etc.). Die Wirksubstanzen werden in der Statistik in 27 verschiedene Stoff-
gruppen eingeteilt, wie z.B. in LAS, Nonylphenolethoxylate, Fettsäuren, optische Aufhel-
ler, etc. Die grössten Verbrauchsmengen gehen zu Lasten von LAS (~5000 t/Jahr) und 
Fettalkoholethoxylaten (~6000 t/Jahr). 

Geht man davon aus, dass alle Wasch- und Reinigungsprodukte ins Abwasser gelan-
gen, müsste man ohne Berücksichtigung eines biologischen Abbaus mit einer Abwas-
serkonzentration dieser Produktegruppe von ca. 15 mg/l rechnen (Zahlengrundlage 
siehe Kapitel 1). Geht man von einer Eliminationsrate in der ARA von 90% aus, würde 
man immer noch 1.5 mg/l im ARA-Auslauf erwarten. Eine Überschlagsrechnung für die 
einzelne Aktivsubstanz Nonylphenolethoxylate (25 t/Jahr für den gewerblichen Einsatz) 
würde eine Abwasserkonzentration von 14 μg/l voraussagen. Neuste Messungen aus 
schweizerischen Kläranlagen bestätigen diese Grössenordnung. Im Rahmen des Pro-
jektes HORSA (Aerni et al., 2004; Wettstein, 2004) wurden 2001 im Vorklärbecken ver-
schiedener ARAs zwischen 40 und 300 μg/l Nonylphenolethoxylate gemessen. Dabei ist 
zu beachten, dass bei rein gewerblich eingesetzten Stoffen wie Nonylphenolethoxylaten 
mit lokalen Unterschieden zu rechnen ist. Ausserdem werden Nonylphenolethoxylate in 
einer Vielzahl von Industrieanwendungen eingesetzt, was ebenfalls auf tendenziell hö-
here Konzentrationen im Wasser schliessen lässt. 

3.4.3.5 Pflanzenschutzmittel 

Pflanzenschutzmittel werden vor allem in der Landwirtschaft, aber auch auf Strassen 
und Plätzen, Bahnanlagen, Privatgärten usw. eingesetzt. Eine wichtige Quelle ist auch 
der Materialschutz, wie z.B. der Einsatz von Mecoprop in Bitumenbahnen auf Flachdä-
chern oder das Algizid Diuron in Aussenfarben. Hauptemittent ist die Landwirtschaft. 
Emissionen entstehen durch die Versickerung der Pflanzenschutzmittel im Boden und 
Weitertransport ins Grundwasser, sowie durch Oberflächenabfluss nach Regenereignis-
sen von Flächen und Gebäuden und anschliessendem Eintrag in Oberflächengewässer 
(direkt oder via Abwasserreinigungsanlagen) oder Grundwasser. Es wurde beispiels-
weise gezeigt, dass rein landwirtschaftlich eingesetzte Herbizide wie Atrazin im Ein-
zugsgebiet des Greifensees zu ca. 20% via ARA und zu ca. 80% durch diffuse Einträge 
in die Oberflächengewässer gelangen (Gerecke et al., 2001). Flüchtigere Stoffe können 
auch über die Atmosphäre und anschliessende Deposition in andere Regionen gelan-
gen. So wurde z.B. das Herbizid Atrazin in schweizerischen Bergseen gefunden. 

In der Schweiz sind über 450 organisch-synthetische Pflanzenschutzmittel-Wirkstoffe 
zur Anwendung zugelassen, welche in über 1000 verschiedenen Produkten zum Ver-
kauf gelangen (BLW, 2004). Im Jahr 2002 wurden rund 1300 t organische Wirkstoffe für 
die Pflanzenschutzmittelanwendung verbraucht (SGCI, 2002). Dabei entfallen ca. 800 t 
auf die 20 am häufigsten angewendeten Pflanzenschutzmittel. Beispielsweise wurden 
46 t Isoproturon, 36 t Atrazin, 30 t Mineralöl und 30 t Mecoprop angewendet. 

Mecoprop z.B. wurde in Dachwässern in Konzentrationen von einigen μg/l gemessen, 
resp. es wurde eine jährliche Auswaschrate von ca. 0.1 % von Flachdächern festgestellt 
(Bucheli et al., 1998a). Im Vergleich dazu gelangen aus der Landwirtschaft jährlich 0.1-
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1%, resp. 30-300 kg des eingesetzten Mecoprops ins Grundwasser (Bucheli et al., 
1998b). Hochgerechnet auf die Gesamtmenge aller Pflanzenschutzmittel und unter An-
nahme eines ähnlichen Verhaltens aller Stoffe wie Mecoprop müsste man einen Pflan-
zenschutzmitteleintrag in Grundwasser und Oberflächengewässer von 1.3 - 13 t pro 
Jahr rechnen. Aufgrund des sehr unterschiedlichen Umweltverhaltens verschiedener 
Pflanzenschutzmittel kann diese Zahl jedoch nur als Grössenordnung dienen und es ist 
von einem Gesamteintrag unter 1 t pro Jahr auszugehen. Gerechnet auf 52'000 Mio m3 
Wasser, welches in einem Jahr durch die schweizerischen Fliessgewässer fliesst (vgl. 
Kapitel 1) und 56'000 Mio m3 Grundwasser, würde man eine Durchschnittskonzentration 
von Pflanzenschutzmitteln in Flüssen von rund 0.02 μg/l und eine durchschnittliche 
Konzentrationszunahme im Grundwasser von 0.02 μg/l erwarten (biologischer Abbau 
nicht berücksichtigt). Eine Studie der EAWAG (Bucheli et al., 2002) zeigt jedoch, dass 
Pflanzenschutzmittel-Konzentrationen in Oberflächengewässern bei Regenereignissen 
rund einen Faktor 10-20 höher sind als im Jahresdurchschnitt. Höchstkonzentrationen 
bis zu 8 μg/l (Atrazin) wurden in der Schweiz auch schon gemessen (Leu et al., 2004). 
Messdaten der Kantone bestätigen dies (AWEL, 2004a; AWEL, 2004b; AWEL, 2004c; 
Balsiger, 2000; Vioget and Strawczynski, 2002; Vonarburg, 2002) und zeigen auch, 
dass die gemessenen Konzentrationen stark von der Jahreszeit resp. dem Einsatz in 
der Landwirtschaft, sowie den Witterungsbedingungen abhängen. Chèvre (Chèvre, 
2003) rechnet mit 3% oder bis zu 45 t der jährlich eingesetzten Pflanzenschutzmittel, 
welche nach Regenereignissen durch Oberflächenabfluss direkt in die Oberflächenge-
wässer gelangen. All dies würde auf Spitzenkonzentrationen grösser als 0.02 μg/l hin-
weisen. 

3.4.3.6 Bauchemikalien 

Bauchemikalien sind ein gutes Beispiel für Stoffe mit langer Einsatzdauer (Lebensab-
schnitt „Langzeiteinsatz“, siehe Kapitel 3.4.1) und dementsprechend langer Emissions-
dauer. Im Bau wird eine Vielfalt von chemischen Produkten eingesetzt, wie z.B. Farben, 
Lacke, Kleber, und Betonzusatzmittel. Der Lebenszyklus von Bauchemikalien ist am 
Beispiel des Betonverflüssigers SNFC (Naphthalinsulfonat-Formaldehyd-Kondensat) 
aus Abb 20 ersichtlich. Emissionen können auf dem gesamten Lebenszyklus entstehen, 
sind bei Produktion, Anwendung, und Einsatz aber eher klein. Relevanter werden Emis-
sionen, welche bei der Entsorgung entstehen. Diese sind stark von der Entsorgungsart 
des anfallenden Abbruchmaterials abhängig (Deponierung, Einbau in Strassen, etc.). 

1999 wurden in der Schweiz ca. 14'000 t Betonzusatzmittel eingesetzt, wobei davon ca. 
80% Betonverflüssiger sind (Ochs et al., 2000). Beispiele für Verflüssiger sind Naphtha-
linsulfonat-Formaldehyd-Kondensat (SNFC, 1250 t Verbrauch in 1992 (Von Arx, 1999)), 
Melaminsulfonat-Formaldehyd-Kondensat (1100 t Verbrauch in 1992 (Von Arx, 1999)) 
oder Ligninsulfonat (570 t Verbrauch in 1992 (Von Arx, 1999)). Eine neuere Datenerhe-
bung im Jahr 1997 weist einen jährlichen SNFC-Verbrauch von 6'000 t aus (Ochs et al., 
2000). 
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Abb 20: Lebenszyklus von Bauchemikalien am Beispiel von Naphthalinsulfonat-Formaldehyd-
Kondensat (SNFC) (Ochs et al., 2000). 

Die Emissionen erfolgen hauptsächlich bei dem Abbruch von Bauwerken und der an-
schliessenden Wiederverwendung (Einbau in Strassen in nicht gebundener Form) oder 
Entsorgung (Deponierung) des Abbruchmaterials. In Abhängigkeit von Massnahmen zur 
Fassung von Sickerwasser auf Baustellen Deponien, etc. können relevante Stoffmen-
gen ins Grundwasser gelangen. In einer Studie wurden SNFC-Konzentrationen im 
Grundwasser unterhalb von Deponien im tiefen μg/l bis in den mg/l – Bereich gemessen 
(Riediker et al., 2000; Ruckstuhl et al., 2002). Eluat-Tests für SNFC ergaben, dass unter 
worst-case Bedingungen mit maximalen Emissionen ins Abwasser von 5% des im Ab-
bruchmaterial enthaltenen Stoffes bzw. dessen Abbauproduktes zu rechnen ist (Ochs et 
al., 2000). Unter der Annahme, dass nach Ablauf ihrer Lebensdauer (z.B. nach 50 Jah-
ren) die mit heutigem Zement und Betonverflüssiger errichteten Bauwerke wieder ab-
gebrochen würden, müsste man mit einem SNFC Eintrag ins Abwasser von max. 400 t 
pro Jahr rechnen (Ochs et al., 2000). Rechnet man mit einer Elimination in der ARA von 
90%, würden ca. 40 t davon in den schweizerischen Oberflächengewässern verbleiben. 
Aufgrund dieses Eintrages müsste man mit einer durchschnittlichen SNFC-
Konzentration von 0.8 μg/l rechnen (worst-case, ohne Abbau). 

3.4.4 Weitere Quellen und Emissionen 

Im untenstehenden Abschnitt ist eine unvollständige Auswahl von weiteren Emissionen 
nach Produktegruppe und Emissionsquelle aufgeführt, für welche kaum quantitative 
Zahlen zu Verbrauch und Emissionen existieren. Die Auflistung enthält Industrien wel-
che grosse Mengen von Produkten herstellen, wobei die Emissionen der chemischen 
Stoffe im gesamten Lebenszyklus der Produkte auftreten können. 

nach Produktegruppe: 

• Nahrungsmittelindustrie: z.B.: Lebensmittelzusatzstoffe 
• Verpackungsindustrie 
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• Papier- und Kartonindustrie (Herstellung, Recycling, Veredelung) 
• Textilindustrie (Färbeprozesse, Vergütung von Fasern und Textilien, Farben auf 

Fasern/Kleidern) 
• Kunststoffindustrie: Weichmacher, Monomere, photochem. Abbauprodukte  

 
nach Emissionsquelle: 

• Deponien (gemäss TVA mit Sickerwasserfassung - Abwasser, bzw. alte Depo-
nien ohne Abdichtungen Emissionen in Grundwasser und Oberflächengewäs-
ser) mit unterschiedlichsten Emissionen an organischen Stoffen 

• Altlasten (Emissionen grösstenteils ins Grundwasser) mit altlastenrelevanten 
Schadstoffen wie Mineralölprodukten (KW und PAK) oder chlorierten Kohlen-
wasserstoffen 

• Verkehr (Luft, Strasse, Bahn, Wasser) unterschiedliche Emissionen wie: unver-
brannte Treibstoffe, Enteiser, Frostschutzmittel, Reifenabrieb, Mineralöle, 
Schmierstoffe etc. 

• Kanalisation: über Leckagen in der Kanalisation und Regenwasserentlastungen 
kann Abwasser und damit Stoffe im Abwasser in den Untergrund und ins 
Grundwasser gelangen. 

 
Zusätzlich zu den synthetisch hergestellten Organika können auch Emissionen von na-
türlichen organischen Stoffen (Kohlenhydrate, Proteine, Hormone, Ligninverbindungen 
etc.) relevant sein. Diese können direkt in der Umwelt vorkommen, aber auch aus der 
Produktionstätigkeit (z.B. Nahrungsmittelindustrie und Papier- und Kartonindustrie), aus 
der Landwirtschaft und aus Haushalten stammen. 

3.4.5 Endokrin wirksame Stoffe 

Endokrin wirksame Stoffe können keiner funktionellen Produktegruppe zugeordnet wer-
den. Stoffe mit endokriner Wirkung können vielmehr aus verschiedenen Produktegrup-
pen und Anwendungen stammen. Sie werden deshalb über alle möglichen Pfade in die 
Umwelt emittiert. Ein Teil der endokrin wirksamen Stoffe sind Metaboliten emittierter 
organischer Mikroverunreinigungen (z.B. Nonylphenol als Metabolit von Nonylpheno-
lethoxylaten) oder natürlich vorkommende Stoffe (z.B. natürliche von Menschen und 
Tieren ausgeschiedene Steroide wie Estradiol oder die in Pflanzen vorkommenden Phy-
toestrogene). 

Über die Gesamtheit aller endokrin wirksamen Stoffe, welche in die Umwelt gelangen, 
herrscht Unklarheit. In der Schweiz beschäftigen sich jedoch momentan etliche Projekte 
mit dem Thema unter dem Dach des Nationalen Forschungsprogrammes NFP 50. Das 
Forschungsprogramm hat zum Ziel das Ausmass endokrin wirksamer Stoffe in der Um-
welt für die Schweiz zu erfassen, Messmethoden zu entwickeln, Mechanismen zu ver-
stehen, Risiken zu erfassen und die richtigen Massnahmen zu formulieren. Um eine 
Idee des Ausmasses an endokrin wirksamer Stoffe im Abwasser zu bekommen, stehen 
In-vitro-Messmethoden zur Erfassung der hormonellen Aktivitäten von Mischungen zur 
Verfügung. Östrogene und antiöstrogene sowie androgene und antiandrogene Aktivitä-



Organische Mikroverunreinigungen 

 130   

ten können damit erfasst werden ohne die Einzelstoffe zu kennen. Verschiedene Stu-
dien haben die hormonellen Aktivitäten von ungeklärtem und geklärtem Abwasser ge-
messen. Dabei wurde eine erhebliche Reduktion der hormonellen Aktivität durch die 
Kläranlage festgestellt (Andersen et al., 2003; COMPREHEND, 2002; Holbrook et al., 
2002; Joss et al., 2004). Mit genügend hohem Schlammalter (10-15 Tage) werden Hor-
mone weitgehend abgebaut. Allerdings weisen vielen Kläranlagen in der Schweiz heute 
noch ein tieferes Schlammalter auf und sind volldurchmischte Systeme, wo Kurz-
schlussströmungen zu erhöhten Konzentrationen im Ablauf führen können. Auch wur-
den die Auswirkungen von geklärtem Abwasser auf Fische untersucht. Unterhalb von 
Kläranlagen wurde eine Induktion der Synthese von Vitellogenin in männlichen Fischen 
festgestellt (Aerni et al., 2004; Fischnetz, 2004; Purdom et al., 1994). Die Induktion die-
ses Proteins in männlichen Fischen, das üblicherweise nur in Weibchen in relevanten 
Konzentrationen vorkommt, ist ein gutes Indiz für eine östrogene Wirkung. Inwiefern 
dies aber von Bedeutung ist für Fische und schlussendlich für die Population ist unklar. 
Weiterer Forschungsbedarf wird von den Wissenschaftlern ausgewiesen. In einem Ver-
gleich zwischen gemessener östrogener Aktivität via dem invitro Test „Yeast Estrogen 
Screen“ (YES) im Einfluss von Kläranlagen in der Schweiz und berechneter östrogener 
Aktivität, basierend auf chemisch-analytischer Bestimmung von Steroiden, konnte ge-
zeigt werden, dass hauptsächlich die natürlichen und künstlichen Hormone die endokri-
ne Wirkung verursachen (Aerni et al., 2004; Rutishauser et al., 2004). Studien aus dem 
Ausland bestätigen diesen Befund (Murk, 2002). Dies allerdings heisst nicht, dass In-
dustriechemikalien keine relevante endokrine Wirkung in Gewässern verursachen kön-
nen. 

Nonylphenol (NP) ist ein gut untersuchtes Beispiel eines endokrin wirksamen Stoffes. 
NP ist ein Metabolit, welcher beim Abbau von Nonylphenolethoxylaten entsteht und in 
der Umwelt nicht mehr oder nur sehr langsam weiter mineralisiert wird. In der Schweiz 
wurden 1997 - also nach dem Verbot von Octyl- und Nonylphenolethoxylaten in Haus-
haltsprodukten - im Ablauf verschiedener ARAs im Mittel NP-Konzentrationen von 1,4 
μg/l und in Fliessgewässern Konzentrationen zwischen <0.03 und 0.3 μg/l gemessen 
(Ahel et al., 1994a; Ahel et al., 1994b; Ahel et al., 2000; BUWAL, 1999b; Wettstein, 
2004). Die tiefste NP-Konzentration, die nach 3-wöchiger Exposition bei Regenbogenfo-
rellen zu einer Vitellogenininduktion führt liegt bei 20 μg/l (Jobling et al., 1996). Bei 10 
μg/l wurde bei juvenilen Regenbogenforellen nach einer Expositionszeit von 72h eine 
Induktion der Vitellogenin-mRNA festgestellt (Ren et al., 1996). 

3.4.6 Belastungslage Schweiz 

Wie in Kapitel 3.2.2.2 besprochen, werden in den Zuläufen und Ausläufen von schwei-
zerischen ARAs Konzentrationen von Einzelstoffen vom tieferen ng/l- bis mittleren μg/l-
Bereich und in Oberflächengewässern im tieferen ng/l-Bereich gemessen. Zu den ge-
messenen und untersuchten Stoffen gehören hauptsächlich Pestizide, Pharmaka, Kör-
perpflegeprodukte (UV-Filters), Flammschutzmittel und endokrine Disruptoren, welche 
aus diversen Produktegruppen stammen können. 
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Die schweizerischen Abwasserreinigungsanlagen weisen nach einer durchschnittlichen 
C-Eliminationsrate von 90% einen refraktären Kohlenstoffanteil im Ausfluss von ca. 10 
mg DOC/l gereinigtes Abwasser aus. Die Abschätzungen aus den vorangehenden Kapi-
teln zeigen, dass man alleine durch die Wasch- und Reinigungsmittel eine Restkonzent-
ration von ca. 1.5 mg/l erwarten könnte. Körperpflegeprodukte könnten nochmals einen 
Anteil bis zu einem mg/l ausmachen. Produkteklassen wie pharmazeutische Erzeugnis-
se tragen zwar vermutlich weniger zum gesamten refraktären Kohlenstoffanteil bei, doch 
die grosse Vielfalt von täglich eingesetzten Produkten, wie Farben, Lösungsmittel etc., 
könnten sich zu Restmengen im Abwasser im mg/l - Bereich summieren. Eine Auf-
schlüsselung des refraktären Kohlenstoffanteiles im Abwasser nach Herkunft aus Pro-
dukten ist zwar nicht möglich, doch die Abschätzungen zeigen, dass sich die zu erwar-
tende Menge an organischen Stoffen in Abwässern in einer realistischen Grössenord-
nung befindet. 

Ausgehend von diesen Überlegungen dürfte der Anteil von synthetischen organischen 
Stoffen am refraktären Kohlenstoffanteil im Ausfluss einer ARA bei schätzungsweise 10 
– 50% liegen. Das würde bedeuten, dass rein über den Ausfluss der schweizerischen 
ARAs jährlich 1'000 – 9'000 t synthetische Stoffe in die Gewässer emittiert würden. 
Gleichmässig verteilt auf die schweizerischen Oberflächengewässer müsste man dem-
nach mit einer Gesamtkonzentration von 20 – 200 μg/l rechnen. 

Ausgehend von den in der Schweiz gemessenen Einzelstoffen lässt sich eine weitere 
Plausibilitätsrechnung durchführen. Wird ein Einzelstoff in einer durchschnittlichen Kon-
zentration von 0.1 μg/l im Auslauf von Kläranlagen gefunden, entspricht dies einer E-
mission von ca. 1.8 t/Jahr in Oberflächengewässer (1'800 Mio m3/Jahr Abwasser, vgl. 
Kapitel 2). Gleichmässig verteilt auf die schweizerischen Gewässer müsste man dem-
nach mit Konzentrationen in Flüssen und Seen im tiefen ng/l-Bereich rechnen, was sich 
mit Messungen von verschiedenen organischen Mikroverunreinigungen in der Schweiz 
ungefähr deckt (Buser et al., 1998a; Buser et al., 1998b; Buser et al., 1999; FAW, 2003; 
Poiger et al., 2001; Tixier et al., 2002; Tixier et al., 2003; Wettstein et al., 2002). Um eine 
Gesamtkonzentration von 20 – 200 μg/l zu erreichen (siehe oben) müssten einige hun-
derte bis tausend Stoffe summiert werden. Diese Zahl ist nach heutigem Wissensstand 
durchaus plausibel. 

Die Menge an synthetischen organischen Stoffen, welche via Ausfluss der schweizeri-
schen ARAs in Oberflächengewässer emittiert werden und somit das Grundpotential an 
organischen Mikroverunreinigungen darstellt, kann damit auf einige tausend Tonnen 
jährlich geschätzt werden. Dazu kommen Emissionen aus verschiedenen anderen Quel-
len, wie sie in diesem Kapitel beschrieben wurden und welche nebst Oberflächenge-
wässer auch das Grundwasser belasten können. Diese Emissionen können an dieser 
Stelle nicht weiter quantifiziert werden.  

3.4.7 Zukünftige Trends in Produktion und Konsumverhalten 

Im folgenden Abschnitt werden einige Entwicklungen aufgezeigt, welche sich auf die 
Verbreitung organischer Mikroverunreinigungen in der Umwelt auswirken könnten. Die 
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Auflistung ist nicht vollständig und soll lediglich eine allgemeine Tendenz aus verschie-
denen Blickwinkeln beschreiben. 

Entwicklung des Güterimportes in der Schweiz 

Die Aussenhandelsstatistik der eidgenössischen Zollverwaltung (www.zoll.ch) zeigt, 
dass der Import von Rohstoffen, Halbfabrikaten und Konsumgütern zwar tendenziell 
jedes Jahr leicht ansteigt, die Zuwachsmenge jedoch stark konjunkturabhängig ist. Da-
bei ist die Entwicklung der Importe von Rohstoffen und Halbfabrikaten für die inländi-
sche Produktion stärker an das Wirtschaftswachstum gebunden, als die Einfuhr von 
Konsumgütern. Eine geringere inländische Produktion kann auch einen verstärkten Im-
port von Konsumgütern zur Folge haben. Im Vergleich zu 1990 nahmen die Rohstoff- 
und Halbfabrikatimporte im Jahr 2002 sogar um ca. 12% ab, wobei der Import von Kon-
sumgütern im gleichen Zeitraum ca. 31% Zuwachs erhielt. An diese Entwicklung gekop-
pelt sind Emissionen von Stoffen aus der Produktion und aus dem Konsum. Betrachtet 
man die Mengenveränderung isoliert, kann davon ausgegangen werden, dass mit zu-
nehmenden Wirtschaftswachstum diese Emissionen durch grössere Produktions- und 
Konsummengen ansteigen. Eine allgemeine Tendenz dieser Mengenentwicklung für die 
nahe Zukunft ist jedoch nur basierend auf einer detaillierteren Marktstudie zu machen. 

Vielfalt an chemischen Produkten 

Die Anzahl an chemischen Stoffen die sich auf dem Markt befinden nimmt zu. Zusätzlich 
steigt die Anzahl an formulierten Produkten. Gleichzeitig steigt auch die Komplexizität 
der stofflichen Zusammensetzung von Produkten (z.B.: Haarshampoo enthält bis zu 20 
verschiedene Inhaltsstoffe). Produkte erhalten neue Eigenschaften (z.B.: UV-Schutz von 
Kunststoffen, Textilien und Inhaltsstoffen in transparenten Verpackungen, Oberflächen-
beschichtungen im Bauwesen, bei Automobilen und Textilien, Knitterschutz bei Texti-
lien, Membransysteme im Tunnelbau etc.). Produkte aus Holz, Metall, Keramik oder 
Glas werden durch organische Produkte ersetzt (z.B.: Fensterrahmen aus Kunststoff, 
Getränkeflaschen aus PET, Rohrleitungen aus Kunststoff etc.). Die Auswirkungen die-
ser Entwicklungen auf die organischen Mikroverunreinigungen in der Umwelt sind 
schwierig abzuschätzen. Beispielsweise ist dort, wo chemische Stoffe zu einer Verlän-
gerung der Nutzungsphase eines Produktes führen, eine Reduktion der Gesamtemissi-
onen möglich. 

Entwicklung von neuen chemischen Stoffen 

Die Entwicklung von neuen chemischen Stoffen führt zu neuen potentiellen organischen 
Mikroverunreinigungen. Dies soll anhand von zwei Beispielen verdeutlicht werden. In 
verschiedenen Bereichen der chemischen Industrie werden vermehrt fluorierte Verbin-
dungen hergestellt oder eingesetzt (z.B.: fluorierte Pharmawirkstoffe weisen im Körper 
eine längere Verweilzeit auf), was aus Sicht der organischen Mikroverunreinigungen zu 
neuen Belastungen führen kann. Organische Siliziumverbindungen werden in unter-
schiedlichen Bereichen in grossen Mengen eingesetzt (z.B.: Hydrophobierung von Texti-
lien, metallischen Oberflächen, Gebäudeoberflächen, Strassenbelägen und Bodenmate-
rial). Über den Verbleib dieser Verbindungen ist wenig bekannt. 

http://www.zoll.ch
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Die Auswirkungen der Nanotechnologie auf die Problematik der organischen Mikrover-
unreinigungen sind zum jetzigen Zeitpunkt nicht abzuschätzen. Die Anwendungen sind 
nicht absehbar, reichen jedoch bereits heute von wasserabweisenden Oberflächen über 
Mikrokapseln bis zu Poliermitteln für die Herstellung von Computerchips. 

Optimierung von Produktionsverfahren 

Auf der anderen Seite führen neue Produkte bzw. verbesserte Produktionsverfahren zu 
einer Reduktion von Emissionen. Als Beispiel kann die enantiomeren-reine Herstellung 
von Pflanzenschutzmitteln dienen. Da nur die biologisch aktive Form eines Pflanzen-
schutzmittels hergestellt und appliziert wird, verringern sich die Emissionen erheblich. 

Betriebswirtschaftliche und umwelttechnische Überlegungen führen dazu, dass chemi-
sche Produktionsverfahren laufend verbessert werden und Emissionen bereits an der 
Quelle vermindert werden. Beispielsweise führen verbesserte Färbe- und Veredelungs-
prozesse zu einem geringeren Wasserbedarf und einer geringeren Abwasserbelastung. 
Teilwasserströme werden durch technologisch aufwändige Aufbereitungsverfahren auf-
bereitet und so Wasser und Hilfsstoffe wiederverwertet. 

Die Optimierung von chemischen Produktionsverfahren hat zu einer Reduktion von als 
umweltrelevant identifizierten Stoffen geführt (z.B.: chlorierte Lösungsmittel wie Chloro-
form, Trichlorethen, Dichlorbenzole etc.). 

Reduktion von umweltrelevanten Produkten  

Die Erkenntnisse über das Umweltverhalten und die Wirkung von organischen Chemika-
lien hat zur Reduktion von umweltrelevanten chemischen Stoffen geführt. Diese Reduk-
tionen wurden durch gesetzliche Bestimmungen und durch freiwilligen Verzicht seitens 
der Industrie erreicht. Beispielsweise wurden im Zuge des seit 15 Jahren bestehenden 
freiwilligen Responsible Care Programmes der chemischen Industrie weitführende Ver-
besserungen im Umweltschutz und in der öffentlichen Sicherheit durchgesetzt. Dabei 
wurden Produktionsverfahren verbessert und gefährliche Stoffe substituiert. Beispiele zu 
freiwillig substituierten oder gesetzlich verbotenen Stoffen sind halogenierte Pflanzen-
schutzmittel (z.B.: Trichlorphenole, Dichlorphenoxyessigsäure, DDT, Lindan etc.), halo-
genierte Lösungsmittel in Farben (z.B.: Trichlorethen, Dichlormethan, 1,1,1-
Trichlorethan), Azofarbstoffe, Inhaltsstoffe von Wasch- und Reinigungsmitteln (z.B.: 
Nonylphenolethoxylate, verzweigte Alkylbenzolsulfonate), und organische Zinnverbin-
dungen (z.B.: Tributylzinn).  

Konsumverhalten  

In den verschiedenen Phasen des Lebenszyklus eines Produktes von der chemischen 
Synthese bis zur Entsorgung des Endproduktes wechselt der chemische Stoff mehrmals 
den Besitzer. Der Hersteller des chemischen Stoffes kennt oft nicht sämtliche Anwen-
dungen für seine Produkte. Dadurch wird es schwierig potentielle Emissionen im Le-
benszyklus eines Produktes zu erkennen und zu bewerten. 

Neue Produkte werden nur dann entwickelt, wenn sie auch vermarktbar sind. Der Kon-
sument erkennt die veränderten Eigenschaften des Endproduktes. Die Zusammenset-
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zung des Produktes bzw. dessen Umweltrelevanz ist oft nicht ersichtlich. Dies führt da-
zu, dass bei der Auswahl keine Selektion von Produkten mit geringen Emissionen statt-
findet und Kaufentscheide aufgrund von technischen und finanziellen Kriterien gefällt 
werden. 

Der Absatz von Bioprodukten nimmt zu, obwohl dem Konsumenten nicht immer klar ist, 
was das entsprechende Label bedeutet. Entsprechende Gütesiegel sind auch in ande-
ren Bereichen erfolgreich (Minergie, Energielabel). Wo es gelingt ökologische Vorteile 
von Produkten (hier gemeint sind geringe Emissionen an chemischen Stoffen) anhand 
von gut verständlichen Kriterien dem Konsumenten plausibel zu machen, werden diese 
Produkte gekauft. 
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3.5 Schlussfolgerung 

Die Gesamtheit aller potentiellen organischen Mikroverunreinigungen 

Mikroverunreinigungen im Sinne dieser Studie umfassen organische Stoffe, welche Ge-
wässer verunreinigen können und durch Menschen im Mikro- und Nanogramm pro Liter 
Bereich in die Gewässer gelangen können. Grundsätzlich betrifft dies alle organischen 
Stoffe der modernen Zivilisation. Sie können vereinfacht in die Klassen „Chemische 
Grundstoffe“, „Nebenprodukte industrieller Produktionsprozesse“, „Chemische Inhalts-
stoffe kommerzieller Produkte“, „Umwandlungsprodukte aus der Verwendung“, „Abbau-
produkte & Metaboliten“ und „natürliche Stoffe“ eingeteilt werden. Jedoch kann auch mit 
einer detaillierteren Einteilung in Kategorien gemäss EU - Risk Assessment und einer 
weiteren Einteilung in Verbrauchsgruppen die Gesamtheit aller potentiellen organischen 
Mikroverunreinigungen auf Stoffebene nicht erfasst werden. Einerseits werden in der 
Produktion laufend neue Grundchemikalien eingesetzt und die Zusammensetzung von 
Produkten geändert, und andererseits sind biologische Abbauprodukte, Metaboliten, 
Nebenprodukte aus der Produktion, Umwandlungsprodukte aus der Verwendung sowie 
natürliche Stoffe mit potentiell schädlicher Wirkung grösstenteils unbekannt.  

Gemessene organische Mikroverunreinigungen in der Umwelt 

In den vergangenen Jahren wurden in zahlreichen Studien und den Messprogrammen 
der Kantone organische Mikroverunreinigungen in Gewässern gemessen. Neben den 
klassischen umweltrelevanten Stoffen wie Polyzyklische Aromatische Kohlenwasserstof-
fe, chlorierte Kohlenwasserstoffe, etc. ist eine Vielzahl von neuen Stoffen dazugekom-
men. Forschungstätigkeiten konzentrierten sich in den vergangenen Jahren hauptsäch-
lich auf die folgenden Stoffgruppen: 

• Benzinzusatzstoffe (MTBE) 
• Flammschutzmittel (Bromierte Diphenylether) 
• Weichmacher für Kunststoffe (Phthalate) 
• Pharmaka (v.a. endokrin wirksame Stoffe) 
• Körperpflegeprodukte (Duftstoffe, Sonnenschutzmittel, Triclosan) 
• Detergenzien (Nonylphenolethoxylate) 
• Pestizide (Atrazin) 
• Komplexbildner (EDTA, NTA)  
• Natürliche Hormone (17β Estradiol) 

 
Aufgrund der Fortschritte in der chemischen Analytik werden immer mehr chemische 
Stoffe aus dem täglichen Gebrauch in den Gewässern wieder gefunden. Es wird vermu-
tet, dass es nur eine Frage der nachweisbaren Konzentration ist, ob ein Stoff gefunden 
wird oder nicht. Auch wenn die Umweltrelevanz vieler dieser Stoffe unbekannt ist, ist ihr 
Vorhandensein ein untrüglicher Beweis für den anthropogenen Eintrag einer Vielzahl 
von noch nicht bekannten Substanzen in aquatische Systeme. 
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Vielfältiges Umweltverhalten 

Das Verhalten all dieser Stoffe in der Umwelt hängt von ihrer Struktur, ihrer chemisch-
physikalischen Eigenschaften und den Umweltbedingungen ab. Die Gesamtheit aller 
organischen Mikroverunreinigungen deckt das ganze Spektrum von Stoffen mit unter-
schiedlichen Eigenschaften ab. Stoffe mit vergleichbarem Umweltverhalten werden teil-
weise in sehr unterschiedlichen Verbrauchsgruppen angewendet – oder gegenteilig - 
auch Stoffe für ein und dieselbe Anwendung können in Bezug auf Abbau, Löslichkeit, 
etc. unterschiedliche Eigenschaften aufweisen. Aussagen über das Umweltverhalten 
aufgrund einer Einteilung in Grundklassen ist daher nicht möglich. In Bezug auf Trans-
portprozesse, sowie abiotische und biologische Transformationsprozesse lassen sich 
die folgenden Schlussfolgerungen ziehen: 

• Organische Stoffe verteilen sich zwischen verschiedenen Phasen in einem 
Gleichgewicht. Hat ein Stoff wenig Tendenz sich in eine spezifische Phase zu 
begeben führt dies zu einer Konzentration im Spurenbereich. So können z.B. 
Stoffe von geringer Wasserlöslichkeit als relevante organische Mikroverunreini-
gungen in Gewässern auftreten. 

• Wenn die Sorption von Stoffen auf elektrostatischen Kräften beruht (polare und 
ionische Verbindungen, wie z.B. viele Veterinärpharmaka oder Antibiotika) kön-
nen Verteilungskoeffizienten zwischen Feststoff und Wasser nicht aus dem Kow 
abgeschätzt werden. Die Sorptionseigenschaften dieser Stoffe werden häufig 
unterschätzt und können zu falschen Prognosen führen. 

• Stoffe können auch partikelgebunden mit Aerosolen weit verfrachtet werden und 
damit auch bei geringer Flüchtigkeit und Wasserlöslichkeit im Spurenbereich in 
Gewässer gelangen. Dabei können die partikelgebundenen Stoffe Interaktionen 
mit weiteren Stoffen eingehen und z.B als Lösungsvermittler (Tenside) für hyd-
rophobe Stoffe dienen. 

• Abiotische Prozesse können eine wichtige Rolle bei der Umwandlung von orga-
nischen Mikroverunreinigungen in der Umwelt oder in technischen Trink- oder 
Abwasserreinigungssystemen spielen führen aber häufig auch zu mobileren Re-
aktionsprodukten als ihre Ausgangsprodukte. 

• Abiotische Prozesse führen selten zu einer direkten Mineralisation von organi-
schen Verbindungen zu CO2 und Wasser. Oft stellen sie die Initialreaktion dar 
und führen zu Reaktionsprodukten, welche durch biologische Prozesse minerali-
siert werden können. 

• Der biologische Abbau von organischen Stoffen in der Kläranlage und in der 
Umwelt reduziert die Wahrscheinlichkeit einer Exposition mit hohen Konzentrati-
onen und ist damit ein Schlüsselparameter bei der Beurteilung des Risikos von 
Stoffen in der Umwelt. 

• Der biologische Abbau findet unter aeroben und anaeroben Bedingungen statt, 
wobei ein spezifischer Stoff unterschiedlich gut, oder bei gewissen Bedingungen 
gar nicht abgebaut wird. 

• In den Standardtestverfahren zur Bestimmung des biologischen Abbaus werden 
Stoffe in hohen Konzentrationen eingesetzt, sind deshalb nur bedingt auf Ab-
wasserreinigungsanlagen oder aquatische Umweltsysteme übertragbar und er-
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lauben keine Aussagen zur Abbaubarkeit der Stoffe im Spurenbereich. Ausser-
dem ist eine Metabolitenbildung meist nicht erkennbar und es kann aufgrund der 
Testdauer von nur 28 Tagen nicht zwischen “nicht abbaubar” und zu kurzer A-
daptationszeit unterschieden werden. 

• Neuere Standardtestverfahren für die Beurteilung der Abbaubarkeit bei tiefen 
Stoffkonzentrationen sind analytisch sehr aufwändig und erlauben weiterhin kei-
ne Aussagen für Konzentrationen unter 1 µg/L. 

• Mit den heutigen Forschungsmethoden kann die Abbaubarkeit von Stoffen im 
Spurenbereich im Labormassstab untersucht werden. Die Resultate sind jedoch 
häufig nicht auf reale Systeme übertragbar. 

• Feldversuche haben eine deutliche höhere Aussagekraft, da sie unter realen 
Bedingungen durchgeführt werden. Die Forschung kennt verschiedene Metho-
den, welche in Einzelfällen zu guten Aussagen bezüglich der Abbaubarkeit von 
Stoffen im Spurenbereich führten. 

• Es existieren verschiedene theoretische Ansätze zur Bestimmung von Abbaura-
ten aufgrund der chemischen Struktur der Stoffe, welche für Abschätzungen im 
Sinne von Screenings allgemeine Aussagen zulassen. 

• Für viele organische Stoffe existieren keine oder nur rudimentäre Abbaubar-
keitsdaten. Dies trifft vor allem auch Industriechemikalien, aber auch auf Phar-
maka zu. Eine bessere Datenlage findet man hingegen bei Pflanzenschutzmit-
teln. Daten zum anaeroben Abbau sind allgemein selten. 

• Nicht optimale Bedingungen (tiefe Temperaturen, Redoxverhältnisse, pH-Wert, 
Nährstoffmangel etc.) hemmen den biologischen Abbau in Abwasserreinigungs-
anlagen, Grundwasser, Oberflächengewässer und Boden. 

• Bei hohen Substratkonzentrationen, wie man es z.B. in Abwasserreinigungsan-
lagen antrifft, bevorzugen Mikroorganismen meist diejenigen Stoffe, die für sie 
leichter zugänglich sind und eine höhere Wachstumsrate erlauben. 

• Bei tiefen Konzentrationen in Gewässern ist der Abbau durch den geringen 
Massentransfer in die Mikroorganismen, bzw. durch die geringe Abbaukinetik li-
mitiert. 

• Basierend auf dem heutigen Wissensstand ist es fraglich, ob organische Mikro-
verunreinigungen überhaupt zum Wachstum von Mikroorganismen beitragen. Es 
wird vermutet, dass deren Abbau hauptsächlich gemeinsam mit einem gut nutz-
baren Wachstumssubstrat möglich ist. Dieser als Cometabolismus genannte 
Prozess ermöglicht die Elimination von schwer abbaubaren Stoffen und Stoffen 
in tiefen Konzentrationen in Abwasserreinigungsanlagen und in der Umwelt. 
Obwohl solche Effekte beobachtet wurden, bestehen hier noch grosse Wissens-
lücken. 

• Abbauprodukte (Metaboliten) vieler organischer Mikroverunreinigungen werden 
gleichhäufig oder häufiger als ihre Ausgangsstoffe in Gewässern nachgewiesen. 
Sie können sich in ihrer Persistenz, ihrem Transportverhalten und ihrer Toxizität 
zum Ausgangsstoff unterscheiden und sollten daher bei der Risikobewertung ei-
nes Stoffes miteinbezogen werden. 

• Da Abbauwege und Metaboliten einzelner Wirkstoffe der Stoffgruppe „Pflanze-
schutzmittel“ bereits gut untersucht sind, sollten vermehrt andere Stoffgruppen 
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mit potentiellen Mikroverunreinigungen auf ihre Metabolitenbildung hin erforscht 
werden. 

• Dazu begleitend sollten auch theoretische Prognoseansätze entwickelt, oder be-
stehende Modelle im Hinblick auf ihre Aussagekraft für natürliche Umweltsyste-
me weiterentwickelt werden. 

 

Toxikologische Eigenschaften 

Die standardisierten Testverfahren zur Beurteilung von subakuten, subchronischen oder 
chronischen Effekten erlauben in der Regel keine abschliessende toxikologische Beur-
teilung von organischen Mikroverunreinigungen. Auch potentielle Effekte von organi-
schen Mikroverunreinigungen auf aquatische Organismen werden mit den bestehenden 
Testverfahren in den wenigsten Fällen erfasst. In Bezug auf die Bewertung der toxikolo-
gischen Eigenschaften von organischen Mikroverunreinigungen lassen sich die folgen-
den Schlussfolgerungen ziehen: 

• Toxikologische Endpunkte: Die heute verfügbaren toxikologischen Endpunkte 
sind weitgehend nicht ausreichend zur Beurteilung potentiell toxischer Effekte 
von organischen Mikroverunreinigungen. Es werden zwar für nicht routinemäs-
sig untersuchte toxikologische Endpunkte wie z.B. endokrine Effekte, die durch 
Stoffe im Spurenbereich ausgelöst werden können, zur Zeit neue Testverfahren 
entwickelt resp. bestehende Testverfahren erweitert. Die ökologische Relevanz 
der einzelnen Effekte ist jedoch sehr unterschiedlich und eine toxikologische 
resp. die Umweltrelevanz schlecht nachweisbar. Hier besteht ein Forschungs-
bedarf. Zusätzliche Endpunkte sollten jedoch bei der Chemikalienbewertung un-
bedingt miteinbezogen werden. 

• Dynamik der Exposition: In natürlichen Systemen ist die Dynamik der Exposi-
tion entscheidend. Kurzzeitige, saisonal bedingte Konzentrationsspitzen sind 
eher die Regel als langfristige tiefe Expositionskonzentrationen. Die Dynamik 
der Exposition wird jedoch in den bestehenden Riskobewertungsansätzen nicht 
erfasst. Demgegenüber können langfristige Exposition bei tiefen Konzentratio-
nen die generelle Widerstandkraft von Organismen herabsetzen und diese anfäl-
liger für Krankheiten machen. Dies erfordert generell eine Diskussion über Do-
sis- und Wirkungsbeziehungen und schliesslich auch eine Neubewertung des 
Konzepts der No-effect-concentration (NOEC). 

• Stoffgemische: Organismen können gegenüber einer Vielzahl von chemischen 
Stoffen exponiert sein. Chemikalien, deren Effekte sich an denselben Endpunk-
ten manifestieren, wirken in der Regel additiv. Chemikalien mit verschiedenen 
Wirkungszielen im Organismus, interagieren nicht miteinander und die Wirkung 
ist daher nicht additiv.  

• Akkumulation: Chronische Belastungen durch Stoffe können über eine Akku-
mulation im Körper sekundäre toxische Wirkungen verursachen. Die heute an-
gewandten relativ kurzfristigen Tests reflektieren nicht die Verhältnisse bei chro-
nischen Belastungen über eine lange Zeit, während der auch Stoffe mit gerin-
gem Bioakkumulationspotential sich durchaus anreichern können. Langfristige 
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Exposition bei tiefen Konzentrationen können die generelle Widerstandkraft von 
Organismen herabsetzen und diese anfälliger für Krankheiten machen. Dies er-
fordert generell eine Diskussion über Dosis- und Wirkungsbeziehungen und 
schliesslich auch eine Neubewertung des Konzepts der No-effect-concentration 
(NOEC). 

• Organismen: Die Auswahl der Testorganismen hat einen entscheidenden Ein-
fluss, ob umweltrelevante Wirkungen bei organischen Mikroverunreinigungen 
überhaupt erkannt werden können. 

 

Die Schlussfolgerungen zum Umweltverhalten und zur Toxizität zeigen, dass die Um-
weltrelevanz von organischen Mikroverunreinigungen mit den klassischen Ansätzen zur 
Beschreibung von Persistenz, Bioakkumulation und Toxizität nicht so einfach zu erklä-
ren ist. Ausgehend vom Konzentrationsbereich, welcher Mikroverunreinigungen defi-
niert, müssen für Gleichgewichtsverteilungen neue relevante Konzentrationen, für Ab-
baukonstanten neue Raten und Schwellenwerte und für die toxikologischen Eigenschaf-
ten zusätzliche Effekte und Testverfahren berücksichtigt werden. 

 

Methoden zur Priorisierung und Quantifizierung  

a) Priorisierung beim Inverkehrbringen von Stoffen 

• Die bestehende europäische und schweizerische Gesetzgebung erlaubt heute 
nur eine Regelung von prioritären Stoffen wie Pflanzenschutzmittel, Biozide, ha-
logenierte Kohlenwasserstoffe oder Schwermetalle. Bei der Problematik der or-
ganischen Mikroverunreinigungen greift der momentane Vollzug nur bedingt. 

• Die grösste Schwierigkeit in der gesetzlichen Handhabung von organischen Mik-
roverunreinigungen besteht in der Auswahl der prioritären Stoffe aus der gros-
sen Gesamtheit aller sich im Umlauf befindenden und neuen Stoffe. Bisherige 
Priorisierungsmethoden stützen sich auf gut dokumentierte Stoffdaten und auf 
die klassischen Risikobeurteilungsschemen. Dies hat zur Folge, dass vermutlich 
ein grosser Teil der organischen Mikroverunreinigungen aus dem Raster des 
Auswahlverfahrens fallen. 

• Neuere Priorisierungsmethoden wie das COMMPS und DYNAMEC Verfahren 
sind besser auf die Problematik der organischen Mikroverunreinigungen ausge-
richtet und beinhalten Methoden, um die Gesamtheit aller existierenden Stoffe 
besser zu erfassen und in mehrstufigen Verfahren einzugrenzen. Da aber auch 
diese Verfahren mit den klassischen Persistenz-/ Bioakkumulation- und Toxizi-
tätskriterien arbeiten, ist zu vermuten, dass nicht alle potentiellen organischen 
Mikroverunreinigungen richtig priorisiert werden. 

• Die Verfügbarkeit von Daten ist ein kritischer Faktor für die Priorisierung von or-
ganischen Mikroverunreinigungen. Mengenangaben zu Produktion und 
Verbrauch sind grösstenteils vertraulich und müssen aufwendig über Marktstu-
dien und öffentlich zugängliche Statistiken abgeschätzt werden. 
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• Bei Einführung von REACH in der EU in seiner momentanen Version könnte 
damit gerechnet werden, dass Daten für bis zu 30'000 Stoffe erfasst würden – 
allerdings in vertraulicher Form. Da dem Verfahren von Seiten der chemischen 
Industrie vehemente Opposition widerfährt ist allerdings davon auszugehen, 
dass im Sinne einer besseren Marktverträglichkeit die REACH-Kriterien enger 
fokussiert werden und sich damit die Anzahl an registrierten Stoffen verringern 
wird. Doch auch bei weniger als 30'000 Stoffen könnten bei Zugriff auf diese Da-
ten die in der Schweiz eingesetzten Mengen in einer ersten Näherung abge-
schätzt werden. In Verbindung mit bestehenden Listen prioritärer Stoffe und der 
BAG-Produktelisten könnten sie als Grundlage für eine Priorisierung dieser Stof-
fe dienen. 

 

b) Priorisierung aufgrund des Vorkommens in der Umwelt 

• Für die Risikobewertung von Stoffen stützen sich die meisten Priorisierungs-
methoden auf Messdaten von Einzelstoffen oder Summenparametern in Um-
weltkompartimenten oder leiten Umweltkonzentrationen durch Modellrechnun-
gen her. Die heutige Messtechnik erlaubt zwar den Nachweis von Einzelstoffen 
in sehr tiefen Konzentrationen, doch wird natürlich nur gefunden wonach man 
sucht. 

• Ein Monitoring der Gesamtheit aller Stoffe auf Einzelstoffbasis ist nicht durch-
führbar. Daher werden z.B. ungereinigte und gereinigte Abwässer mit Summen-
parametern auf ihre Qualität hin untersucht. Allerdings geben diese Parameter 
keinen Hinweis auf die ökologische Relevanz der Einzelstoffe oder der Stoffge-
mische und reagieren wenig sensitiv auf tiefe Konzentrationen. 

• In der chemischen Einzelstoffanalytik sind Methoden gefragt, welche eine mög-
lichst grosse Anzahl an Stoffen im Spurenbereich simultan erfassen kann. 

• Mit biologischen Testsystemen können heute verschiedene Wirkmechanismen 
(akute, genotoxische, endokrine, teratogene, etc.) in wässrigen Umweltproben 
nachgewiesen werden. Damit kann beispielsweise die Qualität der Abläufe aus 
verschiedenen Abwasserbehandlungsanlagen beurteilt werden. 

• Mit physikalisch-chemischen Fraktionierungsmethoden kombiniert mit Biotest-
Verfahren und begleitender Analytik (Toxicity Identification Evaluation - TIE) 
können toxikologische Effekte Stoffgruppen mit vergleichbaren physikalisch-
chemischen Eigenschaften zugeordnet werden und ermöglichen damit einen 
gezielteren Einsatz einer Einzelstoffanalytik. Der Rückschluss vom gemessenen 
toxikologischen Effekt auf Einzelstoffe erweist sich jedoch immer noch als 
schwierig. Es werden daher bessere Verfahren benötigt. 

 

c) Quantifizierungsmethoden 

• Durch Modellrechnungen können Umweltkonzentrationen von nicht überwachten 
Stoffen als Grundlage für eine Risikobewertung hergeleitet werden. Die Stoff-
flussanalyse ist in diesem Zusammenhang eine hervorragende Methode für das 
Stoffstrommanagement von organischen Mikroverunreinigungen, wo themenbe-
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dingt eine grosse Anzahl an Stoffen untersucht wird, jedoch nur sehr wenige Da-
ten vorhanden sind. 

• Die Stoffflussanalyse hilft dabei, bestehende Daten optimal zu nutzen, den Da-
tenbedarf zu minimieren, Abschätzungen durchführen zu können, relevante Ein-
leiter zu ermitteln und Massnahmen zu priorisieren. Da jedoch Verbrauchsdaten 
und physikalisch/chemische Daten teilweise sehr schlecht verfügbar sind, kön-
nen die Modellrechnungen sehr unterschiedliche Genauigkeiten aufweisen. 

• Durch Kosten-/Nutzenanalysen kann z.B. eine monetäre Quantifizierung durch-
geführt werden zur Bewertung einzelnen Problemstoffen, von technischen Hand-
lungsoptionen und von Lenkungsmassnahmen zur Verminderung der Belastun-
gen durch organische Mikroverunreinigungen. 

 

Quellen und Emissionen 

Um ein grobes Bild über das Potential an organischen Mikroverunreinigungen zu erhal-
ten ist einerseits eine Einteilung der Gesamtheit aller Stoffe nötig, und andererseits sind 
Produktions- und Verbrauchsdaten die Grundlage, um eine grobe quantitative Abschät-
zung zum Vorkommen von potentiellen organischen Mikroverunreinigungen machen zu 
können. 

Aufgrund der relativ guten Verfügbarkeit von Daten konnte im Rahmen dieser Studie 
eine Übersicht über Verbrauchsmengen folgender Produkteklassen gewonnen werden: 

• Mineralische Brennstoffe und deren Additive: Verbrauchsmengen in der Schweiz 
gut dokumentiert, Emissionen in Gewässer kaum relevant 

• Organisch chemische Erzeugnisse: Aufgrund der Aussenhandelsstatistik kann 
teilweise auf den Verbrauch in der Produktion geschlossen werden, nicht aber 
auf Emissionen und auf den Verbrauch in kommerziellen Produkten 

• Pharmazeutische Erzeugnisse: im Zusammenhang mit organischen Mikroverun-
reinigungen immissionsseitig schon relativ gut untersucht, Analogieschlüsse aus 
ausländischen Studien möglich 

• Tierarzneimittel: im Zuge der Lebensmittelhygiene relativ gut dokumentierter Be-
reich 

• Wasch- und Reinigungsprodukte: gute Verbandsstatistiken vorhanden, Emissio-
nen einfach abschätzbar 

• Pflanzenschutzmittel: Verbandsstatistiken vorhanden, Eintrag in Gewässer teil-
weise abschätzbar – lokale Schätzungen aber sehr schwierig 

• Bauchemikalien: einzelne Stoffe sind gut untersucht, es bestehen jedoch in der 
grossen Vielfalt der Produkte viele Lücken 

• Flammschutzmittel: wurden in diesem Kapitel nicht separat diskutiert; es existie-
ren für die Schweiz jedoch relativ detaillierte Stoffflussanalysen 

 
Daten zum Verbrauch von Körperpflegeprodukten waren nicht verfügbar. Es ist jedoch 
zu erwarten, dass im Zuge einer zunehmenden Reglementierung auf europäischer Ebe-
ne, von z.B. Kosmetika, Verbrauchsdaten besser verfügbar sein werden. Weitere wich-
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tige Produkteklassen, wie Kunststoffadditive oder Lösungsmittel wurde im Rahmen die-
ser Studie nicht berücksichtigt. 

Für Produkteklassen mit einfachen Emissionspfaden (z.B. Wasch- und Reinigungsmit-
tel) und für wissenschaftlich bereits untersuchte Stoffe (z.B. Pharmazeutische Erzeug-
nisse oder MTBE) sind grobe Abschätzungen zu den erwarteten Emissionen in Gewäs-
ser machbar (Grössenordnung). Für Stoffe, welche diffus auf verschiedenen Emissions-
pfaden in die Gewässer gelangen und in Produkten mit langer Lebensdauer eingesetzt 
werden (z.B. Weichmacher in Kunststoffen), sind solche Abschätzungen schwierig. 

Endokrin wirksame Stoffe stammen aus verschiedenen Produktanwendungen und kön-
nen in ihrer Summe nicht über Verbrauchsdaten funktionaler Produktegruppen abge-
schätzt werden. Über die Menge und die Bedeutung für den Menschen von syntheti-
schen und natürlichen endokrin wirksamen Stoffen in der Umwelt kann aus heutiger 
Sicht keine Aussage gemacht werden. Dementsprechend wurden in der Schweiz und 
international Forschungsschwerpunkte initiiert. 

Allgemein kann gesagt werden, dass gemessen an der Vielzahl der eingesetzten Stoffe 
die verfügbaren Daten zu Emissionen und Immissionen zu Einzelstoffen spärlich sind. 
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4 Stoffhaushalt Phosphor und Stickstoff 

Dieses Kapitel beschreibt die Stoffflüsse für die Nährstoffe Phosphor und Stickstoff. Es 
soll aufzeigen, welche Auswirkungen das Verbot der Klärschlammdüngung und Tier-
mehlnutzung auf diese Stoffflüsse in der Schweiz hat. Zusätzlich werden einzelne Mög-
lichkeiten zur Rückgewinnung von Phosphor und Stickstoff aus dem Abwasser, Klär-
schlamm und Knochenmehl aufgezeigt. Die wichtigsten Auswirkungen der einzelnen 
Technologien auf die Elimination von Mikroverunreinigungen werden kurz diskutiert. 

4.1 Phosphor als Ressource 

Der Nährstoff Phosphor ist für die Landwirtschaft neben Stickstoff und Kalium von ent-
scheidender Bedeutung als Düngerinhaltsstoff. Da Phosphor im Gegensatz zu Stickstoff 
eine global limitierte Ressource darstellt, ist das Schliessen des Phosphorkreislaufes im 
Sinne der Nachhaltigkeit eine wichtige Aufgabe. Die Zusammenstellung in Tab 27 zeigt 
die Verfügbarkeit der weltweiten Phosphorreserven (U.S. Geological Survey, 2004). 
Marokko, USA und China produzieren ungefähr 59% des Weltbedarfs. Etwa je ein Drit-
tel der abbaubaren Reserven an Phosphaterz befinden sich in Marokko und China. Auf-
grund des geschätzten Abbaus von jährlich 138 Mio t Phosphaterz (entspricht ca. 39 
Mio t P2O5 oder 17.3 Mio t P) lässt sich bei konstantem Verbrauch eine Lebensdauer 
der abbaubaren Lager von 130 Jahren berechnen. Steen (1998) schätzt die Verfügbar-
keit der weltweiten Reserven auf 100 bis 210 Jahre. Werden zusätzlich die potentiellen 
Reserven berücksichtigt, welche teilweise auf dem Meeresgrund liegen und nicht mit der 
heutigen Abbautechnologie gefördert werden können, so ergibt sich eine Reserve von 
500 Jahren. 

Tab 27: Jährlicher Abbau an Phosphaterz und abbaubare Phosphaterz-Lager 

Land Abbau 2003 
[ in Mio t Erz] 

Abbaubare Lager 
(Reserven) 

[in Mio t Erz] 

Potentielle Reserven 
[in Mio t Erz] 

Marokko u. Westsahara 24 5'700 21'000 
Südafrika 2.5 1'500 2'500 
USA 33 1'000 4'000 
Jordanien 7 900 1'700 
China 24 6’600 13'000 
Gesamte Welt 138 18'000 50'000 

Quelle: (U.S. Geological Survey, 2004) 
 

Es ist allerdings zu beachten, dass aufgrund der sich verschlechternden Qualität der 
verfügbaren Ressourcen und steigenden Abbaukosten die Gesamtkosten der Phos-
phatgewinnung mit grosser Wahrscheinlichkeit steigen werden (FAL, 2001). Die heuti-
gen Kosten von aufbereitetem Phosphaterz mit einem P2O5-Gehalt von 30 % betragen 
ca. 25 - 30 $ pro Tonne gefördertes Erz (Jasinski, 2002). Die geschätzten Kosten zum 
bergmännischen Abbau der Reserven betragen 35 $/t jene für die potentiellen Reserven 
100 $/t (FAL, 2001). 
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Neben der Verfügbarkeit der weltweiten Phosphorlager stellt sich bei der Beurteilung 
von verschiedenen Phosphordüngern auch die Frage des Schwermetalleintrages in die 
Landwirtschaftsböden. Eine Studie über den Cadmiumeintrag mit Mineraldüngern 
(BUWAL, 2003b) zeigte, dass dieser Stofffluss in die Böden klein ist im Vergleich zu 
anderen Emissionen (z.B. Batterien, Farben). Die Cadmiumkonzentration in der Umwelt 
und in der Nahrung ist aufgrund der vorhandenen Hintergrundkonzentrationen nicht 
signifikant abhängig vom Cadmiumeintrag mit Mineraldünger. Der Cadmiumeintrag mit 
Mineraldüngern sollte durch den Einsatz von Produkten mit kleinen Cadmiumgehalten 
minimiert werden. Eine amerikanische Übersichtsstudie über Schwermetallgehalte in 
zugelassenen Mineraldüngern zeigt, dass schon sehr viele Produkte Cadmiumgehalte 
unter 1 ppm aufweisen (WSDA and WSDE, 1999). Ein Vergleich der Cd/P-Verhältnisse 
für unterschiedliche Phosphorquellen in der Landwirtschaft ergibt, dass Klärschlamm 
und Kompost bezogen auf den Phosphorgehalt ungefähr zwei- bis dreifache Cadmium-
gehalte aufweisen (Tab 28). 

Tab 28: Vergleich des Cadmiumgehaltes unterschiedlicher P-Quellen 

P-Quelle Spezifischer Cd-Gehalt 
[ mgCd kgP-1 ] 

Mineraldünger1 37.51 
Tierische Ausscheidungen1 15.41 
Kompost2 102.9 
Klärschlamm2 56.4 
Fleischmehl3 <1 
Knochenmehl3 2.4 

1Quelle: (Dettwiler, 1997), 2berechnet nach Daten in (FAL, 2001), 3Daten in (FAL, 2001) 
 

4.2 Phosphorbilanz für die Schweiz 

Die Phosphorbilanz für die Schweiz ist in Abb 21 für die vorhandene Datengrundlage 
zwischen 1996 und 1999 dargestellt. Für die in Abb 21 gezeigte Situation resultierte in 
der Landwirtschaft ein Phosphorüberschuss von ungefähr 12'000 tP/a. Dieser Über-
schuss wird zum grössten Teil im Boden angereichert (Spiess, 1999). Der vor dem Klär-
schlammverbot eingesetzte Klärschlamm zu Düngerzwecken beträgt mit 2'240 tP/a nur 
12 % des gesamten in Düngemitteln eingesetzten Phosphors. Aufgrund dieses kleinen 
Anteils und der Tatsache, dass die Landwirtschaft einen Phosphorüberschuss aufweist, 
ist das Austragsverbot aus der Sicht des P-Bedarfs für die Landwirtschaft bei Betrach-
tung der ganzen Schweiz unproblematisch. Für einzelne Regionen, welche viel Klär-
schlamm zu Düngezwecken einsetzten, kann das Klärschlammverbot jedoch zu bedeu-
tenden Mehrkosten führen. 
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Abb 21: Phosphorbilanz6 für die Schweiz (1996 – 1999) 

                                                  
6 Quelle: (BUWAL, 2003b; FAL, 2001; Schmid and Prasuhn, 2000; Siegrist and Boller, 1996; Spiess, 1999) 
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Die importierten Phosphorfrachten der Landwirtschaft nahmen aufgrund von Massnah-
men bei der Düngeberatung in den letzten Jahren kontinuierlich ab. So wurden aufgrund 
von Angaben des Bauernverbandes (FAL, 2001) im Jahr 2000 nur noch 4'800 tP/a als 
Mineraldünger eingesetzt. Unter der Annahme, dass alle anderen Flüsse gleich gross 
sind, verminderte sich der Gesamtinput in die Landwirtschaft um 25% im Vergleich zu 
1996. Die Produktion an pflanzlicher und tierischer Nahrung entsprach in der betrachte-
ten Periode einem Phosphorfluss von 7'000 tP/a. Der Stofffluss im ungereinigten Ab-
wasser von 6'400 tP/a entspricht 91% dieser Fracht. 

Um Massnahmen an der Quelle zu beurteilen, wurden in Tab 29 die unterschiedlichen 
Anteile der Phosphorfrachten im ungereinigten kommunalen Rohabwasser dargestellt. 
Der Phosphor im Urin entspricht ungefähr 35 – 50% der gesamten Phosphorfracht im 
Rohabwasser. Ungefähr 10 – 20 % stammen aus den Fäkalien. Der Rest resultiert aus 
Haushaltsabfällen, Wasch- und Reinigungsmitteln. 

Tab 29: Zusammensetzung der Phosphorfracht im kommunalen Rohabwasser 

 Siegrist und Boller (1996) 
[ % ] 

Henze (1997) 
[ % ] 

Haneus et al. (1997) 
[ % ] 

Urin 47 33 48 
Fäkalien 21 11 24 
Haushaltsabfälle 10 49  
Textilwaschmittel 5   
Übrige Wasch- und 
Reinigungsmittel 

11 7  

Abschwemmung von 
Siedlungsflächen 

5   

Nicht definiert   28 

 

Aufgrund der Zusammensetzung in Tab 29 und der Resultate der Phosphorbilanz in 
Abb 21 beträgt die Phosphorfracht im Urin ungefähr 2'100 bis 3'000 tP/a in der Schweiz. 
Dies entspricht bei einem angenommenen gesamten Recycling ungefähr einem Drittel 
des Phosphoroutputs der Landwirtschaft. 

Der diffuse Phosphoreintrag in die Oberflächengewässer entspricht ungefähr 60% des 
Gesamteintrages (Abb 21). Die Entlastungen aus der Kanalisation, Oberflächenabflüsse 
aus der Landwirtschaft und die Abschwemmungen von unproduktiven Flächen und aus 
Wäldern sind alle in der gleichen Grössenordnung. 

4.3 Stickstoffbilanz für die Schweiz 

In Abb 22 wird die Stickstoffbilanz für die Schweiz in der Periode 1994 – 1996 darge-
stellt. Die aus der Landwirtschaft ins Grundwasser ausgewaschene Nitratfracht ent-
spricht ungefähr der Hälfte des Mineraldüngereinsatzes. Ein grosser Anteil dieser Nitrat-
fracht gelangt über die Exfiltration in die Oberflächengewässer. Der Stickstoffdüngerein-
satz im Jahr 2000 betrug nach Angaben des Schweizer Bauernverbandes 53'000 t/a, 
was gegenüber der gezeigten Bilanzierungsperiode einer Reduktion von 20% entspricht. 
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Abb 22: Stickstoffbilanz7 für die Schweiz (1994 – 1996) 

                                                  
7 Quelle: (BUWAL, 1996b; Schmid and Prasuhn, 2000; Spiess, 1999) 
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Der Stickstoff wird in Schweizer Abwasserreinigungsanlagen nur zu ungefähr 30% eli-
miniert. Die gesamte Stickstofffracht im Klärschlamm beträgt nur gerade 14% des Mine-
raldüngereinsatzes. Da nur etwa 40% des Klärschlamms als Abfalldünger eingesetzt 
wird, hat das Klärschlammverbot auf den verfügbaren Stickstoff in der Landwirtschaft 
einen relativ kleinen Einfluss. 

Die Stickstofffracht im ungereinigten Abwasser stellt mit 45'800 tN/a einen bedeutenden 
Stofffluss dar. Ungefähr 80% der Fracht (ca. 36'640 tN/a) stammen aus dem menschli-
chen Urin. 

Betrachtet man die Belastung der Oberflächengewässer mit Stickstoff, so zeigt sich, 
dass die Stickstofffracht im Ablauf von Abwasserreinigungsanlagen ungefähr gleich 
gross ist wie die Summe der ausgewaschenen und abfliessenden Stickstofffrachten aus 
der Landwirtschaft und anderen Bodenflächen. 

Im Gegensatz zu Phosphor spielt beim Stickstoff die Wechselwirkung von Boden und 
Atmosphäre eine entscheidende Rolle. So ist die N-Fixierung aus der Atmosphäre in der 
gezeigten Bilanzperiode ungefähr gleich gross wie der gesamte Mineraldüngereinsatz. 

Weitere grosse Stickstoffflüsse resultieren aus Verbrennungsprozessen im Verkehr, aus 
der Industrie, den Haushalten und der Landwirtschaft. Der aus der Atmosphäre aufge-
nommene Stickstoff wird teilweise wieder zu N2 denitrifiziert oder in Form von oxidierten 
Stickstoffverbindungen (NOx) an die Atmosphäre abgegeben, was zur weiträumigen 
Düngung von natürlichen Ökosystemen führen kann. 

4.4 Tiermehl 

In der Schweiz fallen pro Jahr ungefähr 200'000 Tonnen Schlachtabfälle an. Daraus 
entstehen 45'000 t Fleischmehl, 20'000 t Knochenmehl und 20'000 t Extraktionsfett 
(SDA, 2001). Knochenmehl weist einen ungefähr zwei bis drei Mal kleineren Phosphor-
gehalt als Mineraldünger auf (Tab 30). 

Tab 30: Phosphor- und Stickstoffgehalte von Tiermehl 

 P-Gehalt 
[ kgP/t TS ] 

P-Fracht 
[ tP/Jahr ] 

N-Gehalt 
[ kgN/t TS ] 

N-Fracht 
[ tN/Jahr ] 

Fleischmehl 30 1’350 90 4’050 
Knochenmehl 85 1’700 45 900 

 

Vergleicht man obige Phosphorfrachten mit den 4’800 tP/Jahr im Mineraldünger (Ein-
satz im Jahr 2000) so wird deutlich, dass der Phosphor im Fleisch- und Knochenmehl 
64% des Düngereinsatzes beträgt. Die Stickstofffracht beträgt hingegen nur 9% des im 
Jahr 2000 eingesetzten Stickstoffdüngers. 

Fleischmehl hatte vor dem Verfütterungsverbot von Tiermehl eine wichtige Bedeutung 
als Futtermittel in der Landwirtschaft (Abb 23). Durch das Wegfallen des Fleischmehls 
als Futterquelle resultieren für die Phosphorbilanz der Landwirtschaft zwei mögliche 
Szenarien, wenn die gleiche Menge tierische Nahrungsmittel produziert werden: 
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a) Die notwendigen Futtermittel werden importiert. Die Bilanz weist neben dem 
zusätzlichen Phosphorinput auch den neuen Output des in Zementwerken ver-
brannten Fleischmehls auf. 

b) Im Pflanzenbau werden mehr Futtermittel für die Tierhaltung produziert. Ob dies 
alleine aufgrund der Überschüsse ohne zusätzlichen Mineraldüngereinsatz mög-
lich ist, müsste geklärt werden. 
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Überschuss = 13'000

Tierische
Nahrungsmittel

5'000

Importierte
Futtermittel

5'000

P
fla

nz
lic

he
 F

ut
te

rm
itt

el

24
'0

00

Tierische A
usscheidungen

Tierische Futtermittel
(Fleischmehl, Schotte etc.)

4'000

6'000
Fütterungs- und

Ernteverluste, Stroh etc.

Mineral- und
Abfalldünger,

und Deposition

15'000

24
'0

00

Pflanzliche
Nahrungsmittel

2'000

Systemgrenze „Landwirtschaft“

Angaben in tP a-1

 

Abb 23: Phosphorkreislauf in der Landwirtschaft (Spiess, 1999) 

Um Fleisch- und Knochenmehl als Dünger einzusetzen, müsste ein Behandlungsverfah-
ren eingesetzt werden, welches die vollständige Inaktivierung von Prionen sicherstellt. 
Die Inaktivierung von Prionen ist aufgrund ihrer bio-physikalischen Eigenschaften nicht 
einfach. Die Frage, ob das heute in der Verordnung über die Entsorgung tierischer Ab-
fälle (Schweizerischer Bundesrat, 2002b) festgelegte Standardverfahren zur Behand-
lung von Tiermehlen (133 oC, 3 bar, 20 Minuten) die BSE-Infektiosität vollständig redu-
ziert, ist umstritten, da die Eigenschaften der Prionen damit nicht zerstört werden kön-
nen. In der Risikostudie zur Abfalldüngerverwertung des (FAL, 2001) wird aufgrund ei-
ner Literaturrecherche von einer Inaktivierung der Prionen mit dem Standardverfahren 
(Schweizerischer Bundesrat, 2002b) zwischen 99% bis 99.9% ausgegangen (European 
Commission, 1998b; Schreuder et al., 1998). Mehrere Autoren zeigten, dass durch ein 
vorgängiges Versetzen der Prionen mit 1M Natronlauge und anschliessendem Autokla-
vieren bei 121 oC eine effiziente Inaktivierung möglich ist (Ernst and Race, 1993; Taylor 
et al., 1997). 

Brown et al. (2000) zeigten die extreme Hitzeresistenz von Prionen. Bei einer Hitze von 
600 oC wurden sie nicht vollständig zerstört. Bei 1000 oC wurde hingegen keine infektiö-
se Aktivität mehr festgestellt. In der EU-Verordnung (European Commission, 2002b) 
wird deshalb auch eine Verbrennung bei mindestens 850 oC vorgeschrieben.  

In der Schweiz wird ein grosser Anteil des heute anfallenden Tiermehles bei der Ze-
mentherstellung verbrannt (Abb 24). Der Preis für diese Entsorgung beträgt ungefähr 
100 Fr/t (NZZ, 2001). 
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Abb 24 Verbrennung von Tiermehl und Tierfett in Zementwerken (BUWAL, 2003a) 

Nach Angaben des Bundesamtes für Veterinärwesen (BVET, 2000) ist aufgrund der 
hohen Verbrennungstemperatur von 2000 oC im Drehrohr von einer vollständigen Zer-
störung der Prionen auszugehen. Dieser Entsorgungsweg eignet sich jedoch nur für 
Fleischmehl und Extraktionsfette. Die stark phosphorhaltigen Knochenmehle beeinträch-
tigen die Zementqualität. Aus diesem Grund wurden 6'000 t Knochenmehl pro Jahr in 
eine Sonderabfallverbrennungsanlage nach Herten (D) exportiert. Weitere 10'000 t/Jahr 
werden in einem deutschen Kohle-Heizkraftwerk in Herne verbrannt (SDA, 2001). 

Als alternatives Verfahren für die Tiermehlbehandlung wurde von Chaala und Roy 
(2003) eine Vacuumpyrolyse vorgeschlagen (500 oC, 4 kPa, 170 Minuten). Sie zeigen in 
einer Laborstudie, dass sich dadurch ein Pyrolyseöl mit hohem Heizwert von 34.2 MJ/kg 
und ein brennbares Gas (Heizwert 12 MJ/kg) gewinnen lassen. Leider wird in der Studie 
nicht auf den Wirkungsgrad der Prioneninaktivierung eingegangen, was in diesem Tem-
peraturbereich von grossem Interesse wäre. 

Die EG-Verordnungen (European Commission, 2002b; European Commission, 2003b) 
schreiben die Randbedingungen für die Herstellung von Di- und Tricalciumphosphat vor. 
Es ist allerdings zu beachten, dass diese Verordnungen nicht für die Düngerherstellung 
gelten ((European Commission, 2002b), Artikel 22.1c). Als Ausgangsmaterial dürfen nur 
Knochenresten verwendet werden, welche nicht als Risikomaterial eingestuft werden. 
Für die Dicalciumphosphatherstellung wird das fein gemahlene Knochenmaterial zuerst 
während mindestens zwei Tagen mit Salzsäure bei einem pH von unter 1.5 behandelt. 
Anschliessend wird die Phosphorlauge gekalkt bis bei pH 4 – 7 Dicalciumphosphat aus-
fällt. Diese Fällungsprodukte werden anschliessend bei 65 oC bis 365 oC heissluftge-
trocknet. Zur Herstellung von Tricalciumphosphat wird das fein gemahlene Knochenma-
terial mit heissem Wasser entfettet und anschliessend während 30 Minuten bei 4 bar 
und 145 oC behandelt. Das Tricalciumphosphat wird durch Zentrifugation abgetrennt 
und anschliessend im Wirbelschichtverfahren bei 200 oC zu Granulat verarbeitet. 



Stoffhaushalt Phosphor und Stickstoff 

 151   

4.5 P-Recycling aus dem Abwasser 

In diesem Kapitel werden verschiedene Verfahren beschrieben, um Phosphor aus dem 
Abwasser zurückzugewinnen. Das Problem der Rückgewinnung von Phosphor aus dem 
Abwasser besteht darin, dass aufgrund der Abwasserzusammensetzung neben den 
gewünschten Fällungsprodukten unerwünschte Ausfällungen und Feststoffakkumulatio-
nen vermieden werden müssen. Im folgenden Kapitel werden zuerst verschiedene Ver-
fahrensführungen im Haupt- und Nebenstrom beschrieben und diskutiert. Anschliessend 
werden die Calciumphosphat- und Struvitfällung als Prozesse für die Phosphorrückge-
winnung bezüglich ihrer Anwendbarkeit analysiert. 

Entscheidend für das Rückgewinnungspotential der unterschiedlichen Verfahren ist die 
Verteilung des zufliessenden Phosphors im Zulauf bei der späteren Abwasserbehand-
lung. In Abb 25 sind die Phosphoranteile der verschiedenen Stoffflüsse einer heute häu-
figen Abwasserreinigungsanlage mit Vorklärung und Belebtschlammverfahren und 
Phosphorfällung dargestellt. Es zeigt sich, dass infolge der Phosphorfrachten im Primär- 
und Überschussschlamm die aus dem Abwasser gefällte P-Fracht nur etwa 55% be-
trägt. Die im Faulschlamm vereinigten Schlammströme enthalten hingegen etwa 90% 
der zufliessenden Phosphorfracht. 

 

Zulauf

1.7 gP/(EW*d)

100 %

Primärschlamm

0.15 gP/(EW*d)

10 %

P-Anteil
Überschussschlamm

(= Belebtschlamm)

0.4 gP/(EW*d)

25 %

Ablauf

0.15 gP/(EW*d)

10 %

P-Anteil
Fällschlamm

1 gP/(EW*d)

55 %

 

Abb 25 P-Anteile einer heutigen kommunalen Kläranlage mit P-Fällung ((Cornel, 2002) - modifiziert 
für Schweizer Verhältnisse) 

4.5.1 Chemische P-Fällung im Hauptstrom 

Um Phosphor aus dem Hauptstrom von kommunalen Abwasserreinigungsanlagen zu-
rückzugewinnen, muss nach der biologischen Reinigung und der Abtrennung des Be-
lebtschlammes eine Nachfällung (z.B. mit Kalkmilch und einem Crystalactor) als letzte 
Reinigungsstufe eingesetzt werden (Abb 26). 

In Abb. 5 wurde das Potential der Phosphorrückgewinnung aus der wässrigen Phase 
bei einem Belebtschlammverfahren mit Vorklärung verdeutlicht. Aufgrund des Phos-
phorbedarfes für die Biomasse und der Abtrennung partikulärer Abwasserinhaltsstoffe 
können in Hauptstromverfahren nur etwa 55% des Phosphorinputs abgetrennt und re-
zykliert werden. 
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Abb 26: Anlagenkonfiguration für P-Recycling aus dem Hauptstrom 

Woods et al. (1999) zeigen die Abhängigkeit der rezyklierbaren Phosphorfracht und der 
Betriebskosten von verschiedenen Randbedingungen (z.B. P-Konzentration im Zulauf, 
BSB5/P-Verhältnis im Zulauf, Schlammentsorgungskosten). Für das Recyclingverfahren 
im Hauptstrom resultierten ungefähr 40% tiefere Chemikalien- und Schlammentsor-
gungskosten im Vergleich zu einem konventionellen P-Eliminationsverfahren mit Simul-
tanfällung von Eisenphosphat. Es ist allerdings zu beachten, dass die Studie von Zu-
laufkonzentrationen von 8 gP/m3 ausgeht und deshalb der reduzierbare Fällschlamman-
teil grösser ist als bei durchschnittlichen Schweizer Kläranlagen. Da die Phosphorkon-
zentration im unbehandelten Schweizer Abwasser meist zwischen 4 – 6 gP/m3 beträgt, 
sind die Ergebnisse nur beschränkt auf die Schweiz übertragbar. Eine Arbeitsgruppe in 
Deutschland (ATV, 2003) kommt zum Schluss, dass die P-Rückgewinnung im Haupt-
strom nur in Einzelfällen wirtschaftlich ist. 

Bei einer Analyse der Anwendung in der Schweiz müssten zuerst Anlagen mit einem 
geringen Fremdwasseranteil und einem Einzugsgebiet mit möglichst viel Trennkanalisa-
tion beurteilt werden. In Tab 31 sind die Vor- und Nachteile des chemischen Phosphor-
recyclings aus dem Hauptstrom zusammengefasst. 
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Tab 31: Vor- und Nachteile des P-Recyclings aus dem Abwasserhauptstrom 

Kriterium Vorteile Nachteile 
Effizienz der P-
Rückgewinnung  

 
 

Aufgrund der grossen Durchflüsse und 
der tiefen Konzentration im Abwasser 
ist dieses Verfahren oft nicht effizient. 

Ressourceneinsatz  
 
 

Für die Fällung des Phosphates ist ein 
grosser Chemikalieneinsatz notwendig 
(z.B. Ca(OH)2 und NaOH). 
Bei einem typischen pH-Wert im Ab-
lauf des Crystalactors von 10 -10.3 
(Angel, 1999) muss nachträglich noch 
neutralisiert werden, was eine Erhö-
hung des Salzgehaltes zur Folge hat. 

Anpassung an beste-
hende Verfahren 

Es ist nur ein zusätzliches Fällungs-
verfahren im Ablauf notwendig. Keine 
Umstellung der biologischen Reini-
gungsstufe notwendig. 

 

Einfachheit Das Verfahren muss nur auf die Fäl-
lung optimiert werden. 

 

Stabilität Das Fällungsverfahren kann aufgrund 
der Phosphorzulaufschwankungen 
ausgelegt werden. Die Fällung ist 
mehr oder weniger unabhängig von 
der Effizienz des biologischen Abbaus. 

 

Mikroverunreinigungen 
im Recyclingprodukt 

Die Adsorptionsfähigkeit Mikroverunreinigungen an die Fällungsprodukte müsste 
untersucht werden. 

Mikroverunreinigungen 
im Ablauf der ARA 

Um die P-Elimination mit dem abge-
zogenen Überschussschlamm mög-
lichst gering zu halten sind hohe 
Schlammalter notwendig. Diese wirken 
sich positiv auf die Elimination von 
Mikroverunreinigungen aus. 
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Abb 27: Vereinfachte Darstellung der wichtigsten Prozesse der erhöhten biologischen Phosphoreli-
mination (Kühni et al., 1999) 
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4.5.2 Nebenstromverfahren 

Bei Nebenstromverfahren wird der Phosphor aus abgetrennten Abwasser- oder 
Schlammströmen zurückgewonnen. Dabei entstehen kleinere Volumenströme und bei 
einer erhöhten biologischen Phosphorelimination eine Aufkonzentrierung von Phosphor, 
was entscheidend ist für die Wirtschaftlichkeit von Fällungsverfahren. 

Das Verfahren der biologischen Phosphorelimination beruht auf der Anreicherung von 
phosphorakkumulierenden Mikroorganismen (z.B. (Bond et al., 1995; Hesselmann et al., 
2000)). Die wichtigsten Prozesse wurden von Kühne et al. (1999) beschrieben (Abb 27). 

Unter anaeroben Bedingungen speichern die phosphorakkumulierenden Mikroorganis-
men aus organischen Substraten gewonnene Polyhydroxialkanoate (PHA), indem sie 
die notwendige Energie durch Hydrolyse intrazellulärer Polyphosphate gewinnen. Das 
dabei freiwerdende Orthophosphat wird ans Abwasser abgegeben. Unter aeroben oder 
denitrifizierenden Bedingungen kann das gespeicherte PHA im Zellstoffwechsel metabo-
lisiert werden. Die frei werdende Energie übersteigt den direkten Energiebedarf des 
Stoffwechsels. Dieser Energieüberschuss kann in die Synthese von Speicherung von 
intrazellulärem Polyphosphat investiert werden. 

Wird in einem Verfahren Belebtschlamm abwechselnd anaeroben und aeroben rsp. 
denitrifizierenden Bedingungen ausgesetzt (Abb 27), so reichern sich die phosphorak-
kumulierenden Mikroorganismen im Belebtschlamm an, da sie durch die Möglichkeit der 
anaeroben PHA-Speicherung und Verfügbarkeit dieser Kohlenstoffquelle unter aeroben 
Bedingungen einen Selektionsvorteil haben. 

Ein Verfahren zur Nutzung der biologischen Phosphorelimination beim P-Recycling ist 
am Beispiel des AAO-Verfahrens (anaerobic – anoxic- oxic) in Abb 28 dargestellt. Wei-
tere Verfahren wie z.B. das UCT-, JHB- und BCFS®-Verfahren sind bei Kühne et al. 
(1999) und Hao und van Loosdrecht (2003) beschrieben. Allen Verfahren gemeinsam ist 
die Vermeidung der Rückführung von Nitrat in die anaerobe Zone, da die für den Selek-
tionsvorteil der phosphorakkumulierenden Mikroorganismen zentrale PHA-Speicherung 
nur unter anaeroben nitrat-freien Bedingungen erfolgt. Die zweite zentrale Randbedin-
gung für die PHA-Speicherung ist die Verfügbarkeit von organischem Substrat in der 
anaeroben Zone. 

Rücklaufschlamm

Anaerobe
P-Rücklösung Denitrifikation NachklärbeckenVorklärbecken

Interne Rezirkulation

Nitrifikation

Sedimentation 1

Fällungsprodukt

Fällungsreaktor
(z.B. Struvitfällung)

Primärschlamm

Sedimentation 2

Fällmittel

Phosphatarmer
Überschussschlamm

Nebenstrom
(=P-Recycling aus einem

Abwasserteilstrom)

Hauptstrom
(=Bio-P-Verfahrensführung)

 

Abb 28: AAO-Verfahren für Phosphorrecycling aus dem Nebenstrom 
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Tab 32: Vor- und Nachteile des AAO-Verfahren für Phosphorrecycling aus dem Nebenstrom 

Kriterium Vorteile Nachteile 
Effizienz der P-
Rückgewinnung  

Mit der Bio-P-Verfahrensführung kann 
Phosphat aufkonzentriert werden. 
Dadurch kann die Effizienz der P-
Fällung bedeutend gesteigert werden 
(Rückgewinnungspotential beträgt 
höchstens 45% des Phosphors im 
Zulauf). 

Ein funktionierendes Bio-P-Verfahren ist die 
Grundlage für eine effiziente Fällung. 
Im Vergleich zu P-Recyclingverfahren aus 
dem Klärschlamm sind die erreichbaren 
Rückgewinnungspotentiale kleiner. 

Ressourceneinsatz Da die Fällung im Nebenstrom abläuft 
und sämtliche Rückläufe in die Haupt-
linie gelangen, ist meist keine zusätzli-
che Neutralisation notwendig. 

Für die Fällung des Phosphates ist ein hoher 
Chemikalieneinsatz notwendig. 
Um eine gute Rücklösung und eine möglichst 
optimale Denitrifikation zu erreichen, ist teil-
weise eine zusätzliche Kohlenstoffdosierung 
notwendig 

Anpassung an beste-
hende Verfahren 

 
 

Die biologische Stufe muss auf erhöhte biolo-
gische Phosphorelimination angepasst wer-
den. 

Einfachheit  
 
 

Das Verfahren ist anspruchsvoll im Betrieb. 
Dies kann teilweise durch relativ aufwändige 
Mess- und Regelkonzepte kompensiert wer-
den. 

Stabilität Durch den Einsatz einer zusätzlichen 
externen Kohlenstoffquelle und einem 
geeigneten Mess- und Regelkonzept 
kann das Verfahren stabil betrieben 
werden. 

Das Bio-P-Verfahren ist stark abhängig von 
organischen Frachtschwankungen im Zulauf.  

Mikroverunreinigungen 
im Recyclingprodukt 

Falls die Recyclingprodukte für einen 
Einsatz als Dünger zu hohe Konzent-
rationen an Mikroverunreinigungen 
aufweisen, kann der kleine Neben-
strom effizient behandelt werden (z. B. 
mit Ozon)  

 

Mikroverunreinigungen 
im Ablauf der ARA 

Die höheren Schlammalter für die 
erhöhte biologische Phosphorelimina-
tion ohne externe C-Quelle wirken sich 
poitiv auf die Elimination von einzelnen 
Mikroverunreinigungen aus. 
Auch das Durchlaufen verschiedener 
Redoxzustände wirkt sich positiv auf 
die Elimination von Mikroverunreini-
gungen aus. 

 

 

Um mit dem in Abb 28 gezeigten Verfahren Phosphor zu rezyklieren, trennt man nach 
der anaeroben Rücklösung ein Teil des Abwasser-Schlamm-Gemisches ab. Dieser Ne-
benstrom weist aufgrund des Prozesses der erhöhten biologischen Phosphorelimination 
bei Schweizer Abwasserverhältnissen Phosphatkonzentrationen von bis zu 12 gP/m3 
auf, was ungefähr der 3 – 4 fachen Zulaufkonzentration entspricht. Nach Abtrennung 
des Belebtschlammes in der Sedimentation 1 kann das Phosphat ausgefällt werden (z. 
B. Struvit oder Calciumphosphat). Die Vor- und Nachteile des in Abb 28 dargestellten 
Verfahrens sind in Tab 32 zusammengefasst. 

Das in Abb 29 dargestellte PhoStrip-Verfahren wurde entwickelt, um den Vorteil der 
Konzentrationserhöhung durch die biologische Phosphorelimination zu nutzen und 
gleichzeitig den Nachteil der Beeinträchtigung der Verfahrensstabilität bei Zulauf-
schwankungen zu unterdrücken. Es ist das bisher häufigste angewandte Verfahren zur 
Phosphor-Rückgewinnung (Van Loosdrecht, 1998). Bei diesem Verfahren wird ein Teil 
des Rücklaufschlamms abgetrennt und in einen Denitrifikationsreaktor geleitet. Im an-
schliessenden anaeroben Reaktor erfolgt die Phosphorrücklösung und die Abtrennung 
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der Feststoffe. Aus dem Überstand kann der Phosphor mit Hilfe eines Fällungsverfah-
rens z.B als Calciumphosphat oder Struvit ausgefällt und zurückgewonnen werden. 
Durch die Entkoppelung des Nebenstromes vom Abwasserstrom können sehr hohe 
Phosphatkonzentrationen von bis zu 30 – 40 mg PO4-P/L erreicht werden. Die Vor- und 
Nachteile des PhoStrip-Verfahren sind in Tab 33 zusammengefasst. 

 

Rücklaufschlamm

Denitrifikation Nitrifikation Nachklärbecken

Fäll-
mittel

Vorklärbecken

Fällungsprodukt

Fällungsreaktor
(z.B. Crystalactor)

Phosphor-
rücklösung
(anaerob)

Denitrifikation

Dosierung flüchtiger
Fettsäuren

(z.B. Azetat)

Phosphatarmer
Überschussschlamm

Abgetrennter
Rücklaufschlamm

Primärschlamm

Rücklauf

Nebenstrom
(=P-Recycling aus einem Teilstrom

des Rücklaufschlammes)

Hauptstrom
(= Belebtschlammanlage

ohne Bio-P)

 

Abb 29: PhoStrip-Verfahren für Phosphorrecycling aus dem Nebenstrom 

Tab 33: Vor- und Nachteile des PhoStrip-Verfahrens für P-Recycling 

Kriterium Vorteile Nachteile 
Effizienz der P-
Rückgewinnung  

Mit diesem Verfahren kann die Phosphat-
konzentration für die Fällung im Vergleich 
zum Zulauf um einen Faktor 4- 5 erhöht 
werden. 

Es kann im günstigsten Fall nur 
etwa 40% der Zulaufphosphor-
fracht zurückgewonnen werden. 

Ressourceneinsatz Bei genügend grosser Aufenthaltszeit im 
Rücklösungsreaktor (θh = 12 – 24h) ist 
keine zusätzliche Kohlenstoffdosierung 
notwendig. Die Phosphatfällung ist auf-
grund der hohen Phosphatkonzentrationen 
sehr effizient, bedingt aber die Dosierung 
von Ca(OH)2 oder MgO. 

 

Anpassung an beste-
hende Verfahren 

Die biologische Stufe wird nicht tangiert. Es sind zusätzliche Reaktorvolu-
mina für den Rücklöseprozess und 
die Phosphatfällung notwendig 

Einfachheit   Das Verfahren ist komplex 
Stabilität Das Verfahren ist weitgehend unabhängig 

von Schwankungen des hydraulischen 
Zulaufs, Abwassertemperatur, CSB/P-
Verhältnisses, CSB/N-Verhältnisses. 

Eine effiziente Denitrifikation ist 
Vorraussetzung für eine effiziente 
Phosphorrückgewinnung. 

Mikroverunreinigungen 
im Recyclingprodukt 

Falls die Recyclingprodukte für einen 
Einsatz als Dünger zu hohe Konzentratio-
nen an Mikroverunreinigungen aufweisen, 
kann der kleine Nebenstrom effizient 
behandelt werden (z. B. mit Ozon) 

 

Mikroverunreinigungen 
im Ablauf der ARA 

Bei einem erforderlichen Schlammalter 
von 13 – 20 Tagen können sich auch 
vermehrt Spezialisten für den Abbau 
schwer abbaubarer Schadstoffe etablie-
ren. 

Mikroverunreinigungen, welche 
nur anaerob metabolisiert werden 
können, werden nur im kleinen 
Nebenstrom abgebaut. 
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4.5.3 P-Fällung als Calciumphosphat 

Bei der Ausfällung von Calciumphosphat unterscheidet man zwei verschiedene Prozes-
se. Bei der Ausfällung von amorphem Calciumphosphat (CaHPO4 ∗ 2 H2O, Ca3(PO4)2, 
Ca5(OH)(PO4)3, Ca4H(PO4)3 ∗ 3 H2O) entsteht ein Feststoff mit einem hohen Wasserge-
halt (z. B. (Brett et al., 1997; House, 1998)). Um diesen Nachteil zu vermeiden, wurde 
die gezielte Ausfällung von kristallinem Calciumphosphat im Wirbelschicht-Verfahren 
entwickelt, welches grosstechnisch mit dem sogenannten Crystalactor® umgesetzt wur-
de (Giesen, 1999). Mit hydraulischen Aufenthaltszeiten im Reaktor von ungefähr 15 – 60 
Minuten und optimierten Verfahren ist es möglich, 80 – 95% des Phosphors als sehr gut 
verwertbaren Rohstoff auszufällen. 

Für die Calciumphosphatfällung im Crystalactor sind die Übersättigung mit Ca2+-Ionen, 
die Erhöhung des pH-Wertes auf Werte zwischen 8 und 9.5, das Impfmaterial für das 
Kristallwachstum und die Unterdrückung von unerwünschten Nebenprodukten (v.a. Ca-
CO3) entscheidende Prozessparameter. 

Als Impfmaterial wird meist Quarzsand verwendet (Giesen, 1999; Seckler et al., 1996). 
Um gleichzeitig den pH anzuheben und die Kristallbildung zu fördern, wurde von Angel 
(1999) MgO als Impfmaterial verwendet. Um den Prozess zu optimieren und möglichst 
reines Calciumphosphat zu erhalten, wurden auch schon mehrere Mischformen von 
Impfmaterialien wie z.B. CaCO3 und MgO vorgeschlagen (Donnert and Salecker, 1999). 

Das bei der Ausfällung von Calciumphosphat gleichzeitige ausfallende Calciumkarbonat 
(CaCO3) entspricht einer unerwünschten „Verdünnung“ des Recyclingproduktes. Dieses 
Problem spielt vor allem bei hartem Wasser eine grosse Rolle. Ob die Wasserhärte eine 
Anwendung der Calciumphosphatfällung in der Schweiz entscheidend limitiert und wel-
che verfahrenstechnischen Massnahmen zur Lösung vorzusehen wären, muss abge-
klärt werden. Das mit dem Crystalactor ausgefälltes Calciumphosphat Ca3(PO4)2 ist 
bezüglich Phosphorgehalt vergleichbar mit phosphathaltigem Erz (Tab 34). 

Tab 34: Vergleich der P-Gehalte von rezykliertem Calciumphosphat mit Phosphaterz 

Kriterium Phosphat-Erz Ausgefälltes Ca3(PO4)2 
 (Driver et al., 1999) (Brett et al., 1997) (Angel, 1999) (Donnert and Salecker, 

1999) 
P-Gehalt [%] 12.9 – 17.6 11.2 - 14 6.5 – 18.3 13 - 17 

 

Schwermetallanalysen von rezykliertem Ca3(PO4)2 aus kommunalen Abwasserreini-
gungsanlage zeigten um ein bis zwei Grössenordnungen kleinere Chrom- und Cadmi-
umgehalte als Phosphaterz. Verschiedene Autoren schlagen deshalb vor das rezyklierte 
Ca3(PO4)2 als Rohmaterial in der Phosphorindustrie einzusetzen. Jeanmaire (2001) 
zeigt aufgrund der grosstechnischen Anwendung des Calciumphosphatrecyclings auf 
einer ARA in Holland, dass sich die Gesamtkosten auf ungefähr 9 – 11 €/kgPrezykliert be-
laufen. Die Investitionskosten betragen ungefähr 55% und die Betriebskosten 45 % der 
Gesamtkosten. Vergleicht man diesen Preis mit den Kosten für Phosphaterz, welche 
ungefähr 0.35 €/kgP betragen (Jasinski, 2002) so wird deutlich, dass ein bedeutende 
Differenz besteht. 
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4.5.4 P-Fällung als Struvit 

Der zweite wichtige Prozess zur Rückgewinnung von Phosphor ist die Ausfällung von 
Struvit. Die Fällungsreaktion beschreibt folgende Gleichung: 

 

)(66 2442
3
44

2 StruvitOHPOMgNHOHPONHMg ∗→+++ −++
 

 

Für die Struvitfällung ist eine Übersättigung mit Mg2+-Ionen und ein pH-Wert zwischen 8 
- 9 notwendig. Da die Ausfällung von Struvit im Gegensatz zur Calciumphosphatfällung 
wesentlich leichter erfolgt, wird als Impfmaterial idealerweise ein kleiner Teil des produ-
zierten Struvites rezykliert (Doyle and Parsons, 2002). Die pH-Erhöhung wird oft mit 
Mg(OH)2 durchgeführt, da damit die nötige Übersättigung mit Mg2+-Ionen erzielt wird. 
Das optimale molare Verhältnis für grosstechnische Anwendungen liegt bei Mg:N:P = 
1.3/1/1 (Jaffer et al., 2002; Jeanmaire, 2001). Für die Fällung von Struvit aus kommuna-
lem Abwasser, welches in der Schweiz ungefähr eine Mg2+-Konzentration zwischen 5 – 
30 g/m3 aufweist, wäre eine Dosierung von Magnesium erforderlich. 

Bei den meisten grosstechnischen Anwendungen wird ein Wirbelschicht-Verfahren ein-
gesetzt (z.B. (Battistoni et al., 2000; Münch and Barr, 2001)). Mit hydraulischen Aufent-
haltszeiten zwischen 100 und 180 Minuten ist es möglich, bis zu 90% des Phosphors 
auszufällen. Der Phosphorgehalt des ausgefällten Struvites beträgt bis zu 12.5 % des 
Gewichtes, was etwas kleiner ist als die Phosphorgehalte von Phosphaterz und Calci-
umphosphat (Tab 34). Struvit kann wegen des Magnesiums und des Ammoniums im 
Vergleich zu Calciumphosphat in den Standardprozessen der Phosphorindustrie nicht 
als Rohmaterial genutzt werden (Driver et al., 1999). Seine mögliche Verwendung als 
Recyclingprodukt liegt in der Nutzung als slow-release Dünger (Doyle and Parsons, 
2002). Im Vergleich zu kommerziellem Monocalciumphosphatdünger zeigten mehrere 
Recyclingdünger aus Struvit keinen Unterschied in der Effizienz als Phosphordünger 
(Richards and Johnston, 2001). 

Die Kosten der grosstechnischen Struvitfällung sind mit ungefähr 1 – 3 €/kgPrezykliert (Tab 
35) wesentlich geringer als diejenigen der Calciumphosphatfällung. Dies ist vor allem 
auf kleinere Ressourcenverbräuche (Energie, Chemikalien, Impfmaterial) zurückzufüh-
ren. Es ist jedoch zu beachten, dass auch der Preisunterschied von Magnesiumsalzen 
auf verschiedenen internationalen Märkten zu einer beträchtlichen Variabilität der Pro-
zesskosten führen kann.  

Tab 35: Kostenvergleich der Struvitfällung 

 (Booker et al., 
1999) 

(Gaterell et 
al., 2000) 

(Battistoni et 
al., 2001) 

(Münch and 
Barr, 2001) 

(Jaffer et al., 
2002) 

Land Australien Japan Italien Japan Grossbritannien 
Prozesskosten 
[€/kgPrezykliert] 

1 3.2 2.7 1.8 1.6 
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4.6 P-Recycling aus dem Klärschlamm und der Verbrennungsasche 

Klärschlamm weist mit ungefähr 90 % das grösste theoretische Rückgewinnungspoten-
tial auf (Abb 25). Aus Abb 25 wird deutlich dass sich dieses Potential nur ergibt, wenn 
mit einer klassischen Phosphorfällung (z.B. mit Eisenchlorid) 55% des Zulaufes als Fäll-
schlamm anfallen. 

In den folgenden Kapiteln werden die wichtigsten Verfahren zur Rückgewinnung des 
Phosphors aus dem Klärschlamm und der Klärschlammasche diskutiert. Auf weitere 
Verfahren wie z.B. die superkritische Wasseroxidation oder Pyrolyseverfahren wird nicht 
weiter eingegangen. Ansätze der dezentralen Abwasserreinigung zur Separierung von 
Phosphor – reichen Abwasserströmen an der Quelle werden in Kapitel 5.4.2 (Seite 189) 
besprochen. Neben dem Aufschluss des gebundenen Phosphors in Biomasse und Fäl-
lungsprodukten ist das Hauptproblem aller gezeigten Verfahren die Trennung des re-
zyklierten Phosphors von den Schwermetallen. 

4.6.1 Verfahren für P-Recycling aus dem Klärschlamm 

Da der Phosphor im Klärschlamm im Schlamm gebunden vorliegt, muss er zuerst in 
gelöste Form gebracht werden. Dies kann durch thermische Desintegration oder durch 
ein chemisches Aufschlussverfahren realisiert werden (ATV, 2003). 

Mit einer thermischen Desintegration wird eine Rücklösung von 10 – 30% erreicht 
(Elbing and Dünnbeil, 1999). Eine Rücklösung von bis zu 75% des Phosphors ist durch 
das Versetzen mit Säure (pH ≈ 2) mit einem anschliessenden chemischen Druckauf-
schluss erreichbar (140 oC, 4 bar, 60 Minuten). Dieses Verfahren wird beim Krepro-
Prozess genutzt (Abb 30). Bei diesem energieaufwändigen Prozess wird der im Hydro-
lysereaktor gelöste Phosphor als Eisenphosphat ausgefällt. Dieses darf in Schweden als 
slow-release Dünger in der Forstwirtschaft eingesetzt werden. Für die Wiedergewinnung 
von Phosphor als Rohstoff in der Industrie wird jedoch Calciumphosphat bevorzugt. 

Aufgrund der Herstellerangaben liegt der Schwermetallgehalt im zurückgewonnen Ei-
senphosphat in ähnlichen Grössenordnungen wie bei Mineraldüngern. Die Vor- und 
Nachteile dieses Verfahrens sind in Tab 36 zusammengefasst. 

Schlamm
30 % TS H2SO4

Hydrolysereaktor
140 oC
4 bar

θh = 60 Min

Wärme-
tauscher

Ausgleichstank

Zentrifuge

H2O

Organischer Schlamm
und Schwermetalle

45% TS

Fe3+ NaOH

Zentrifuge

FePO4
35% TS

Restwasser

 

Abb 30: Krepro-Verfahren 
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Tab 36: Vor- und Nachteile des Krepro-Verfahrens 

Kriterium Vorteile Nachteile 
Effizienz der P-
Rückgewinnung  

Es kann bis zu 75% der Phosphorzulauf-
fracht zurückgewonnen werden. 
 

Das beim Orginalverfahren ausge-
fällte FePO4 ist als Rohstoff für die 
Phosphor oder Düngerindustrie 
nicht geeignet.  

Ressourceneinsatz  
 
 

Der Energie- und Chemikalienver-
brauch ist sehr gross. Zusätzlich 
kommt es zu einer Aufsalzung des 
Wassers. 

Anpassung an bestehende 
Verfahren 

Die biologische Stufe wird nicht tangiert.  
 

Einfachheit Die Verfahrensführung ist relativ einfach 
ohne Rückläufe. Die einzelnen Stufen 
können getrennt optimiert werden. 

Der Aufschluss im Batchbetrieb 
erfordert einen Ausgleichstank und 
ein angepasstes Mess- und Re-
gelkonzept. 

Stabilität Das in Helsingborg (Schweden) pilotierte 
Verfahren lief 3 Jahre ohne Probleme. Für 
2003 ist die erste grosstechnische Anlage 
in Malmö geplant. 

 

Mikroverunreinigungen im 
Recyclingprodukt 

 Das Verfahren ist bezüglich der 
Elimination von Mikroverunreini-
gungen nicht optimal, da der 
Hydrolyseprozess nicht für die 
Elimination organischer Stoffe im 
Spurenbereich ausgelegt ist. 

Mikroverunreinigungen im 
Ablauf der ARA 

Die Konzentration der Mikroverunreinigungen im ARA-Ablauf wird durch das 
Verfahren nicht entscheidend beeinflusst 

 

Das zweite in der Literatur häufig beschriebene Verfahren zur Rückgewinnung von 
Phosphor aus Biomasse (Klärschlamm, Gülle etc.) ist das vom Seaborne Environmental 
Research Laboratory entwickelte Seaborne-Verfahren (Vesterager, 2002). Dieses Ver-
fahren löst das Problem der Trennung von Phosphor und Schwermetallen durch die 
Zuführung von H2S-haltigem Faulgas und Fällung der Schwermetalle als Metallsulfide 
(Abb 31). Die Vor- und Nachteile des Verfahrens fasst Tab 37 zusammen. 

Zentrifuge

Verbrennung

H2S-haltiges
Biogas

Schlamm-
faulung

Klär-
schlamm H2SO4

Rezyklierte
Asche Feststoffe

Asche

Entschwefeltes
Biogas

Schwermetallfällung

Metallsulfide

Mg(OH)2

Struvit

Ablauf

Struvitfällung

 

Abb 31: Seaborne-Verfahren zur P-Rückgewinnung 
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Tab 37: Vor- und Nachteile des Seaborne-Verfahrens 

Kriterium Vorteile Nachteile 
Effizienz der P-
Rückgewinnung  

Es kann bis zu 75% der Phosphorzulauffracht 
zurückgewonnen werden. Die Schwermetalle 
werden effizient abgetrennt. 

 

Ressourceneinsatz Durch die Nutzung des Biogases kann ein Teil 
der für die Feststoffabscheidungen notwendige 
Energie zurückgewonnen werden. 

Es ist Schwefelsäure und 
Magnesiumhydroxid notwendig. 
Durch den Schwefelsäureein-
satz kommt es zu einer Aufsal-
zung des Abwassers. 

Anpassung an beste-
hende Verfahren 

Die biologische Stufe wird nicht tangiert. Eine 
bestehende Schlammfaulung wird optimal ins 
Verfahren integriert. 

 
 

Einfachheit  Das Verfahren ist relativ kompli-
ziert  

Stabilität Das gesamte Seaborne-Verfahren wird seit 
2000 in Owschlag (Deutschland) in einem 
Pilotbetrieb getestet. Dabei wurden keine 
Stabilitätsprobleme sichtbar. Anfangs 2003 soll 
in Plön (Deutschland) eine grosstechnische 
Anlage in Betrieb gesetzt werden. 

Das Verfahren ist von einem 
konstanten H2S-Gehalt im Bio-
gas abhängig. Dies bedingt eine 
konstant funktionierende Faul-
stufe oder die zusätzliche Dosie-
rung von H2S. 

Mikroverunreinigungen 
im Recyclingprodukt 

Aufgrund vorgeschalteten Faulung und der 
Verbrennung partikulärer organischer Rest-
stoffe wird die Elimination positiv beeinflusst. 

Bei der pH-Absenkung gehen 
adsorbierte Mikroverunreinigun-
gen eventuell in Lösung. 

Mikroverunreinigungen 
im Ablauf der ARA 

Die Konzentration der Mikroverunreinigungen im ARA-Ablauf wird durch das Ver-
fahren nicht entscheidend beeinflusst 

 

Ein weiteres vielversprechendes Verfahren ist die Superkritische Wasseroxidation (Su-
per critical water oxidation SCWO). Das SCWO Verfahren ist eine Destruktionsmethode 
für Organika im Klärschlamm. Der Prozess hinterlässt eine wässrige Suspension inor-
ganischer Asche frei von jeglichen organischen Stoffen. Aus der Suspension kann an-
schliessend mit einfachen Verfahren Komponenten wie Phosphat gewonnen werden. 
Dabei wird mit Ätzmittel oder Schwefelsäure Phosphat von inorganischen Schadstoffen 
wie Schwermetallen getrennt (Stendahl and Jäfverström, 2004). 

Ebenfalls an dieser Stelle erwähnt werden sollte die Hochtemperaturpyrolyse. Bei der 
Pyrolyse wird der Klärschlamm nach der thermischen Trocknung entgast und in 
zwei Fraktionen, einerseits ein Brenngas (Pyrolyegas), andererseits ein anorgani-
sches Material, getrennt. Quecksilber wird bei den verwendeten hohen Temperaturen 
praktisch vollständig in die Gasphase transferiert. Andere Schwermetalle werden in 
Form von Sulfiden in dem festen anorganischen Material immobilisiert (Bridle and 
Skrypski-Mantele, 2004). Sämtlicher Phosphor im Klärschlamm findet sich im anorgani-
schen Granulat wieder. Die Wiederverwendung des Phosphors könnte über das Aus-
bringen des Granulates als Dünger geschehen. Es wurde allerding gezeigt, dass höchs-
tens 13% des Phosphors löslich ist und nur langsam freigesetzt würde (Bridle and 
Skrypski-Mantele, 2004). 

 

4.6.2 Verfahren für P-Recycling aus der Klärschlammasche 

Bezüglich der Elimination von organischen Mikroverunreinigungen in Phosphorrecyc-
lingprodukten verspricht eine Rückgewinnung des Phosphors aus der Klärschlamm-
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asche ein grosses Potential. Neben dem notwendigen Aufschluss des gebundenen 
Phosphors ist auch hier die Abtrennung der Schwermetalle ein zentrales Problem. Ne-
ben dem in Kapitel 4.6.1 beschriebenen Seaborne-Verfahren, welches eine Mitbehand-
lung von Verbrennungsasche zulässt, ist vor allem das BioCon-Verfahren bekannt (Abb 
32, (Cornel, 2002)). 

ZentrifugeVerbrennungSchlamm-
trocknung

Klär-
schlamm

H2SO4Energie

Asche-
silo

Mahlwerk

Sand

FeCl3 KHSO4 H3PO4 Schwer-
metalle

Ablauf

Ionentauscher

 

Abb 32: BioCon-Verfahren 

Nach dem Säureaufschluss mit H2SO4 wird der Sand in einer Zentrifuge abgetrennt. Mit 
einer Serie von Ionentauschern ist es möglich, neben Phosphorsäure auch Kalium und 
Eisenchlorid zurückzugewinnen. Die Schwermetalle fallen in einer eigenen Fraktion in 
konzentrierter Form an. Die Vor- und Nachteile sind in Tab 38 zusammengefasst. 

Tab 38: Vor- und Nachteile des BioCon-Verfahrens 

Kriterium Vorteile Nachteile 
Effizienz der P-
Rückgewinnung  

Der Phosphor kann als Phosphorsäure 
rezykliert werden. Die Effizienz des Ver-
fahrens ist vom Aufschluss und der Effi-
zienz des Ionentauschers abhängig. 

Das Verfahren eignet sich nur für Aschen 
aus Monoverbrennungen von Klär-
schlamm. Bei Mitverbrennungsanlagen ist 
der Phosphorgehalt in der Asche zu klein.  

Ressourceneinsatz  
 
 

Das Verfahren verbraucht viel Energie und 
Chemikalien. Es ist nur für grosse Abwas-
serreinigungsanlagen und zentrale Lösun-
gen interessant. Die Regeneration der 
Ionentauscher führt zu einer Aufsalzung 
des Restwassers. 

Anpassung an beste-
hende Verfahren 

 Der verbrannte Schlamm sollte möglichst 
wenig Eisen und Aluminium enthalten, da 
der Chemikalienverbrauch linear mit dem 
Fällmittelgehalt des Schlammes zunimmt 
(Schaum, 2002). Da jedoch eine effiziente 
Phosphorelimination aus dem Abwasser 
eine Grundvoraussetzung für das Verfah-
ren ist, besteht hier ein Dilemma. 

Einfachheit  Das Verfahren ist komplex 
Stabilität Die Stabilität des Verfahrens ist nicht bekannt 
Mikroverunreinigungen 
im Recyclingprodukt 

Durch die Verbrennung enthalten die 
rezyklierten Produkte keine Mikroverun-
reinigungen mehr. 

 
 

Mikroverunreinigungen 
im Ablauf der ARA 

Die Konzentration der Mikroverunreinigungen im ARA-Ablauf wird durch das Verfahren 
nicht beeinflusst 

 

4.7 N-Recycling aus dem Abwasser 

Zur Rückgewinnung von Stickstoff aus hochkonzentrierten Abwasserströmen (z. B. Ab-
wasser von Schweinemästereien, Faulwasser aus Schlammfaulungen) können folgende 
Prozesse genutzt werden (Maurer et al., 2002): 
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• Strippen von NH3 
• Fällung von Struvit 
• Adsorption mit Zeolithen, Ton 
• Aufkonzentration mit Membranfiltrationen 

 
Aufgrund des pH- und temperaturabhängigen Gleichgewichts zwischen NH4

+ und NH3, 
muss der pH bei 25oC auf etwa 10 – 12 erhöht werden, um möglichst viel NH3 zu erhal-
ten. 

Die Kosten für die Stickstoffrückgewinnung durch Strippen aus Faulwasser einer kom-
munalen Kläranlage betragen ungefähr 11 €/kgNrezykliert (Siegrist, 1996). Dies ist unge-
fähr doppelt so viel wie die Kosten für die Elimination in einer denitrifizierenden Abwas-
serreinigungsanlage (3.4 – 7.3 €/kgNeliminiert) und ca. das 140-fache des Preises für 
Stickstoffdünger (ca. 0.08 €/kgN, FAL, 2001). 

In Bezug auf den Energiebedarf braucht das Strippen von Ammoniak aus konzentrierten 
NH4

+-Lösungen ungefähr doppelt so viel Energie wie die N-Mineraldüngerproduktion 
(Maurer et al., 2002). 

Auch die anderen oben erwähnten Rückgewinnungsverfahren für Stickstoff sind bezüg-
lich Wirtschaftlichkeit nicht konkurrenzfähig mit der auf dem Haber-Bosch-Verfahren 
basierenden Düngerherstellung. 

In Bezug auf den Energieverbrauch zeigten Maurer et al. (2002), dass die Rezyklierung 
von Stickstoff aus dem Urin etwa 40% mehr Energie benötigt als die Stickstoffeliminati-
on in Kläranlagen mit einer Denitrifikation im Belebtschlammverfahren und anschlies-
sende Rückgewinnung von NH3 mit dem Haber-Bosch-Verfahren. 
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4.8 Schlussfolgerung 

Phosphorbilanz 

• Die Verfügbarkeit der weltweit abbaubaren Phosphorreserven ist limitiert und be-
trägt je nach Verbrauchsszenario zwischen 100 und 200 Jahren. Werden zu-
sätzlich Reserven auf dem Meeresgrund berücksichtigt, so reichen die Vorräte 
bei konstantem Verbrauch auf heutigem Niveau ungefähr 500 Jahre. Allerdings 
sind für den Abbau dieser Reserven etwa drei Mal teurere Abbautechnologien 
erforderlich im Vergleich zum heutigen Bergbauverfahren. 

• Der Cadmiumeintrag aus Phosphordüngern in den Boden ist im Vergleich zu 
anderen Cadmiumstoffflüssen klein (z.B. Batterien, Farben). Durch den Einsatz 
heute erhältlicher Phosphordünger mit sehr kleinen Cadmiumgehalten sollte der 
Eintrag minimiert werden. 

• Ein Vergleich der Cadmiumgehalte verschiedener möglicher Phosphorquellen 
zeigt, dass im Kompost und Klärschlamm ungefähr zwei bis drei Mal mehr Cad-
mium pro kg ausgebrachtem Phosphor enthalten sind als im Mineraldünger. 
Knochen- und Fleischmehl weisen sehr kleine Cadmiumgehalte auf. 

• Die Phosphorbilanz für die Periode zwischen 1996 und 1999 zeigt einen Über-
schuss von 12'000 tP/a in der Landwirtschaft, welcher im Boden angereichert 
wird. Dies entspricht ungefähr 60% des gesamten jährlichen Phosphorinputs in 
die Landwirtschaft. 

• Aufgrund von Massnahmen zur Reduktion der Nährstoffüberschüsse in der 
Landwirtschaft konnte im Jahr 2000 der Phosphorinput in die Landwirtschaft im 
Vergleich zu 1996 um 25% reduziert werden. 

• Der Phosphorfluss im in der Landwirtschaft verwerteten Klärschlamm entsprach 
in der betrachteten Bilanzperiode nur 12% des Gesamtinputs. Die Phosphor-
fracht im Abwasser entspricht ungefähr 90% des in schweizerischen landwirt-
schaftlichen Produkten enthaltenen Phosphors. 

• 35 – 50 % des Phosphors im ungereinigten Abwasser stammen aus dem Urin. 
 

Stickstoffbilanz 

• Da das Stickstofflager in der Atmosphäre unbegrenzt verfügbar ist, wäre Stick-
stoff im Gegensatz zum Phosphor keine limitierte Ressource. Da aber die Ver-
fahren der Stickstofffixierung energie- und ressourcentechnisch sehr aufwendig 
sind, muss auch bei Stickstoff von einer knappen Ressource gesprochen wer-
den. 

• Die Stickstoffbilanz über die Landwirtschaft weist Überschüsse auf, welche zum 
grössten Teil als Nitrat ins Grundwasser ausgewaschen werden.  

• Im Gegensatz zur Phosphorbilanz sind bei der Stickstoffbilanz die Wechselwir-
kungen zwischen Bodenkompartimenten und der Atmosphäre von entscheiden-
der Bedeutung.  
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• Der als Dünger eingesetzte Klärschlamm enthält nur 5% des gesamten N-
Düngereinsatzes in der Landwirtschaft (1994-1996). Da dieser Fluss klein ist 
und die Landwirtschaft Überschüsse an Stickstoff aufweist, wirkt sich das Klär-
schlammverbot auf die Stickstoffversorgung der Schweizer Landwirtschaft nicht 
problematisch aus.  

• Aufgrund der relativ geringen N-Elimination in Schweizer Abwasserreinigungs-
anlagen ist deren Beitrag zum Stickstoffeintrag in die Oberflächengewässer rela-
tiv gross. 

 

Tiermehl 

• Die gesamte Phosphorfracht im Fleisch- und Knochenmehl aus der Schweizer 
Landwirtschaft beträgt ungefähr 3'000 tP/a. Dies entspricht 64% des im Jahr 
2000 eingesetzten Phosphors im Mineraldünger. 

• Durch das Fütterungsverbot für Tiermehl fehlt der Schweizer Tierhaltung 12 % 
ihres P-Inputs. Dieser Bedarf an Futtermitteln muss bei gleicher Produktion von 
tierischen Nahrungsmitteln entweder durch Importe oder durch eine um 16% er-
höhte Produktion an pflanzlichen Futtermitteln kompensiert werden. 

• Nur das Fleischmehl und die Extraktionsfette können in der Zementindustrie 
entsorgt werden. Für die jährlich anfallenden 20'000 t Knochenmehl mit einem 
relativ hohen Phosphorgehalt ist die Entsorgung in den Zementwerken nicht op-
timal. Aus diesem Grund wird ein grosser Anteil des anfallenden Knochenmehls 
nach Deutschland in eine Sonderabfallverbrennungsanlage und in ein Kohle-
Heizkraftwerk exportiert. 

• Bei der Evaluierung von möglichen Phosphor - Recyclingverfahren kommt der 
Möglichkeit zur Inaktivierung von Prionen besondere Bedeutung zu. 

 

Phosphor-Recycling aus dem Abwasser 

• Das maximale Potential zur Rückgewinnung beträgt in Hauptstromverfahren un-
gefähr 55 % und in Nebenstromverfahren mit erhöhter biologischer Phosphor-
elimination höchstens 45%. Dies entspricht bei einer Behandlung des gesamten 
schweizerischen kommunalen Rohabwassers 2’700 – 3'500 tP/Jahr. Damit 
könnten 58 – 75 % des im Jahr 2000 in der Schweizer Landwirtschaft eingesetz-
ten Phospatdüngers ersetzt werden. 

• Mit der erhöhten biologischen Phosphorelimination kann Phosphor mit stabilen 
Nebenstromverfahren aufkonzentriert werden. Das reale Potential und die An-
wendbarkeit verschiedener Nebenstromverfahren sollte unter Berücksichtigung 
des heutigen Ausbauzustandes der Schweizer Abwasserreinigung abgeklärt 
werden. 

• Strebt man eine Optimierung der Elimination von Mikroverunreinigungen im 
ARA-Auslauf an, so sind einzelne Verfahren mit erhöhter biologischer Phos-
phorelimination aufgrund der hohen Schlammalter und Aufenthaltszeiten eben-
falls vorteilhaft. 
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• Verfahren zur Behandlung des Abwasserhauptstromes sind meist nicht wirt-
schaftlich. 

• Die Rückgewinnung von Calciumphosphat ist vor allem für eine Verwertung in 
der Phosphorindustrie interessant, da das Recyclingprodukt im Vergleich zu 
Phosphaterz gleich hohe Phosphatgehalte aber wesentlich kleinere Gehalte an 
Cadmium und Chrom aufweist. 

• Die Recyclingprodukte aus den bisher grosstechnisch angewandten Verfahren 
sind heute noch nicht in der Lage Phosphaterz als Rohstoff wirtschaftlich zu 
konkurrenzieren. 

• Die Ausfällung von Struvit ist ungefähr 3 – 10 Mal günstiger als Calciumphos-
phat, da der notwendige Ressourceneinsatz bedeutend kleiner ist. Struvit kann 
nicht als Rohstoff in der Phosphorindustrie verwendet werden. Eine Verwertung 
als Dünger oder als Rohstoff in der Düngerindustrie müsste genauer untersucht 
werden. 

 

Phosphor-Recycling aus Klärschlamm und Asche 

• Das maximale Potential zur P-Rückgewinnung beträgt in der Schweiz 4'600 
tP/Jahr. Dies entspricht 95 % des im Jahr 2000 in der Schweizer Landwirtschaft 
eingesetzten Phosphordüngers bzw. rund 40% des eingesetzten Überschusses. 

• Die Verfahren weisen aufgrund des notwendigen chemischen Aufschlussverfah-
rens einen wesentlich grösseren Ressourcenverbrauch auf als die Verfahren zur 
Rückgewinnung aus dem Abwasser. 

• Ein zentrales Problem bei der Phosphorrückgewinnung aus dem Klärschlamm 
und der Asche ist die Abtrennung der Schwermetalle. Das interessanteste Ver-
fahren bezüglich Ressourcenverbrauch und Mitbehandlung von Asche ist das 
Seaborne-Verfahren, bei welchem die Schwermetalle als Sulfide ausgefällt wer-
den. Dieses Verfahren sollte bezüglich Anwendungsmöglichkeiten, Energieflüs-
sen und Potential in der Schweiz näher untersucht werden. 

• Aufgrund der relativ neuen Verfahren und wenigen grosstechnischen Anwen-
dungen sind noch keine effektiven Kosten der Verfahren verfügbar. Die Wirt-
schaftlichkeit der Verfahren sollte aufgrund von Literaturdaten und unter Berück-
sichtigung verschiedener Randbedingungen abgeklärt werden (Anlagengrösse, 
Entsorgungskosten, Abnehmer der Recyclingprodukte, Kosten der Phosphat-
erzaufbereitung) 

• Das Schicksal von Mikroverunreinigungen bei unterschiedlichen Recyclingsze-
narien sollte mit Analysen und Modellrechnungen genauer untersucht werden. 

 

Stickstoff-Recycling aus dem Abwasser 

• Bei der Betrachtung von Energie- und Kostenaufwand ist eine Rückgewinnung 
von Stickstoff zur Verwertung als Dünger auch bei hochkonzentrierten Abwas-
serströmen nicht rentabel. 
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• Bei hochkonzentrierten Abwasserströmen kann eine N-Recyclierung unter spe-
ziellen Bedingungen ökologisch und ökonomisch interessant sein (z. B. Verwen-
dung von NH3 als Denoxierungsmittel in Verbrennungsöfen). 

• Bei einer Rückgewinnung von Phosphor aus dem Abwasser mit Hilfe einer Stru-
vitfällung wird auch ein Teil des Stickstoffes zurückgewonnen. Dieser Nebenef-
fekt ist im Sinne einer Verringerung der Stickstoffbelastung von Gewässern 
sinnvoll. 
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5 Siedlungsentwässerung & Abwasserreinigung 

5.1 Einleitung 

Um die Leistung verschiedener Siedlungsentwässerungskonzepte und Abwasserbe-
handlungsverfahren beurteilen zu können, muss zuerst geklärt werden, welche Stoffe 
betrachtet werden. Da die Zahl potentiell relevanter Mikroverunreinigungen enorm gross 
ist (vgl. Kapitel 3), musste in diesem Kapitel die Auswahl der Stoffgruppen einge-
schränkt werden: 

• Einzelne natürliche und synthetische Steroidhormone 
• Einzelne Pharmawirkstoffe 

 

Die natürlichen und synthetischen Steroidhormone wurden ausgewählt, da sie aufgrund 
der Studien mehrerer Autoren den Hauptanteil der östrogenen Wirkung von Kläranla-
genabläufen verursachen (Houtman et al., 2004; Johnson and Sumpter, 2001). Phar-
mawirkstoffe wurden in den letzten Jahren in mehreren Studien in Oberflächengewäs-
sern nachgewiesen (vgl. Kapitel 3.2.2.2 und Tab 15). Auch im Grundwasser wurden 
bereits mehrere Pharmawirkstoffe nachgewiesen (z. B. (Heberer et al., 2004)). Die toxi-
kologische Bedeutung verschiedener Pharmaka wurde in Risikoanalysen untersucht 
(Ferrari et al., 2004; Jones et al., 2002; Stuer-Lauridsen et al., 2000), das Gefährdungs-
potential wird jedoch von verschiedenen Fachleuten unterschiedlich beurteilt und ist 
noch nicht geklärt (Länge and Dietrich, 2002). Die in den folgenden Kapiteln beschrie-
bene Methodik zur Beurteilung der Leistung der Siedlungsentwässerung und von Ab-
wasserreinigungsanlagen kann auch auf andere Stoffe übertragen werden. Für endokrin 
wirksame Stoffe und Biozide sind z. B. in den letzten Jahren relativ viele Daten zur Be-
urteilung des Umweltverhaltens publiziert worden. 

Mit Stoffflussanalysen kann die Frage geklärt werden, ob mit einem bestimmten Abwas-
serentsorgungssystem überhaupt eine für das Gewässer relevante Stofffracht behandelt 
werden kann. Bevor jedoch diese integrierte Betrachtung über das Gesamtsystem 
durchgeführt werden kann, muss die Leistung der Teilsysteme beschrieben werden 
können. Folgende Teilsysteme des Gesamtsystems „Abwasserentsorgung“ sind wichtig: 

• Stoffquelle und Eintrag ins Abwasser (Kapitel 3) 
• Zentrale Abwasserbehandlungsanlagen (Kapitel 0) 
• Kanalnetz mit Verlusten wie z.B. undichte Kanäle und Regenüberläufe (Kapitel 

5.3) 
• Dezentrale Behandlungsmethoden (Kapitel 5.4) 

 

Auch in Bezug auf die Emissionspfade von organischen Mikroverunreinigungen wurde 
mit den oben dargestellten Teilsystemen eine Einschränkung gemacht. Andere relevan-
te Quellen von organischen Mikroverunreinigungen sind beispielsweise: 

• Industrie mit/ohne Abwasserbehandlungsanlagen 
• Deponien 
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• Landwirtschaft 
• Abwässer von Verkehrsflächen (Strassen, Bahn, Flughäfen) 
• Atmosphärische Einträge in den Wasserkreislauf 

 

Die Analyse der oben erwähnten Emissionspfade war nicht Teil dieser Studie. Bei der 
Beurteilung bestimmter organischer Mikroverunreinigungen mit Stoffflussanalysen 
müssten diese Quellen ebenfalls beurteilt und gegebenenfalls miteinbezogen werden. 
Die nachfolgenden Ausführungen zur Abwasserreinigung und zu ergänzenden Verfah-
ren gelten jedoch teilweise auch für industrielle Abwasserreinigungsanlagen. Allerdings 
können bei diesen Verfahren spezifische Randbedingungen wie z.B. Salzgehalt, pH-
Wert, Konzentrationsniveau und spezielle Abwasserinhaltsstoffe einen entscheidenden 
Einfluss auf die erzielte Eliminationsleistung von organischen Schadstoffen haben. 

In den folgenden Kapiteln sollen folgende Frage behandelt werden: 

a) Zentrale Abwasserreinigungsanlagen 

• Welche Eliminationsleistungen zeigen grössere kommunale Kläranlagen in Be-
zug auf verschiedene Pharmawirkstoffe und Hormone? 

• Welche Prognosemodelle existieren zur Beurteilung der Eliminationsleistungen 
von Pharmawirkstoffen und Hormonen? 

• Welche verfahrenstechnischen Schlussfolgerungen lassen sich aus bisherigen 
Studien ableiten? 

• Mit welchen Verfahren könnte die Reinigungsleistung der ARAs optimiert wer-
den? 

b) Verluste aus dem Kanalnetz 

• Sind die Abwasserverluste aus dem Kanalnetz aufgrund bisheriger Messungen 
signifikant? 

• Welche Bedeutung haben Abwasserverluste aus Mischwasserentlastungen bei 
Niederschlagsereignissen? 

c) Neue Abwassersysteme 

• Wieso braucht es neue Ansätze? 
• Welche verschiedenen Verfahren existieren bereits? 
• Welche Erfahrungen liegen mit den neuen Systemen vor? 
• Welche Vor- und Nachteile bestehen im Vergleich zur existierenden Infrastruk-

tur? 
 

5.2 Eliminationsleistung kommunaler ARAs 

In den letzten Jahren wurden sehr viele Studien zu den Eliminationsleistungen von Klär-
anlagen in Bezug auf potentiell endokrin wirksame Stoffe, Pharmawirkstoffe und Stoffe 
aus dem Personal Care - Bereich publiziert. Das Problem bei der Interpretation der er-
zielten Reinigungsleistung ist deren Abhängigkeit von den verfahrenstechnischen 
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Randbedingungen der Abwasserreinigungsanlage (z.B. Zulaufkonzentration, Schlamm-
alter, Reaktorkonfiguration, Redoxverhältnisse). Die Betrachtung dieser Randbedingun-
gen ist zentral, wenn Prognosen über das Verhalten der Anlage bei unterschiedlichen 
Betriebszuständen durchgeführt werden sollen.  

Um einen ersten Überblick über die Bandbreite der Eliminationsleistungen und resultie-
renden Ablaufkonzentrationen für einzelne Pharmaka und endokrin wirksame Substan-
zen in Abwasserreinigungsanlagen zu erhalten, wurden in Tab 39 die Gesamteliminati-
onen ohne detaillierte Angabe der Randbedingungen aus einzelnen Studien zusam-
mengefasst. Für Stoffflussanalysen eignet sich diese stark vereinfachte Betrachtung der 
Gesamtelimination jedoch nicht, da die verfahrenstechnischen Randbedingungen einer 
Anlage einen grossen Einfluss auf die Elimination einzelner Stoffe haben kann. Für 17α-
Ethinylestradiol resultieren beispielsweise sehr grosse Bandbreiten der Eliminationsra-
ten (Clara et al., 2005). In Kapitel 5.2.1 wird die detaillierte Betrachtung der Eliminations-
leistungen in Funktion der verfahrenstechnischen Randbedingungen diskutiert. 

 Aus Tab 39 ist ersichtlich, dass Abwasserreinigungsanlagen einen relevanten Bei-
trag zur Elimination von Pharmaka und endokrin wirksamen Substanzen leisten 
können. 

 Da die Verfahrenstechnik die Eliminationsleistung stark beeinflussen kann, und 
heute für verschiedene Pharmaka Modelle zum Verhalten in Kläranlagen existieren 
(Kapitel 5.2.1), sollten bei Stoffflussanalysen diese Modelle angewandt werden. 
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Tab 39: Elimination von Pharmaka und endokrin wirksamer Substanzen in ARAs 

Name CAS-Nr. Stoffgruppe Elimination [%] Literatur 
17α-Ethinylestradiol 57-63-6 Künstliches Hormon, 

Verhütungsmittel 
≈ 90 
53 - 96 
63 – 93 
69 - 94 

(Andersen et al., 2003)
(Baronti et al., 2000) 
(Drewes et al., 2005) 
(Joss et al., 2004) 

17β-Estradiol 50-28-2 Natürliches Hormon 60 - 98 
61 – 96 
88 - 98 
88.7 

(Baronti et al., 2000) 
(Drewes et al., 2005) 
(Joss et al., 2004) 
(Matsui et al., 2000) 

Estron 53-16-7 Natürliches Hormon 5 - 96 
16 – 99 
49 - 99 

(Baronti et al., 2000) 
(Drewes et al., 2005) 
(Joss et al., 2004) 

Estriol 50-27-1 Natürliches Hormon 78 - 99.5 
97 – 99.7 

(Baronti et al., 2000) 
(Drewes et al., 2005) 

Testosteron 58-22-0 Natürliches Hormon 81 - 99 (Drewes et al., 2005) 
Nonylphenol, 
NP1EO, NP2EO 

 Tensid 82 - 96 (Wettstein, 2004) 

4-tert-Octylphenol 140-66-9 Tensid 59 – 97.7 
91.7 

(Drewes et al., 2005) 
(Matsui et al., 2000) 

Bisphenol A 80-05-7 Weichmacher 91 – 98.3 
96.5 

(Drewes et al., 2005) 
(Matsui et al., 2000) 

Di(2-ethylhexyl) 
phthalat 

117-81-7 Weichmacher 98.7 (Matsui et al., 2000) 

Diclofenac 15307-79-6 Entzündungshemmer 
Antirheumatikum 

<10 - 80 
15 -40 

(Paxéus, 2004) 
(Ternes et al., 2004) 

Naproxen 22204-53-1 Entzündungshemmer,
Schmerzmittel 

40 – 55 
66 
42 - 93 

(Carballa et al., 2004) 
(Ternes, 1998) 
(Paxéus, 2004) 

Ibuprofen 15687-27-1 Entzündungshemmer 60 – 70 
52 – 99 
90 

(Carballa et al., 2004) 
(Paxéus, 2004) 
(Ternes, 1998) 

Roxithromycin 80214-83-1 Antibiotikum 0 - 60 (Ternes et al., 2004) 
Sulfamethoxazol 723-46-6 Antibiotikum 0 - 90 (Ternes et al., 2004) 
Bezafibrat 41859-67-0 Lipidsenker 83 

>95 
(Ternes, 1998) 
(Ternes et al., 2004) 

Clofibrinsäure 882-09-7 Lipidsenker 51 (Ternes, 1998) 
Gemfibrozil 25812-30-0 Lipidsenker < 10 – 71 

69 
(Paxéus, 2004) 
(Ternes, 1998) 

Carbamazepin 298-46-4 Antiepileptikum < 10 
nicht eliminiert  

(Paxéus, 2004) 
(Ternes et al., 2004) 

Propranolol 525-66-6 Betablocker 96 (Ternes, 1998) 
Metoprolol 37350-58-6 Betablocker < 10 

83 
(Paxéus, 2004) 
(Ternes, 1998) 

 

5.2.1 Prognosemodelle 

Der klassische Ansatz zur Beurteilung des Verhaltens einer bestimmten chemischen 
Substanz in verschiedenen Umweltkompartimenten wird durch das von der EU vorge-
schlagene Risikoanalyseverfahren beschrieben (European Commission, 2003g). Dieses 
Verfahren umfasst neben der Beurteilung der Kläranlagenleistung die Expositionsab-
schätzung in verschiedenen anderen Umweltkompartimenten (z.B. Boden, Luft, Ober-
flächengewässer). Das für die Kläranlage vorgeschlagene Multikompartimentenmodell 
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„Simple Treat“ basiert auf der Beschreibung des biologischen Abbaus, der Sorption an 
den Schlamm und des Gasaustauschs in einer Modellkläranlage, welche aus einer Vor-
klärung, einem Belebungsbecken und einem Nachklärung besteht (Struijs et al., 1991). 
Für medizinische Produkte aus der Humanmedizin existiert ein Entwurf eines Risikoana-
lyseverfahrens (EMEA, 2005), welches sich teilweise auf das allgemeine EU Risikoana-
lyseverfahren (European Commission, 2003g) abstützt. 

Zur Prognose der Elimination von Pharmazeutika aus der Humanmedizin, Hormonen 
und Duftstoffen in Kläranlagen wurde im Rahmen des EU-Projektes POSEIDON von 
Joss et al. (2004) ein auf Massenbilanzen basierender Ansatz vorgeschlagen. Dieser 
Ansatz berücksichtigt neben der Sorption an den Belebtschlamm auch den biologischen 
Abbau. Das ebenfalls im Modell integrierte Ausstrippen in die Gasphase ist für die un-
tersuchten Pharmawirkstoffe aufgrund der sehr kleinen Henrykoeffizienten kein signifi-
kanter Prozess. 

5.2.1.1 Sorption an den Belebtschlamm 

Im Gleichgewicht ergibt sich die an den Schlamm sorbierte Stoffkonzentration als Funk-
tion der gelösten Konzentration im Wasser (Ternes et al., 2004): 

 

)1.(,,, GlCSSKC gelöstiidsorbierti ∗∗=  

Ci,sorbiert = Sorbierte Konzentration des Stoffes i [μg L-1] 

Kd,i = Sorptionskoeffizient [L kgSS-1] 

SS = Feststoffkonzentration im Rohabwasser (engl. 
suspended solids) oder Sekundärschlammproduktion 
pro Liter behandeltem Abwasser  [kgSS L-1] 

Ci,gelöst = Gelöste Konzentration des Stoffes i im Wasser [μg L-1] 

 

Zur Beschreibung der Sorption in der mechanischen Reinigungsstufe wird angenom-
men, dass die für die Sorption zur Verfügung stehende Schlammmenge den Feststoffen 
im Zulauf zur Vorklärung entspricht. In der biologischen zweiten Reinigungsstufe steht 
nur die neu gebildete Sekundärschlammproduktion als Sorptionsmaterial zur Verfügung. 
In Tab 40 sind die gemessenen Sorptionskoeffizienten Kd für verschiedene Pharmaka 
und Duftstoffe angegeben. Für die Angabe der Unsicherheit der gemessenen Werte 
wird auf die Literaturquellen verwiesen.  
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Tab 40: Gemessene Sorptionskoeffizienten 

Name CAS-Nr. Stoffgruppe Kd,Primärschlamm  
[L kgSS-1] 

Kd,Sekundärschlamm 
[L kgSS-1] 

Diclofenac1 15307-79-6 Entzündungshemmer 460 16 
Ibuprofen1 15687-27-1 Entzündungshemmer < 20 7.1 
Norfloxacin3  Antibiotikum 2‘500 37‘000 
Ciprofloxacin3  Antibiotikum 2‘600 26‘000 
Roxithromycin4 80214-83-1 Antibiotikum 170 620 
Sulfamethoxazol4 723-46-6 Antibiotikum 400 260 
Clofibrinsäure1 882-09-7 Lipidsenker < 30 4.8 
Carbamazepin1 298-46-4 Antiepileptikum < 20 1.2 
Diazepam1  Antidepressivum 44 21 
17α-Ethinylestradiol1 57-63-6 Künstliches Hormon 280 350 
Iopromid1 73334-07-3 Röntgenkontrastmittel < 5 11 ±1 
Tonalid2 1506-02-1 Duftstoff 5‘300 10‘800 
Galaxolid2 1222-05-5 Duftstoff 4‘920 5‘200 

Quellen: 1)(Ternes et al., 2004), 2)(Joss et al., 2004),  3)(Golet et al., 2003),  4)(Göbel et al., 
2005 submitted-b) 

 

 Aus Tab 40 wird ersichtlich, dass vor allem die Antibiotika Ciprofloxacin und Norflo-
xacin und die Duftstoffe Tonalid und Galaxolid sehr gut an den Primär- und Sekun-
därschlamm sorbieren. Für alle anderen in Tab 40 dargestellten Stoffe spielt die 
Sorption eine untergeordnete Rolle. 

 Aufgrund der immensen Mengen an Pharmawirkstoffen und der möglichen Metabo-
liten stellt sich die Frage, mit welchen auf der chemischen Struktur basierenden 
Modellen der Kd-Wert zuverlässig prognostiziert werden kann. 

 Adsorptionsprozesse basieren auf elektrostatischen Interaktionen zwischen positiv 
geladenen Verbindungen und negativ geladenen Oberflächen der Mikroorganis-
men. Deshalb sind Adsorptionsprozesse bei Stoffen mit funktionalen Gruppen, wel-
che protoniert oder deprotoniert werden können (polare und ionische Verbindun-
gen), vom pH-Wert abhängig und werden häufig unterschätzt. Dies ist bei mehreren 
Antibiotika und Veterinärpharmaka der Fall (Qiang and Adams, 2004) (vgl. Kapitel 
3.2.3, Seite 65). 

5.2.1.2 Biologischer Abbau 

Der gemessene biologische Abbau in Batchversuchen kann mit einer Kinetik pseudo 
erster Ordnung beschrieben werden (z.B. (Joss et al., 2004; Ternes et al., 1999)) (Gl. 2): 

 

)2.(,,
, GlCSSk
dt

dC
gelöstibioli

gelösti ∗∗=  

Ci,gelöst = Gelöste Konzentration des Stoffes i im Wasser [μg L-1] 

ki,biol. = Kinet. Konst. für den biol. Abbau pseudo 1.Ordnung [L gSS-1 d-1] 

SS = Spezifische Schlammproduktion pro m3 Abwasser [gSS L-1] 
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In Tab 41 sind die Bandbreiten einzelner gemessener kinetischer Konstanten zur Be-
schreibung des Abbaus pseudo erster Ordnung dargestellt (Daten aus (Ternes et al., 
2004)). Weitere gemessene Daten zu verschiedenen Pharmaka sind verfügbar oder 
werden demnächst publiziert (Clara et al., 2005; Joss et al., 2005; Ternes et al., 2004). 
Wie in Kapitel 3.2.4 (Seite 77) diskutiert wurde, verhält sich der biologische Abbau in 
tiefen Konzentrationen nicht mehr linear. Stoffe können cometabolisch abgebaut werden 
oder verbleiben in Restkonzentrationen im Auslauf der Kläranlage. 

 

Tab 41: Abbauraten pseudo erster Ordnung für verschiedene Pharmaka 

Name CAS-Nr. Stoffgruppe ki,biol 
[L gSS-1 d-1] 
aerob 

Minimales 
Schlammalter 
 

Diclofenac 15307-79-6 Entzündungshemmer 0.25 > 2d 
Ibuprofen 15687-27-1 Entzündungshemmer 23 ≥ 5d 
Roxithromycin 80214-83-1 Antibiotikum < 0.7 ≥ 5d 
Sulfamethoxazol 723-46-6 Antibiotikum 0.1 - 10  
Bezafibrat 41859-67-0 Lipidsenker 4 - 10 ≥ 5d 
Carbamazepin 298-46-4 Antiepileptikum < 0.1  
Diazepam 439-14-5 Antidepressivum < 0.1  
17α-Ethinylestradiol 57-63-6 Künstliches Hormon 5 - 10 ≥ 10d 

 

 Die Östrogene Estron, 17β-Estradiol und 17α-Ethinylestradiol werden in Kläranla-
gen unter aeroben Bedingungen sehr gut abgebaut, wenn das Schlammalter mehr 
als 10 Tage beträgt. 

 Einzelne Pharmaka wie z.B. Diclofenac und Carbamazepin werden in Kläranlagen 
unter aeroben Bedingungen sehr schlecht oder gar nicht biologisch abgebaut. 

 Die Antibiotika Azithromycin, Clarithromycin, Erythromycin und Roxithromycin wer-
den in heute üblichen nährstoffeliminierenden Kläranlagen unter aeroben Bedin-
gungen sehr schlecht abgebaut. Erst bei sehr hohen Schlammaltern von mehr als 
50 Tagen konnte unter Laborbedingungen ein signifikanter Abbau festgestellt wer-
den. 

 Die Röntgenkontrastmittel wie z.B. Iopromid und Iomeprol werden in Kläranlagen 
schlecht abgebaut. 

 Für organische Stoffe im Spurenbereich sind die Abbaumechanismen unklar und 
daher Eliminationsleistungen beschränkt prognostizierbar. 

 

5.2.1.3 Ausstrippen in die Abluft 

Die Elimination eines Stoffes i durch Ausstrippen in die Abluft kann nach Ternes et al. 
(2004) mit folgender Formel beschrieben werden (Gl.3): 
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)3.(
1

Gl
QH

QH

Luft

Luft
nausstrippe ∗+

∗
=η  

ηausstrippen = Eliminationsleistung durch Ausstrippen in die Abluft [ - ] 

H = Henrykoeffizient des Stoffes i [ - ] 

QLuft = Eingeblasene Luftmenge pro m3 Abwasser [m3
Luft m-3

Abwasser] 

In einer konventionellen Belebtschlammanlage wird ca. 6 – 10 m3
Luft m-3

Abwasser eingetra-
gen. Für Membranbioreaktoren liegt der Wert bedeutend höher bei ca. 25 m3

Luft m-

3
Abwasser (Ternes et al., 2004). In Tab 42 wurde für verschiedene Pharmaka die Eliminati-

onsleistung durch Ausstrippen in einem Membranbioreaktor mit 25 m3
Luft m-3

Abwasser be-
rechnet. 

Tab 42: Eliminationsleistung durch Ausstrippen in einem Membranreaktor für verschiedene 
Pharmaka 

Name CAS-Nr. Stoffgruppe H 
[ - ] 

ηausstrippen 
[ - ] 

Diclofenac 15307-79-6 Entzündungshemmer 1.9* 10-10 4.9* 10-9 
Ibuprofen 15687-27-1 Entzündungshemmer 6.2* 10-6 1.6* 10-4 
Sulfamethoxazol 723-46-6 Antibiotikum 3.9* 10-11 9.8* 10-10 
Bezafibrat 41859-67-0 Lipidsenker 8.7* 10-14 2.2 * 10-12 
Carbamazepin 298-46-4 Antiepileptikum 4.4* 10-9 3.7 * 10-7 
Diazepam 439-14-5 Antidepressivum 1.5* 10-7 3.7 * 10-6 
17α-Ethinylestradiol 57-63-6 Künstliches Hormon 3.2* 10-10 8.1 * 10-9 
Tonalid 1506-02-1 Duftstoff 4.6 * 10-3 0.11 
Galaxolid 1222-05-5 Duftstoff 4.6 * 10-3 0.1 

 

 Für Pharmaka ist aufgrund der sehr kleinen Henrykoeffizienten Ausstrippen nicht 
signifikant. 

 Die Duftstoffe Tonalid und Galaxolid können bei einer starken Belüftung in einem 
Membranbioreaktor zu einem signifikanten Teil ausgestrippt werden. 

 

5.2.2 Verfahrenstechnische Schlüsselgrössen 

5.2.2.1 Schlammalter 

Da viele Pharmaka und Hormone biologisch gut abbaubar sind, stellt sich die Frage 
welchen Einfluss das Schlammalter auf die Eliminationsleistung hat. Clara et al. (2004) 
zeigten, dass Estron, 17β-Estradiol, Estriol, 17α-Ethinylestradiol, Bezafibrat und Ibupro-
fen bei aeroben Schlammaltern über 10 Tagen auf ein tiefres Konzentrationsniveau 
abgebaut werden als bei Anlagen mit nur 5 Tagen Schlammalter. Für das endokrin wir-
kende Hormon 17α-Ethinylestradiol ist jedoch auch bei erhöhten Schlammaltern die 
Streuung in den Eliminationsleistungen sehr gross. Den erhöhten Abbau von 
17α-Ethinylestradiol in nitrifizierenden Anlagen wurde auch von mehreren anderen Au-
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toren bestätigt (Andersen et al., 2003; Joss et al., 2004; Shi et al., 2004; Vader et al., 
2000). 

 Mit nitrifizierenden kommunalen Kläranlagen kann eine Eliminationsleistung für die 
Hormone Estron, 17β-Estradiol und 17α-Ethinylestradiol von 90-95% erreicht wer-
den. 

 

Für die Antibiotika Trimethoprim, Erythromycin und Clarithromycin resultierte erst bei 
Schlammaltern von über 50 Tagen eine Eliminationsleistung von mehr als 90% (Göbel 
et al., 2005 submitted-b). Derart hohe Schlammalter können in heute existierenden 
kommunalen Belebtschlammanlagen mit Nachklärbecken nicht realisiert werden. Mit 
Membrananlagen wären so hohe Schlammalter technisch möglich. Interessant sind in 
diesem Zusammenhang auch die beobachteten erhöhten Abbauraten für Antibiotika 
(Göbel et al., 2005 submitted-a) und Nonylphenol in Anlagen mit einer nachgeschalteten 
Filtrationsstufe (Wettstein, 2004). Mit Batchversuchen zur Bestimmung der Mineralisie-
rung zeigte Wettstein (2004), dass durch den Biofilm auf dem Filtermaterial ein biologi-
scher Abbau stattfindet. 

5.2.2.2 Redoxbedingungen 

Neben dem Schlammalter ist der biologische Abbau der Hormone Estron, 17β-Estradiol 
und 17α-Ethinylestradiol stark abhängig von den Redoxbedingungen im Belebungsbe-
cken (für Grundlagen zum biologischen Transformationsprozessen vgl. auch Kapitel 
3.2.3.4, Seite 69). Joss et al. (2004) zeigten, dass die Abbauraten (pseudo erster Ord-
nung) unter aeroben Bedingungen für Estron und 17α-Ethinylestradiol wesentlich grös-
ser sind als unter anoxischen Bedingungen. Unter anaeroben Bedingungen waren die 
gemessenen Abbauraten ebenfalls signifikant kleiner als unter aeroben Bedingungen. 
Da der Abbau für die Hormone Estron und 17α-Ethinylestradiol unter aeroben Bedin-
gungen signifikant schneller abläuft als unter anoxischen und anaeroben Bedingungen 
sollte für verfahrenstechnische Abschätzungen in erster Näherung immer das aerobe 
Schlammalter betrachtet werden. 

 Die Abbauraten für die Hormone Estron, 17β-Estradiol und 17α-Ethinylestradiol 
sind unter aeroben Bedingungen wesentlich grösser als unter anoxischen oder an-
aeroben Bedingungen. 

 

Carballa et al. (in Vorbereitung) und Göbel et al (2005 submitted-b) untersuchten die 
Elimination verschiedener Pharmaka in der anaerob mesophilen und thermophilen Fau-
lung. 

 Die Antibiotika Clarithromycin, Roxithromycin, Sulfamethoxazol und Trimethoprim 
werden unter anaeroben Bedingungen zu mehr als 90% eliminiert. 

 Die Pharmaka Carbamazepin, Diazepam, Diclofenac, Ibuprofen und Naproxen 
werden unter anaeroben Bedingungen zu weniger als 30% eliminiert. 
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5.2.2.3 Biologische Verfahrenstechnik 

Der Vergleich von Belebtschlammanlagen mit Membrananlagen und Festbettreaktoren 
zeigte, dass bei gleichem Schlammalter die Eliminationsraten von Pharmawirkstoffen 
und Hormonen sich in den beiden Verfahren nicht unterscheiden (Clara et al., 2004; 
Joss et al., 2004). Auch ein nitrifizierender Festbettreaktor zeigte trotz seiner im Ver-
gleich zu Belebtschlammanlagen wesentlich kleineren hydraulischen Aufenthaltszeit 
vergleichbare Eliminationsleistungen für Estron, 17β-Estradiol und 17α-Ethinylestradiol 
(Joss et al., 2004). Aus den Ergebnissen von Grossanlagen wird vermutet, dass im Hin-
blick auf eine gute Eliminationsleistung von Estron, 17β-Estradiol und 17α-
Ethinylestradiol die Anforderung eines genügend hohen Schlammalters zur Nitrifikation 
(10 bis 15 Tage) eine entscheidende verfahrenstechnische Voraussetzung ist. 

 Nitrifizierende Belebtschlamm-, Membranbioverfahren und Festbettverfahren unter-
scheiden sich nicht signifikant in der Eliminationsleistung der Hormone Estron, 
17β-Estradiol und 17α-Ethinylestradiol. 

 

5.2.2.4 Reaktorhydraulik 

Da sich der biologische Abbau von Hormonen und Pharmaka mit einer Kinetik pseudo 
erster Ordnung beschreiben lässt (Joss et al., 2004; Ternes et al., 1999) hat die Reak-
torhydraulik und die hydraulische Aufenthaltszeit bei Stoffen, welche eine mittelmässige 
biologische Abbaubarkeit aufweisen, einen entscheidenden Einfluss auf die resultieren-
de Elimination. Dies hat zur Folge, dass Kläranlagen, welche ein Plug-flow-ähnliches 
hydraulisches Verhalten aufweisen, wesentlich bessere Eliminationsleistungen zeigen 
als volldurchmischte Systeme. 

 Kläranlagen zeigen in Bezug auf die Elimination von Pharmaka eine bessere Leis-
tung, wenn sie sich hydraulisch als Kaskade von Rührkesseln verhalten. Einzelne 
grosse volldurchmischte Reaktoren sind zu vermeiden. 

 

Jede Verdünnung des Abwassers durch Fremdwasser oder Regenwasser hat infolge 
des Abbaus erster Ordnung zur Folge, dass die Eliminationsleistung reduziert wird. Joss 
et al. (2005 in prep.) zeigen mit einer Modellrechnung, dass Regenereignisse auf Klär-
anlagen zu erhöhten Ablaufwerten führen können. Diese Hypothese sollte experimentell 
bestätigt werden. 

 Jede Verdünnung des Abwassers durch Regenwasser oder Fremdwasser führt zu 
einer Reduktion der Eliminationsleistung von Pharmaka. 

 

5.2.3 Anpassung bestehender Kläranlagen 

Bei nährstoffeliminierenden Kläranlagen werden zwar sehr viele Pharmaka und endokrin 
wirksame Stoffe eliminiert, es stellt sich jedoch die Frage mit welchen zusätzlichen ver-
fahrenstechnischen Massnahmen die Konzentration im Abwasser weiter reduziert wer-
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den können. Aus der Vielzahl verschiedener Verfahren werden zwei wichtige Verfahren 
in den folgenden Kapiteln diskutiert: 

• Ozonierung 
• Aktivkohleadsorption 

 

Andere weitergehende Oxidationsverfahren (z.B. UV, UV/H2O2, UV/TiO2, Fenton’s Rea-
gens) können für die industrielle Anwendung interessant sein und sind beispielsweise 
bei Parsons (2004) sehr ausführlich beschrieben. Die effiziente Leistung von Membran-
filtrationsverfahren zur Elimination von Hormonen wird von mehreren Autoren beschrie-
ben (Nghiem et al., 2004; Schäfer et al., 2003; Weber et al., 2004). Auch zur Elimination 
von 4-Nonylphenol und Bisphenol A in Deponiesickerwässern (Wintgens et al., 2004) 
und zur Elimination von verschiedenen Pharmaka wurden Nanofiltrationsmodule erfolg-
reich eingesetzt (Xu et al., 2005). Einen guten Überblick über die Prozesse und verfah-
renstechnischen Randbedingungen der Nanofiltration zur Elimination organischer Stoffe 
zeigen Bellona et al. (2004). Die Anwendung der Nanofiltration zur Elimination von 
Pharmaka ist interessant für kleinere Abwasserströme, so wie sie bei Industrie-
Kleinkläranlagen auftreten. 

5.2.3.1 Nachgeschaltete Ozonierung 

Die Ozonierung ist ein in der Trinkwasseraufbereitung häufig eingesetzter Reinigungs-
prozess. Die Kinetik der Ozonreaktionen im Trinkwasser mit verschiedenen organischen 
Substanzen zeigt z.B. von Gunten (2003a) in einer Übersichtspublikation. Die Kinetik 
der Ozonierung von Pharmaka und Hormonen wurde von Zwiener und Frimmel (2000) 
und von Huber et al. (2003) unter Trinkwasserbedingungen untersucht. Auch für die 
Anwendung der Ozonierung beim Abbau von Tensiden und Pestiziden existieren um-
fassende Reviewartikel (Chiron et al., 2000; Ikehata and Gamal, 2004). Basierend auf 
den positiven Erfahrungen aus der Trinkwasseraufbereitung wurden mehrere Studien 
zur Reduktion von Pharmawirkstoffen und Hormonen im gereinigten Abwasser von Be-
lebtschlammanlagen mit Pilotversuchen untersucht (Huber et al., 2005 submitted; Ter-
nes et al., 2003). In Tab 43 sind die Eliminationsraten für verschiedene untersuchte 
Stoffe zusammengefasst. 
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Tab 43: Elimination verschiedener Pharmaka bei der Ozonierung im Abwasser 

Name CAS-Nr. Stoffgruppe Elimination 
   (Ternes et al., 

2003) 
 5 mgO3/l 

(Huber et al., 2005 
submitted) 
≥ 2mgO3/l 

Diclofenac 15307-79-6 Entzündungshemmer > 96% > 90% 
Ibuprofen 15687-27-1 “ 48%  
Naproxen 22204-53-1 “ > 50% > 90% 
Indomethacin 53-86-1 “ > 50% > 90% 
Roxithromycin 80214-83-1 Antibiotikum >91% > 90% 
Erythromycine 114-07-8 “ > 92% > 95% 
Clarithromycin 81103-11-9 “ > 76% > 95% 
Azithromycin 83905-01-5 “  > 95% 
Trimethoprim 738-70-5 “ > 85%  
Sulfamethoxazol4 723-46-6 “ > 92% >95% 
Bezafibrat 41859-67-0 Lipidsenker  50% 
Clofibrinsäure 882-09-7 “ 50%  
Fenofibrinsäure 42017-89-0 “  >62% 
Carbamazepin 298-46-4 Antiepileptikum >98%  
Propranolol 318-98-9 Beta-Blocker >72%  
Metoprolol 37350-58-6 “ 78%  
Atenolol 29122-68-7 “ 61%  
17β-Estradiol 1743-60-8 Natürliches Hormon  >95% 
17α-Ethinylestradiol 57-63-6 Künstliches Hormon  >90% 
Estron 53-16-7 Natürliches Hormon >80% >90% 
Iopromid 73334-07-3 Röntgenkontrastmittel 42% 30% 
Tonalid 1506-02-1 Duftstoff >50%  
Galaxolid 1222-05-5 Duftstoff >93%  

 

 Praktisch alle untersuchten Antibiotika sind mit einer nachgeschalteten Ozonierung 
effizient eliminierbar. Dies ist insbesondere von Bedeutung, da die Antibiotika in Be-
lebtschlammanlagen sehr schlecht biologisch abgebaut werden können (Schlamm-
alter ≥ 50d). 

 Auch für sehr viele andere Pharmaka werden mit Ozonkonzentrationen von 
2 mgO3/L Eliminationsraten von mehr als 90% erreicht. 

 Reduzierte Eliminationsraten wurden für Ibuprofen, Bezafibrat, Clofibrinsäure, To-
nalid und das Röntgenkontrastmittel Iopromid beobachtet. 

 

Die Versuche von Huber et al. (2005 submitted) zeigten auch, dass Feststoffkonzentra-
tionen von 20mg/L die Ozonreaktion nicht signifikant verlangsamt. Es wäre daher mög-
lich die Ozonierung nach heute existierenden funktionierenden Nachklärbecken zu 
betreiben. Als zentrale Verfahrensrandbedingung erwies sich die gelöste DOC-
Konzentration im Zulaufwasser zur Ozonierung. Da Ozon nicht selektiv mit gelösten 
organischen Verbindungen reagiert, ist bei hohen DOC-Konzentrationen mit einer Re-
duktion der Elimination eines spezifischen Schadstoffes zu rechnen. 
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Da eine Behandlung des Abwassers mit Ozon meist nicht zu einer vollständigen Minera-
lisierung führt, stellt sich die Frage, ob die gebildeten Metaboliten weniger toxisch sind 
als die Ausgangsstoffe. Für das östrogen wirkende künstliche Hormon 17α-
Ethinylestradiol zeigten Huber et al. (2004) unter Trinkwasserbedingungen dass die mit 
einem YES-Test (Routledge and Sumpter, 1996) gemessene östrogene Wirkung nach 
der Ozonbehandlung mit 2 mgO3/(L*Min) um einen Faktor 200 kleiner ist (für eine Dis-
kussion über Metaboliten vgl. auch Kapitel 3.2.5, Seite 80). 

 Die Eliminationsleistung sollte infolge der Bildung von Metaboliten bei der Ozonie-
rung immer auch mit biologischen Screeningtests zur Analyse von toxischen Wir-
kungen untersucht werden. 

 

Verschiedene Studien zeigen, dass sich iodierte Röntgenkontrastmittel mit einer Ozon-
behandlung nur sehr schlecht eliminieren lassen. Mit einer Kombination von Ozon und 
Wasserstoffperoxid (H2O2) können jedoch auch für iodierte Röntgenkontrastmittel Elimi-
nationsleistungen über 90% erzielt werden (Huber et al., 2003; Ternes et al., 2003). 
Obwohl z.B. das iodierte Röntgenkontrastmittel Iopromid in einer Risikoanalyse als un-
bedenklich taxiert wurde (Steger-Hartmann et al., 1999), sollten die Emissionen in die 
Gewässer aufgrund der sehr kleinen biologischen Abbaubarkeit und der dabei gebilde-
ten Metaboliten (Kalsch, 1999) möglichst gering gehalten werden. 

5.2.3.2 Adsorption auf Aktivkohle 

Sehr viele Pharmawirkstoffe, östrogen wirksame Substanzen und Pestizide adsorbieren 
auf Aktivkohle. Eine Reviewpublikation aus der Trinkwasserbehandlung zu verschiede-
nen Anwendungen verfasste Snyder et al. (2003). Die Elimination einer bestimmten 
Substanz in einer Aktivkohleanlage ist von verschiedenen Faktoren abhängig (Snyder et 
al., 2003): 

Stoffeigenschaften des zu eliminierenden Stoffes: - Hydrophobizität 
- Ladung  
- Grösse und Struktur 

Stoffeigenschaften der Aktivkohle: - Oberfläche 
- Porengrösse 
- Oberflächenladung 

Abwassermatrix: - DOC-Konz. anderer organischer Verbindungen 
- pH-Wert 
- Temperatur 

 

Die meisten nicht polaren organischen Verbindungen mit log Kow > 2 lassen sich durch 
Aktivkohleprozesse relativ effizient reduzieren. Für polare Verbindungen ist die Adsorp-
tion auf Aktivkohle schlecht prognostizierbar (Snyder et al., 2003). Verschiedene Auto-
ren bestimmten Adsorptionsisothermen für die Aktivkohleadsorption von Hormonen und 
einzelnen Pharmaka unter Trinkwasserbedingungen (Fuerhacker et al., 2001; Ternes et 
al., 2002; Yoon et al., 2003). Für einzelne toxische Substanzen zeigen Tchobanoglous 
et al. (2003) die Konstanten von Freundlich-Adsorptionsisothermen. 
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Tab 44: Adsorption von Hormonen auf Aktivkohle 

 17α-Ethinylestradiol 17β-Estradiol Estron 
 C0 

[ng L-1] 
Cgleichgew 
[ng L-1] 

Elim. 
[%] 

q 
[ng g-1] 

C0 
[ng L-1] 

Cgleichgew 
[ng L-1] 

Elim. 
[%] 

q 
[ng g-1] 

C0 
[ng L-1] 

Cgleichgew 
[ng L-1] 

Elim. 
[%] 

q 
[ng g-1] 

50 4 92 422 50 3.8 92 456 50 1.1 98 469 
100 7 93 877 100 5.9 94 931 100 4.3 96 895 

(ARCEM
, 2003) 

500 24.4 95 4‘052 500 23.7 95 4‘533 500 17.5 95 4527 
296.2 26.1 91 18‘000 272.3 7 97 17‘70

0 
    (Yoon et 

al., 
2003) 296.2 91.1 69 41‘000 272.3 22.8 92 49‘90

0 
    

 

Die Hormone Estron, 17β-Estradiol, 17α-Ethinylestradiol adsorbieren unter Trinkwas-
serbedingungen gut an Aktivkohle (Tab 44). Die beiden Studien zeigen, dass in diesem 
Konzentrationsbereich von ca. 200 ng/L bei Beladungen von 5000 bis 18000 ng/g Elimi-
nationsraten von mehr als 90% erzielt werden. Fürhacker et al. (2001) zeigte, dass bei 
kleineren Konzentrationen von 1 – 10 ng/L einerseits die Adsorptionsprozesse viel lang-
samer ablaufen und sehr kleine Beladungen von ca. 0.5 – 5 ng/g gewählt werden müs-
sen, um Eliminationsraten von 50 bis 75% zu erzielen. 

Die Effizienz einer nachgeschalteten Aktivkohlebehandlung nach einer biologischen 
Abwasserbehandlung zur Reduktion der östrogenen Wirkung wurde in Deutschland in 
einer Studie bestätigt (Körner et al., 2001; Spengler et al., 2001). Bei 17 nitrifizierenden 
Abwasserreinigungsanlagen wurden die Ablaufkonzentrationen einzelner östrogen wirk-
samer Substanzen und die östrogene Wirkung mit biologischen Screening-Tests unter-
sucht. Die Anlage mit nachgeschalteter Aktivkohlebehandlung zeigte kleinere Konzent-
rationen der östrogen wirkenden Hormone Estron, 17β-Estradiol und 17α-
Ethinylestradiol als Belebtschlammanlagen ohne Aktivkohle. Die experimentell mit Wir-
kungstests bestimmte östrogene Aktivität war bei der Anlage mit nachgeschalteter Ak-
tivkohle um einen Faktor 10 kleiner als bei Belebtschlammanlagen ohne Nachbehand-
lung. Auch die Untersuchung von Coors et al. (2003) bei der Behandlung eines östrogen 
wirksamen Deponiesickerwassers zeigte die deutlichen Reduktion der östrogenen Akti-
vität durch die Aktivkohlebehandlung. 

Bei der Anwendung von Aktivkohlefiltrationen als nachgeschaltete Stufe in kommunalen 
Kläranlagen sind zwei wichtige Randbedingungen zu beachten. Im Zulauf zur Aktivkoh-
lefiltration dürfen keine Feststoffe auftreten. Man schaltet deshalb häufig eine Filtrati-
onseinheit vor den Aktivkohlefilter. Das zweite Problem ist die kompetitive Adsorption 
von verschiedenen gelösten Kohlenstoffverbindungen. Verschiedene Autoren unter-
suchten dieses Phänomen und publizierten Modellansätze zur Beschreibung der Pro-
zesse (z.B. (Crittenden et al., 1985a; Crittenden et al., 1985b; Smith, 1991)). 

 Mit Aktivkohle lassen sich Hormone und Pharmaka sehr gut eliminieren. Auch bei 
grosstechnischen Anlagen wurde mit biologischen Screeningtests gezeigt, dass die 
östrogene Wirkung nach der Aktivkohlebehandlung signifikant reduziert war. 
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 Bei der Implementierung von Aktivkohlefiltrationsanlagen ist neben der kompetiti-
ven Adsorption auch zu beachten, dass der Zulauf feststofffrei ist, um Verstop-
fungsprobleme zu vermeiden. 

 

5.2.4 Kontrolle der Eliminationsleistung 

Eine zentrale Frage bei der Beurteilung der Eliminationsleistung ist die experimentelle 
Kontrolle. Im Gegensatz zu der momentanen Situation mit der geltenden Gewässer-
schutzverordnung (Schweizerischer Bundesrat, 1998a) stellt sich bei den Pharmaka und 
den endokrin wirksamen Stoffen das Problem der grossen Anzahl potentiell relevanter 
Stoffe und der aufwändigen Analytik. Als Alternative zu einer Einzelstoffanalytik besteht 
die Möglichkeit der Durchführung von verschiedenen biologischen Screening-Tests zur 
Analyse von Abwässern (vlg. Kapitel 3.3.3.2, Seite 110). Es existieren dazu verschiede-
ne Ansätze in der Literatur (z.B. (Chapman, 2000; de Vlaming et al., 2000; Persoone et 
al., 2003)). Zur Analyse von Pharmaka in Urinproben entwickelten und validierten E-
scher et al. (2005) eine biologische Testbatterie. Ferrari et al. (2004) zeigten, dass ins-
besondere die Durchführung von chronischen Toxizitätstests für Risikoabschätzungen 
von Pharmaka entscheidend ist. Im Zusammenhang mit den Aktivitäten der OSPAR 
wurde beispielsweise ein Testkonzept für Abwassereinleitungen entwickelt, welches auf 
mehreren verschiedenen biologischen Tests zur Analyse der akuten und chronischen 
Toxizität, der Persistenz, der Bioakkumulation, der Genotoxizität und der endokrinen 
Wirkung basiert (Gerritsen et al., 2004). Die Studie untersucht 17 Abwassereinleitern in 
sechs europäischen Ländern und zeigte, dass mit den biologischen Tests Effekte detek-
tiert wurden, welche mit den sehr umfassenden chemischen Zusatzanalysen nicht er-
klärt werden können. Die Reproduzierbarkeit der biologischen Testergebnisse bei Mehr-
fachbestimmungen war sehr gut. Es zeigte sich auch, dass die Abwässer innerhalb ver-
schiedener untersuchten Sparten Pharma, Chemie, Spitalabwässer, Textilindustrie auf-
grund unterschiedlicher Prozesse und Abwasserbehandlungsmethoden eine so grosse 
Variabilität aufwiesen, dass keine Rückschlüsse auf den Handlungsbedarf bei einzelnen 
Sparten gemacht werden konnten.  

 Für den Vergleich der Qualität der Abläufe aus verschiedenen Behandlungs-
systemen sollten als erste Abklärung biologische Testsysteme angewandt werden, 
da dadurch sehr viele mögliche Wirkmechanismen abgeklärt werden können. 

 Der Rückschluss aus den biologischen Screeningtests auf Einzelsubstanzen erwies 
sich auch mit sehr umfassenden chemischen Analysen als äusserst schwierig. 

 

5.3 Bedeutung der Verluste aus dem Kanalsystem 

5.3.1 Exfiltration von unbehandeltem Abwasser 

Pharmaka aus der Humanmedizin, welche im Grundwasser nachgewiesen werden, 
können neben der Infiltration aus Oberflächengewässern auch aus undichten Kanalnet-
zen stammen. Heberer et al. (2004) wiesen beispielsweise Carbamazepin, Clofibrinsäu-
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re, Diclofenac und Primidon in Trinkwasserbrunnen nach. Cordy et al. (2004) untersuch-
ten mit Bodensäulenversuchen im Labor das Verhalten von 131 organischen Verbin-
dungen (Pharmaka, Haushalts- und Industriechemikalien) im Boden-Wasser-System. 
Diese Studie zeigte, dass neben mehreren Haushalts- und Industriechemikalien auch 
die Pharmaka Carbamazepin und Sulfamethoxazol in der Bodensäule nicht vollständig 
eliminiert wurden. Auch Ternes et al. (2004) bestätigen durch Grundwasseranalysen die 
unvollständige Elimination von Carbamazepin und Sulfamethoxazol nach einer Versi-
ckerung von gereinigtem Abwasser. Mehrere Autoren wiesen iodierte Röntgenkontrast-
mittel im Grundwasser nach (Schittko et al., 2004; Ternes and Hirsch, 2000). 

 Verschiedene Pharmaka (z.B. Carbamazepin, Sulfamethoxazol, Diatrizoat) sind in 
Boden-Wasser-Systemen sehr mobil, werden nicht oder nur teilweise eliminiert und 
können so ins Grundwasser gelangen. 

 

Die Hormone 17α-Ethinylestradiol, 17β-Estradiol und Testosteron sorbieren sehr gut in 
Böden (Lee et al., 2003b) und werden auch abgebaut (Das et al., 2004; Ying et al., 
2003). Auch Casey et al. (2003) bestätigten das gute Sorptionsverhalten von 17β-
Estradiol in verschiedenen Böden mit Laborversuchen und beschrieb das Sorptions-
verhalten mit Adsorptionsisothermen. Diese Resultate der Laborstudien werden auch 
durch Feldstudien mit Grundwasseranalysen bestätigt. Zuehlke et al. (2004) konnten 
17α-Ethinylestradiol und 17β-Estradiol im Grundwasser nicht nachweisen (Nachweis-
grenzen = 0.2 ng/L), obwohl im gleichen Brunnen andere Abwasserinhaltsstoffe nach-
gewiesen wurden (Heberer et al., 2004). Auch Mansell und Drewes (2004) konnten in 
einer Feldstudie mit infiltriertem biologisch gereinigtem Abwasser zur Grundwasseran-
reicherung die Hormone Estriol und Testosteron im Grundwasser nicht nachweisen 
(Nachweisgrenzen = 0.6 ng/L und 0.5 ng/L). Das natürliche Steroidhormon 17β-
Estradiol konnte nach einer Infiltrationsstrecke von 1.5 m zwar noch nachgewiesen wer-
den (Konzentration = 1.5 ng/L), war aber im Grundwasser auch nicht mehr nachweisbar 
(Nachweisgrenze = 0.4 ng/L). 

 Die Hormone 17α-Ethinylestradiol und 17β-Estradiol und Testosteron sorbieren in 
Boden-Wasser-Systemen sehr gut, werden biologisch abgebaut und konnten des-
halb in mehreren Feldstudien im Grundwasser nicht nachgewiesen werden. 

 

Neben dem Verhalten von Abwasserinhaltsstoffen in Boden-Wasser-Systemen stellt 
sich bei der Beurteilung der Relevanz der Exfiltration von unbehandeltem Abwasser aus 
undichten Abwässerkanälen die Frage, welche Abwassermengen in den Boden gelan-
gen. Das Wissen über allfällige Abwasserverluste ist vor allem unzureichend, weil die 
Quantifizierung von versickerndem Abwasser problematisch ist: Zum einen treten die 
Verluste sehr heterogen auf und zum anderen existiert z. Zt. kein allgemein verfügbares, 
kostengünstiges Messverfahren (Rutsch, 2005). Undichtigkeiten sind räumlich verteilt 
und weisen eine komplexe Dynamik auf (Selbstabdichtung durch Partikel, Freispülung 
durch Regenereignisse und Reinigung). Besonders problematisch scheinen zudem un-
dichte Hausanschlüsse, die in der Regel nicht von kommunalen Betreibern inspiziert 
und daher nur mangelhaft unterhalten werden.  
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Bezüglich der Messverfahren sind im wesentlichen Drucktests und Grundwasserunter-
suchungen bekannt, deren Durchführung in der Regel aufwändig ist. Erstere liefern di-
rekte Verlustraten an Einzelschäden, erlauben jedoch keine Aussage über längere Zeit-
räume. Mit Letzteren erhält man dagegen über Jahrzehnte gemittelte Resultate für ein 
Einzugs- oder Stadtgebiet, wenn man die Grundwassersituation gut charakterisieren 
kann. Aufgrund der unterschiedlichen Zielsetzung sind Vergleiche zwischen beiden Ver-
fahren i.d.R. schwierig. 

Die Ergebnisse einzelner Studien zur Exfiltration von unbehandeltem Abwasser aus 
undichten Kanälen sind in Tab 45 zusammengestellt. 

Tab 45: Resultate verschiedener europäischer Studien zur Exfiltration von Abwasser 

Literatur Land Bezugsgebiet Exfiltrierte Abwassermenge 
[% des Trockenwetterab-

wasseranfalles] 
(Ellis et al., 2003) GB Laborversuch 5-10 
(Fenz et al., 2004) D Grundwasser Siedlungsgebiet 1 
(Karpf and Krebs, 2004) D Grundwasser Stadtgebiet 1.3 – 3.8 
(Rieckermann et al., 
2005 submitted) 

CH Grundwasser Siedlungsgebiet 11 (± 2) 

 

 Aufgrund der Ergebnisse verschiedener Autoren beträgt die exfiltrierte Abwasser-
menge aus undichten Kanälen zwischen 1 und 11% der Abwassermenge bei Tro-
ckenwetter. 

 

Es ist jedoch zu erwähnen, dass die einzelnen Quantifizierungsmethoden der Exfiltration 
teilweise eine grosse Unsicherheit aufweisen. Im Rahmen des internationalen For-
schungsprogrammes APUSS (Assessment of the Performance of Urban Sewer Sys-
tems) werden Mess- und Modellierungsmethoden zur Quantifizierung der Exfiltration mit 
Tracern entwickelt und ihre Unsicherheit evaluiert. Die Abschätzung von erwarteter Ex-
filtration in einem konkreten Kanalnetz ist sehr schwierig. Grundsätzlich haben das Alter, 
der Unterhalt und die Art des Kanalisationsnetzes sicherlich einen Einfluss auf die Exfilt-
rationsrate. Obwohl vielerorts detaillierte Informationen über den Kanalzustand vorhan-
den sind (vorgeschriebene Kamerabefahrungen) ist zu beachten, dass i) nicht jeder 
Schaden exfiltrationswirksam und ii) nicht jede Leckage sichtbar ist. Teilweise wird vor-
geschlagen, solche Information zu nutzen um zumindest Maximalabschätzungen anzu-
stellen (Vollertsen and Hvitved-Jacobsen, 2002), jedoch sind die zu erwartenden Ergeb-
nisse mit einer grossen Ungenauigkeit behaftet. 

Nimmt man aufgrund vorliegenden Studien an, dass die Exfiltration zwischen 1 und 11% 
des Trockenwetteranfalles beträgt, so entspricht dieser Stoffverlust in den Boden der 
Stofffracht im Ablauf einer Abwasserreinigungsanlagen, welche eine Eliminationsleis-
tung von 89-99% aufweist. 

 Die Stoffeinträge in den Boden infolge Abwasserverlusten aus undichten Kanälen 
entsprechen für gut eliminierbare Stoffe in der ARA der gleichen Grössenordnung 
wie die Ablauffrachten aus der Kläranlage. 
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Da der Erneuerungsbedarf der Kanalisation in den nächsten Jahrzehnten gross ist (Abb 
33) und dies zu beträchtliche Kosten führt, stellt sich in Zusammenhang mit der Bedeu-
tung der Exfiltration aus dem Kanalnetz die Frage, ob sich diese Investitionen lohnen 
und ob nicht andere Abwasserentsorgungskonzepte optimalere Lösungen darstellen. 
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Abb 33: Erneuerungsbedarf der Kanalisation im Kanton Bern (VOKOS, 1997) 

 

5.3.2 Verluste aus Regenüberläufen 

Neben den Abwasserverlusten infolge undichter Kanäle und den Stofffrachten im gerei-
nigten Abwasser sind die bei Regenereignissen direkt in die Oberflächengewässer ent-
lasteten ungereinigten Abwasserfrachten ein dritter möglicher Eintragspfad von Abwas-
serinhaltsstoffen in aquatische Systeme. Es stellen sich zwei Fragen: 

• Wie toxisch ist das entlastete Mischabwasser ? 
• Welche frachtmässige Bedeutung hat das entlastete Mischabwasser für Ober-

flächengewässer ? 
 

Mehrere Autoren entwickelten Ansätze zur Beurteilung von Toxizität und Risikopotential 
von Mischwasserentlastungen bei Regenereignissen (z.B. (Brent and Herricks, 1999; 
Eriksson, 2002)). Die Probleme bei der toxikologischen Beurteilung der entlasteten 
Schadstofffrachten sind die extrem dynamischen Prozesse und der zusätzliche Einfluss 
von Abschwemmungsprozessen. Die Dynamik solcher Prozesse kann mit Simulations-
werkzeugen für das hydraulische und stoffliche Verhalten des Kanalnetzes beurteilt 
werden (z.B. MOUSE (http://www.dhi-uk.com/Software/mouse-uk.htm) oder REBEKA 
(Fankhauser, 2004). Auch bei solchen Simulationsrechnungen kommt der Quantifizie-
rung der Unsicherheit der Resultate eine grosse Bedeutung zu. Eine Methodik zur 

http://www.dhi-uk.com/Software/mouse-uk.htm
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Quantifizierung dieser Unsicherheit bei Mischwasserentlastungen wurde im Projekt 
STORM erarbeitet (Kreikenbaum et al., 2004). 

Betrachtet man Jahresfrachten und nicht die kurzfristig erhöhte Belastung der Oberflä-
chengewässer so zeigen Joss et al. (2005 in prep.) mit einer Abschätzung, dass die 
Stofffrachten aus Mischwasserentlastungen bei Kanalnetzen mit einer heute üblichen 
Regenwasserbewirtschaftungsinfrastruktur maximal 2 – 10% der Stofffrachten im biolo-
gisch gereinigten Abwasser entsprechen. 

 Die in die Gewässer gelangenden Stofffrachten aus Mischwasserentlastungen sind 
bei der Betrachtung von Jahresfrachten mindestens eine Grössenordnung kleiner 
als die Stofffrachten im biologisch gereinigten Abwasser nach Abwasserreinigungs-
anlagen. 

 

5.4 Neue Abwassersysteme 

5.4.1 Defizite der bestehenden Mischkanalisation und Kläranlagen 

Das bestehende Mischkanalsystem mit zentralen Kläranlagen ist aufgrund der Investiti-
onen in den letzten 100 bis 150 Jahren in der Lage die heutigen gesetzlichen Anforde-
rungen des Gewässerschutzes zuverlässig und mit hohem Komfort für den Benutzer zu 
erfüllen. Trotzdem weist es folgende Schwachstellen auf: 

a) Verluste im Kanalnetz 

Die Abwasserverluste aus dem Kanalnetz können aufgrund erster Hinweise beträchtlich 
sein und tragen zu einer reduzierten Leistung des Gesamtabwassersystems bei. Be-
handeln wir die Schadstoffe an der Quelle, so werden die Verluste weniger bedeutsam, 
da die Schadstoffkonzentrationen im Kanal kleiner sind. 

b) Verdünnung im Entwässerungssystem 

Da die Abbauraten für biologisch abbaubare Pharmaka und Hormone (wie auch für viele 
andere organische Spurenstoffe) mit einer Kinetik pseudo erster Ordnung beschrieben 
werden können, wirkt sich die ca. 100 bis 500-fache Verdünnung im Entwässerungssys-
tem bis zur Kläranlage negativ auf die Reinigungsleistung aus. Die Möglichkeit besteht, 
dass bei einer biologischen oder physikalischen Behandlung von Urin aufgrund der er-
höhten Konzentration wesentlich bessere Eliminationsleistungen für Pharmaka und 
Hormone erzielt werden (Larsen et al., 2004). 

c) Mischung der Fäkalien mit Urin 

Es wird vermutet, dass der grösste Anteil der Pharmawirkstoffe und Hormone im Urin 
ausgeschieden wird. Eine separate Behandlung des Urins könnte aufgrund des gerin-
gen Inhalts an organischen Stoffen sehr viel gezielter gestaltet werden als beim Misch-
wasser (Larsen et al., 2004). Zusätzlich könnte aus der anaeroben Behandlung von 
abgetrennten Fäkalien Energie gewonnen werden (Otterpohl, 2001). 
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d) Leistungseinbussen bei Regenwetter 

Damit während Regenereignissen aus der Mischkanalisation entlastetes Abwasser nicht 
zu hygienischen Problemen im Vorfluter führt, sind relativ teure Regenbecken notwen-
dig. Die erhöhte hydraulische Belastung der Kläranlagen bei Regenwetter führt zu einer 
Beeinträchtigung der Reinigungsleistung (Holzer and Krebs, 1998). 

e) Mangelnde Flexibilität 

Mit dem Mischsystem ist es fast nicht möglich, flexibel auf neue Anforderungen des 
Gewässerschutzes zu reagieren, da das heutige System nur funktioniert, wenn die 
Funktion aller einzelnen Elemente aufrechterhalten werden (Larsen and Gujer, 2001b). 
Zusätzlichen Einfluss auf die reduzierte Flexibilität hat die hohe wirtschaftliche Lebens-
erwartung des Kanalsystems (in der Schweiz im Durchschnitt ca. 80 Jahre). Um eine 
erhöhte Flexibilität zu gewinnen und innovative Lösungen zuzulassen, müsste dem Ab-
wasserverursacher mehr Verantwortung delegiert werden. Durch die Auflagen zur erfor-
derlichen Leistung eines Abwassersystems und der freien Wahl eines Verfahrens könn-
ten innovative Entwicklungen unterstützt werden (Larsen and Gujer, 2001a). Es ist aller-
dings zu beachten, dass eine erhöhte Dezentralisierung des Abwassersystems auch 
einen erhöhten Bedarf an Kontrolle der Funktionstüchtigkeit der Anlagen mit sich bringt 
(Wilderer, 2004).  

f) Ineffiziente Rückgewinnung von Phosphor 

Die Mischung und Verdünnung sämtlicher Abwasserströme führt neben der reduzierten 
Reinigungsleistung auch zu einer nicht effizienten Rückgewinnung von Phosphor. Eine 
Phosphorrückgewinnung auf zentralen Kläranlagen ist wegen der tiefen Phosphatkon-
zentration im Abwasser und der Beeinträchtigung des Klärschlammes durch Schwerme-
talle nicht optimal. Da ungefähr 50% des Phosphors im Abwasser im Urin enthalten sind 
(Larsen and Gujer, 1996), wird aufgrund der hohen Konzentrationen vermutet, dass eine 
Rückgewinnung des Phosphors aus dem unverdünnten Urin eine optimalere Recyc-
lingmethode darstellt. 

g) Ungünstige Belastung zentraler ARAs durch NH4
+-Spitzenfrachten 

Da der grösste Teil der Ammoniumfracht im Zulauf von kommunalen Kläranlagen aus 
dem menschlichen Urin stammt, ist aufgrund der Morgentoilette bei kleineren und mittle-
ren Kläranlagen eine ausgeprägte Frachtspitze in den Morgenstunden zu beobachten. 
Bei grossen Einzugsgebieten wird diese Spitze durch die unterschiedlichen Fliesszeiten 
im Kanalnetz stark gedämpft. Diese dynamische Belastung von nitrifizierenden Kläran-
lagen muss durch eine Anpassung des Beckenvolumens kompensiert werden. Da auch 
viele Pharmaka und Hormone mit dem Urin ausgeschieden werden und in gelöster 
Form vorliegen, wird auch für diese Stoffe eine entsprechende Dynamik in kleinen und 
mittleren Kanalnetzen vermutet. Durch eine Urinseparierung mit Lagerung in einem 
Speichertank und einem optimalen Steuerungskonzept zur Ableitung in der Kanalisation 
könnte diese Dynamik gedämpft und damit die Kläranlage entlastet werden (Larsen and 
Gujer, 1996; Rauch et al., 2003; Wilsenach and van Loosdrecht, 2004). Ein zusätzlicher 
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positiver Nebeneffekt eines derartigen Systems wäre die Verminderung der NH4
+-

Entlastungen bei Regenwetter. 

5.4.2 Trennung von Abwasserströmen 

Die in diesem Kapitel beschriebenen Verfahren basieren alle auf der Idee, dass ein 
Strom oder mehrere Ströme des gesamten Mischabwassers abgetrennt werden. In Abb 
34 sind die verschiedenen Abwasserströme mit ihrer Zusammensetzung dargestellt. 
Detailliertere Zusammensetzungen zeigen für kommunales Mischwasser (Henze and 
Ledin, 2001), für Urin (Udert, 2003) und für Grauwasser (Eriksson et al., 2003; Ledin et 
al., 2001). 

 

Braunwasser Gelbwasser Grauwasser

Fäkalien Urin Küche, Bad, Wäsche

Volumen [L/(EW * Jahr)] 50 500 25'000 - 100'000

Frachten Prozentuale Frachtverteilung auf einzelne Abwasserströme

Stickstoff [kgN/(EW* Jahr)]  ~ 4-5  ~ 10%  ~ 87%  ~ 3%

Phosphor [kgP/(EW * Jahr)]  ~ 0.75  ~ 40%  ~ 50%  ~ 10%

Kalium [kgK/(EW * Jahr)]  ~ 1.8  ~ 12%  ~ 54%  ~ 34%

Chemischer Sauerstoffbedarf [kgCSB/(EW * Jahr)]  ~ 30  ~ 47%  ~ 12%  ~ 41%

Schwarzwasser

 

Abb 34: Zusammensetzung von kommunalem Abwasser (Otterpohl et al., 2003) 

In Bezug auf das Wasservolumen ist der grösste Anteil Grauwasser. Dieses Wasser 
enthält auch einen beträchtlichen Anteil der organischen Schmutzstofffracht. Die Stick-
stofffracht ist praktisch vollständig im Urin enthalten. Der Phosphoranteil im Urin ist 
leicht höher als in den Fäkalien. Die chemische Zusammensetzung des ebenfalls teil-
weise in die Mischwasserkanalisation gelangenden Regenwassers wurde von mehreren 
Autoren analysiert (z.B. (Eriksson, 2002; Zobrist et al., 2000)). 

Die Idee der Trennung verschiedener Abwasserströme um damit eine optimalere Reini-
gungsleistung und Effizienz rezyklierter Stoffflüsse zu erzielen, wurde mit dem Konzept 
des Waste-Designs beschrieben (Henze, 1997; Larsen and Gujer, 2001b). Die für kom-
munales Abwasser noch sehr spärlich angewandte Trennung wird in der Industrie sehr 
häufig angewandt, um optimale Abwasserprozesse zu erhalten und Wertstoffe zu re-
zyklieren. In Tab 46 werden die Motivation zur Trennung einzelner Abwasserströme 
zusammengefasst. 
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Tab 46: Motivation zur Abtrennung einzelner Abwasserströme 

 Motivation Literatur 
Braun-/Schwarzwasser-
abtrennung 

Reduktion des Energiebedarfs und 
der Schlammproduktion infolge 
aerobem Kohlenstoffabbau in zent-
ralen ARAs 
Reduktion der hygienischen Belas-
tung von Gewässern durch entlas-
tetes Abwasser bei Regenereignis-
sen  
Nutzung des Biogases 

Vakuum/Biogas-Konzept (Otterpohl et 
al., 1999; Otterpohl et al., 2003) 
Dezentrale Kompostierung (Otterpohl, 
2001) 
Komposttoilette 
System von (Wilderer, 2004) 

Gelbwasserabtrennung Möglichkeit zur effizienten Behand-
lung von Pharmaka und Hormonen 
Rückgewinnung von Nährstoffen 
(z.B. Phosphor) 
Reduktion und Glättung der dyna-
mischen NH4

+-Belastung von Klär-
anlagen 
Reduktion der bei Regenereignis-
sen entlasteten NH4

+- frachten 

Urinseparierung (Larsen and Gujer, 
1996) 
Pilotprojekt Lambertsmühle 
(Wupperverband, 2003) 
Pilotprojekt Liestal (Kühni et al., 2002) 
Pilotprojekt Schweden (Haneus et al., 
1997) 
Konsequenzen für die zentrale ARA 
(Rauch et al., 2003; Wilsenach and 
van Loosdrecht, 2004) 
Konsequenzen für Regenwasserent-
lastungen (Rauch et al., 2003) 

Grauwasserabtrennung Reduktion der zu behandelnden 
Abwassermenge auf zentralen 
ARAs 
In wasserarmen Ländern Wasser-
wiederverwendung 

Grauwasserabtrennung (Eriksson, 
2002; Ledin et al., 2001) 
Reuse-Konzepte (EPA, 2004b) 
 

 

5.4.2.1 Behandlung von Schwarz- und Braunwasser 

Vakuum/Biogas-Konzept 

Das Vakuum/Biogas-Konzept (Otterpohl et al., 1999; Otterpohl et al., 2003) ist in Abb 35 
schematisch dargestellt. Die zentrale Idee ist die Ableitung des Schwarzwassers (Fäka-
lien und Urin) in möglichst konzentrierter Form mit möglichst wenig Spülwasser. Dies 
wird erreicht durch ein System mit einer Vakuumtoilette und einer Vakuumkanalisation 
(Behnke, 2003; Herrmann and Hesse, 2002). Das System der Vakuumtoilette wird 
schon seit einigen Jahren auf Schiffen und in Eisenbahnen eingesetzt. Auch in Spitälern 
wird das System zur Ableitung von radioaktiven Abwässern aus einzelnen Behand-
lungsstationen eingesetzt.  
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Vakuum-
toilette Küche Dusche, Bad,

Waschen Regenwasser

Pflanzen-
kläranlage

Infiltration

Hygienisierung

Faulung
(Biogasanlage)

Speicher

Produktion von
Wärme und Energie

Biogas

Vorfluter

Landwirtschaft

Vakuum-
kanal

Zerkleinerter
organischer

Küchenabfall
Grauwasser

 

Abb 35: Vakuum/Biogas-Konzept 

Im Pilotprojekt Lübeck-Flintbreite (http://www.otterwasser.de) mit 100 angeschlossenen 
Einwohnern konnte der Gesamtabwasseranfall auf durchschnittlich 72 L/(EW*Tag) re-
duziert werden, wobei 65 L/(EW*Tag) Grauwasser sind (Otterpohl et al., 2003). In einem 
zweiten Pilotprojekt in Norderstedt (D) wurde ein Mehrfamilienhaus mit Vakuumtoiletten 
ausgerüstet (Herrmann and Hesse, 2002). Nach vier Jahren Betriebsdauer zeigte sich 
ein durchschnittlicher Spülwasserverbrauch von ca 9 L/(EW*d), was ungefähr 20% des 
heutigen Wasserverbrauchs für die Toilettenspülung von 50 L/(EW*d) entspricht (Henze 
and Ledin, 2001). 

 Mit dem Vakuum/Biogas-Konzept kann einerseits der Wasserverbrauch für die Toi-
lettenspülung auf 20% der heutigen Menge reduziert werden und andererseits das 
Schwarz- oder Braunwasser in konzentrierter Form abgetrennt werden, was eine 
Grundvoraussetzung für eine effizienten biologische Behandlung ist. 

 

Im Pilotprojekt von Nordstedt ergaben sich auch einzelne Störungsereignisse durch 
verstopfte Abwasserleitungen, da einzelne Benutzer Abfälle in der Toilette entsorgten. 
Die Investitionskosten des Vakuumsystems werden von Herrmann und Hesse (2002) 
auf das Dreifache von konventionellen Toiletten- und Leitungssystemen geschätzt. Der 
Energiebedarf für das Vakuumsystem beträgt ca. 27 kWh/(EW*Jahr). 

Die Vakuumkanalisation wäre vor allem ein vorteilhaftes Entwässerungssystem bei sehr 
flachen Einzugsgebieten und bei einer separaten Behandlung von Grau- und Regen-
wasser. In diesem Fall würde die notwendige Schleppkraft für den Transport partikulärer 
Abwasserinhaltsstoffe in der Mischkanalisation nicht mehr ausreichen und es käme zu 
Ablagerungen und negativen Geruchseffekten durch H2S-Ausgasung. Ein zusätzlicher 

http://www.otterwasser.de
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Vorteil des Vakuumsystems ist eine Verhinderung der Exfiltration von ungereinigtem 
Abwasser infolge des Unterdrucks im Leitungsnetz. 

Im Vergleich zur klassischen Mischkanalisation kann mit dem Vakuumsystem ein hoch-
konzentrierter organischer Abwasserstrom zusammen mit organischem zerkleinertem 
Küchenabfall anaerob behandelt werden und Energie zurückgewonnen werden. Eine 
solche Produktion von Biogas in einem Vakuumsystem wurde in einem Pilotprojekt in 
Freiburg untersucht (Panesar and Lange, 2003). Mit dieser Biogasanlage für 40 ange-
schlossene Einwohner wurde eine Biogasproduktion von 0.35 – 0.5 m3 
CH4/(Einwohner*Tag) erreicht, was einer Energieproduktion von ungefähr 440 – 670 
MJ/(Einwohner*Tag) entspricht. Diese Energie wird im Pilotprojekt in Freiburg zu 75% 
für die Wärmeproduktion und zu 25% für die Energieproduktion verwendet. 

 Die rezyklierbare Energie aus Biogasanlagen für die dezentrale Behandlung von 
Schwarzwasser und Küchenabfällen entspricht etwa dem doppelten Energiebedarf 
von zentralen Abwasserreinigungsanlagen. Eine konzentrierte Fassung des 
Schwarzwassers mit einem Vakuumsystem ist allerdings Grundvoraussetzung für 
eine effiziente anaerobe Behandlung. 

 

Es ergeben sich aus der Erfahrung der anaeroben Abwasser- und Schlammbehandlung 
(siehe z. B. Zeeman und Lettinga 1999, Euler et al. 2001) mehrere Punkte die bei der 
Beurteilung der Effizienz von anaeroben dezentralen Systemen zu beachten sind: 

• Das Ablaufwasser von anaeroben Anlagen muss bei einer Direkteinleitung in ein 
Gewässer noch aerob nachbehandelt werden. 

• Das Ausgasen von gelöstem CH4 im Ablaufwasser ist in Bezug auf Treibhaus-
gasemissionen relevant (Greenfield und Batstone, 2004). 

• Der stabile Betrieb von anaeroben Anlagen ist nicht trivial und benötigt Kontroll-
aufwand. 

 

Kompostierung 

Die separate Behandlung von Braunwasser (Fäkalien und Urin) oder Schwarzwasser 
(nur Fäkalien) kann auch mit einer Kompostierung in sogenannten Rottebehältern 
durchgeführt werden. Otterpohl (2001) zeigt die Funktion und Betriebsweise eines Zwei-
kammersystems. In Bezug auf den Rückhalt, Entwässerung und Eindickung der Fest-
stoffe aus dem Braunwasser erwies sich das System im Pilotprojekt Lambertsmühle 
(Gajurel et al., 2003; Wupperverband, 2003) als zufriedenstellend. Die hygienischen 
Eigenschaften waren aber aufgrund der durchgeführten mikrobiologischen Untersu-
chungen nicht optimal. Diese unzureichende Hygienisierung wird auf den erhöhten 
Wassergehalt im Rottebehälter und auf die fehlende Heissrotte zurückgeführt. 

 Die aerobe Kompostierung von Braunwasser in Rottebehältern führte in einem Pi-
lotprojekt in Deutschland zu einem signifikanten Rückhalt von Feststoffen und einer 
Volumenreduktion. Aufgrund der unzureichenden Hygienisierung wäre im vorlie-
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genden Pilotprojekt eine landwirtschaftliche Nutzung des Kompostes nicht möglich 
gewesen. 

 

Für dezentrale Lösungen in urbanen Gebieten stellt sich auch bei einer optimalen Kom-
postierung die Frage, ob die Rückführung in die Landwirtschaft der Agglomeration mög-
lich und wirtschaftlich ist. 

5.4.2.2 Urinseparierung und Ableitung 

Die Urinseparierung ist keine neue Technologie. In China wird diese Technik schon seit 
mehreren tausend Jahren angewandt (Larsen and Lienert, 2003). Die ersten Pilotprojek-
te mit der Sanitärtechnik der No-Mix-Toiletten wurden in Schweden seit 1990 in mehre-
ren Siedlungen angewandt (Hellström and Johansson, 1999), wobei jedoch bei dieser 
ersten Generation von No-Mix-Toiletten eine recht grosse Verdünnung der gesammel-
ten Urinlösung auftrat (Haneus et al., 1997). Die neueste Generation von No-Mix-
Toiletten und Urinalen erlaubt eine sehr konzentrierte Abtrennung des Urins 
(Wupperverband, 2003). Ein zentrales Problem bei der Abtrennung von Urin sind Aus-
fällungen (z. B. Struvit oder Hydroxyapatit), welche von Udert et al. (2003; 2003a; 
2003b; 2003c) detailliert untersucht und mit einem mathematischen Modell beschrieben 
wurden. Es zeigte sich, dass bei der Urinabtrennung und Speicherung Ausfällungen 
auftreten können, welche jedoch bei einer Verwendung von „weichem“ Regenwasser als 
Spülwasser deutlich reduziert werden können. Von zentraler Bedeutung ist der pH-
Anstieg im Urin durch die Hydrolyse des Harnstoffes zu NH4

+. Zur Hemmung der Harn-
stoffhydrolyse wurde von Hellström et al. (1999) eine Senkung des pH-Wertes durch 
Schwefelsäurezugabe vorgeschlagen. 

 Der Kontrolle von Ausfällungen ist bei der Sanitärtechnik der Urinseparierung und 
Speicherung von Urin von grosser Bedeutung. Durch die Verwendung von weichem 
Regenwasser als Spülwasser können die Ausfällungen deutlich reduziert werden.  

 Zur Beschreibung der ablaufenden Ausfällungsprozesse existieren validierte Model-
le, mit welchen Prognosen über die Relevanz der Ausfällungen unter verschiede-
nen verfahrenstechnischen Randbedingungen durchgeführt werden können.  

 

Nach der Abtrennung des Urins sind verschiedene Möglichkeiten denkbar für Speiche-
rung, Transport und weitere Behandlung (Larsen and Gujer, 1996; Larsen and Lienert, 
2003): 

Variante „Frachtausgleich“: Diese Variante bedingt in Bezug auf die Änderung der 
Infrastruktur eine Urinseparierungstoilette mit einem Speicher. Der Urin wird in einem 
kleinen Vorratstank gespeichert (maximal 2-3 Tage). Durch ein gesteuertes Ableiten des 
Tankinhaltes in der bestehenden Mischkanalisation wäre es möglich, die dynamische 
Belastung von nährstoffeliminierenden Anlagen zu dämpfen und die Leistungsreserven 
deutlich zu steigern. Rauch et al. (2003) zeigte mit Hilfe von stochastischen Simulatio-
nen, dass durch eine gesteuerte Ableitung des separierten Urins eine typische Kläranla-
ge in Bezug auf die Stickstoffbelastung um 30% entlastet würden. Bei Anlagen, welche 



Siedlungsentwässerung & Abwasserreinigung 

 194   

in Bezug auf die Nitrifikation an der Grenze ihrer Leistungsfähigkeit betrieben werden, 
könnte so ein Ausbau vermieden werden. Zusätzlich hätte das Szenario der gesteuerten 
Ableitung den Vorteil, dass die bei Regenwetter entlasteten NH4

+-Frachten aus Misch-
wasserentlastungen um 50% reduziert werden könnten. Die restliche Abwasserinfra-
struktur (Kanalisation und Abwasserreinigungsanlage) wird weiterhin betrieben. Durch 
dieses Szenario würde sich neben der Leistungserhöhung des Gesamtsystems ohne 
massive Veränderung des Systems sehr viel Know-how über das Systemverhalten ge-
winnen lassen (Larsen and Lienert, 2003). 

 Durch eine Urinseparierung und eine gesteuerte Ableitung im bestehenden Kanal-
netz zur Dämpfung von Frachtspitzen auf zentralen Kläranlagen könnten nährstoff-
eliminierende Anlagen um 30% entlastet werden und zusätzlich die entlasteten 
NH4

+-Frachten aus Mischwasserentlastungen um 50% reduziert werden. 
 

Variante „Transport im Kanalnetz und zentrale Aufbereitung“: Der Urin wird in ei-
nem kleinen Vorratstank gespeichert (maximal 2-3 Tage), um ihn gezielt mit Hilfe einer 
zentralen Steuerung in der Nacht, wenn sehr wenig Abwasser im Kanalnetz fliesst, zu 
einer zentralen ARA abzuleiten (Larsen and Gujer, 1996). Dabei ist die grosse Heraus-
forderung die zuverlässige Überbrückung der Regenperioden, da sonst durch die Re-
genentlastung eine relativ konzentrierte Urinlösung in den Vorfluter gelangen könnte. 
Durch die Abtrennung vor der ARA in ein separates Becken, könnte er vom Abwasser 
getrennt aufbereitet werden. Huismann et al. (2000) zeigten mit einem Feldversuch und 
einer numerischen Simulation, dass die Dispersion in der Kanalisation bei einer solchen 
gezielten Ableitung kein Problem darstellt. Auch eine Literaturstudie zur Variabilität der 
Dispersionskoeffizienten in verschiedenen Kanalnetzen zeigte, dass die Dispersion in 
der Kanalisation im Allgemeinen klein ist (Rieckermann et al., 2004). Der Vorteil einer 
solchen Variante wäre die Nutzung des bestehenden Kanalnetzes als Transportmittel zu 
der bestehenden Infrastruktur einer zentralen ARA, wo die Urinlösung aufbereitet wer-
den könnte. Allerdings müsste sichergestellt werden, dass keine signifikanten Verluste 
der konzentrierten Urinlösung im Kanalnetz auftreten (undichte Kanäle, Regenüberläu-
fe). 

 Eine Urinseparierung und eine gesteuerte Ableitung im bestehenden Kanalnetz 
während der Abwassernachtminima zu einer zentralen ARA stellt aufgrund der Dis-
persion im Kanalnetz kein Problem dar. 

 Andere Nebeneffekte wie z.B. Verluste aus undichten Kanälen, Ausgasen von NH3, 
Ausfällungen, Verluste über Regenüberläufe müssten bei dieser Variante noch un-
tersucht werden. 

 

Variante „Dezentrale Urinbehandlung“: Der Urin wird nach der Abtrennung dezentral 
zu Dünger aufbereitet. In Kapitel 5.4.2.3 werden verschiedene Ansätze zur Aufbereitung 
von Urin beschrieben. Dabei sollte neben der Rückgewinnung von Nährstoffen in fester 
oder flüssiger Form auch die Hormone und Pharmaka im Urin massgeblich eliminiert 
werden. 
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5.4.2.3 Aufbereitung von Urin zu Dünger 

Bei der Aufbereitung der Urinlösung ergeben sich zwei Hauptprobleme (Pronk et al., 
2004): 

• Elimination von Pharmaka und Hormonen 
• Erhöhung der Nährstoffkonzentration 

 

Pronk et al. (2004) zeigen eine Übersicht über verschiedene Behandlungsmöglichkeiten 
von Urinlösungen zur Reduktion von Hormonen und Pharmaka. Mit einer Nanofiltration 
können die Pharmaka Propranolol, 17α-Ethinylestradiol, Ibuprofen, Diclofenac und Car-
bamazepin zu 92 -98 % aus der Urinlösung eliminiert werden. Da jedoch Phosphat auch 
fast vollständig eliminiert wurde, eignet sich die Nanofiltration als einzelner Behand-
lungsschritt nicht zur gleichzeitigen Elimination von Pharmaka und Hormonen und 
Rückgewinnung einer Nährstofflösung. 

 Mit einer Nanofiltration konnten die Pharmaka Propranolol, 17α-Ethinylestradiol, 
Ibuprofen, Diclofenac und Carbamazepin zu 92 -98 % aus der Urinlösung eliminiert 
werden. Allerdings wurde auch Phosphat fast vollständig eliminiert. 

 

Eine Alternative zur Nanofiltration als einzelnem Behandlungsschritt wäre die von Pronk 
et al. (2004) vorgeschlagene Kombination der Nanofiltration mit einer Struvitfällung (Abb 
36). Nach der Nanofiltration erfolgt die Hydrolyse, um dann nach Zugabe von MgO Stru-
vit auszufällen.  
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Hydrolyse

 

Abb 36: Nanofiltration und Struvitfällung zur Aufbereitung von Urin 

Ronteltap et al. (2003) untersuchte die Thermodynamik der Ausfällung von Struvit aus 
Urinlösungen und validierte ein Modell zur Prognose der Ausfällungsreaktionen. Organi-
sche Komplexbildner im Urin hatten keinen signifikanten Einfluss auf die Ausfällung von 
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Struvit. Die Qualität der Ausfällungsprodukte in Bezug auf adsorbierte Pharmaka oder 
Hormone wird an der EAWAG untersucht und demnächst publiziert.  

Eine Alternative zum in Abb 36 gezeigten Verfahren ist die Elektrodialyse (Pronk et al., 
2004). Bei diesem Prozess gelingt es die Pharmaka Propranolol, 17α-Ethinylestradiol, 
Ibuprofen, Diclofenac und Carbamazepin auf der Membran zu adsorbieren. Alle anorga-
nischen Nährstoffe im Urin passieren die Membran und könnten so zurückgewonnen 
werden. 

 Die Behandlung des Urins mit Hilfe von Elektrodialyse ermöglicht die Trennung von 
Pharmaka (Propranolol, 17α-Ethinylestradiol, Ibuprofen, Diclofenac und Carbama-
zepin) und Phosphaten. 

 

Im Sommer 2005 sind Pilotversuche mit der Elektrodialyse im Zusammenhang mit dem 
Pilotprojekt (Kühni et al., 2002) in der Kantonsbibliothek in Liestal geplant. 

Die biologische Behandlung von Urin wurde ebenfalls im Labormassstab von Sutter und 
Zschokke (2003) untersucht. Es zeigte sich, dass 17β-Estradiol sehr gut abgebaut wur-
de und der Abbau mit der von Joss et al. (2004) vorgeschlagenen Kinetik pseudo erster 
Ordnung beschrieben werden kann. Propranolol und 17α-Ethinylestradiol wurden in den 
Versuchen nicht gut abgebaut. Da die Gründe dafür unklar sind, wird der biologische 
Abbau weiter untersucht. 

Zur Erhöhung der Nährstoffkonzentration im Urin wurden schon mehrere Methoden 
vorgeschlagen: 

• Gefriertrocknen (Holland et al., 1992) 
• Gefrieren (Gulyas et al., 2004; Lind et al., 2001) 
• Eindampfen (Mayer, 2002) 

 

Maurer et al. (2002) verglichen verschiedene Behandlungsmethoden zur Aufkonzentrie-
rung unter Berücksichtigung des Energiebedarfes. Es zeigte sich, dass eine Aufkonzent-
rierung mit Umkehrosmose und das Eindampfen energetisch wesentlich besser ab-
schneiden als eine Destillation. 

5.4.2.4 Separate Grauwasserbehandlung 

Grauwasser ist volumenmässig der grösste Teilstrom im Mischabwasser (Abb 37). Auch 
bezüglich der CSB-Fracht trägt das Grauwasser ca. 41% zur Gesamtfracht des Abwas-
sers bei. Eriksson et al. (2003) untersuchten mit GC-MS-Analysen Grauwasserproben 
und konnten ca. 200 organische Verbindungen identifizieren. Die Hälfte der identifizier-
ten Verbindungen waren langkettige Fettsäuren (C5-C24) und ihre Ester. Neben sehr 
vielen Tensiden wurden auch Biozide (z.B. Triclosan) und Duftstoffe identifiziert. 

Bei der Infiltration von Grauwasser im Boden ergeben sich die Risiken einer mikrobiolo-
gischen Kontamination und einer Beeinträchtigung des Bodens und des Grundwassers 
durch toxische Abwasserinhaltsstoffe (Ledin et al., 2001). Das Risiko einer mikrobiologi-
schen Kontamination durch Grauwasser wurde durch Ottoson und Stenström (2003) 
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untersucht. Ihre Berechnungen ergaben, dass eine Behandlung mit Sandfilter und 
Pflanzenkläranlage zu einer ungenügenden Hygienisierung führt (z.B. Rotavirus). Dar-
aus entsteht bei der Bewässerung mit Grauwasser oder beim direkten Kontakt eine er-
höhte Infektionsgefahr. Die erhöhte mikrobielle Kontaminationsgefahr in Grauwasserre-
cyclingsystemen wurde auch von Albrechtsen (2002) mit Messungen bestätigt. 

 Bei einem Grauwasserrecyclingsystem besteht eine erhöhte Gefahr einer mikrobiel-
len Kontamination. 

 

Eriksson (2002) entwickelte eine Risikoanalyse zur Beurteilung von Grauwasserrecyc-
lingsystemen. Sie zeigte, dass bei einer Einleitung von Grauwasser ins Grundwasser 
oder in einen See fünf von 201 identifizierten organischen Verbindungen ein erhöhtes 
Risikopotential aufweisen (Dibutylphthalat, LAS, Malathion, Triclosan, Hexyl cinnamic 
aldehyde). 

 Die Infiltration von unbehandeltem Grauwasser zur Grundwasseranreicherung 
weist für einzelne identifizierte Abwasserinhaltsstoffe ein erhöhtes Risikopotential 
auf. Es stellt sich die Frage, ob sich diese Stoffe nicht durch ökologisch optimalere 
Stoffe ersetzen liessen. 

 

Sehr leistungsfähige Verfahren zur Grauwasserbehandlung mit Adsorptions- und Memb-
ranverfahren wurden von Dalhoff et al. (2003) und mit Sequencing Batch Biofimreakto-
ren und nachgeschalteter Mikrofiltration von Wilderer et al. (2001) beschrieben. Um in 
Ländern mit eingeschränkten Trinkwasserressourcen den Trinkwasserverbrauch mög-
lichst klein zu halten, schlug Wilderer (2004) ein System vor (Abb 37), welches eine 
biologische und physikalische Reinigung des Grauwassers beinhaltet. Das vorgeschla-
gene System könnte problemlos mit einer Urinseparierung und einer Aufbereitung des 
Urins ergänzt werden. 
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Abb 37: Dezentrales Abwassersystem mit biologischer Grauwasserbehandlung 

Die Membranbiologie zur Behandlung von Grauwasser und von Abwasser bei abgele-
genen Siedlungen ist mehrfach erprobt und wird bereits von verschiedenen Herstellern 
kommerziell angeboten. 

5.4.2.5 Spitalabwasser 

Im Zusammenhang mit der Reduktion von Pharmaka in Gewässern stellt sich die Frage, 
inwiefern Spitäler als Punktquelle aus toxikologischer Sicht relevant sind. Kümmerer et 
al. (2000) zeigten in einer Übersichtspublikation, dass in Spitalabwässern vor allem Zy-
tostatika, Antibiotika, Desinfektionsmittel, Hormone, chlorierte organische Verbindungen 
und einzelne Schwermetalle einer genauen Abklärung bedürfen. Hartmann et al. (1998) 
zeigten bei einem grossen Schweizer Universitätsspital, dass Fluoroquinolon - Antibioti-
ka (z. B. Ciprofloxacin, Norfloxacin) zum grössten Teil für genotoxische Effekte im Ab-
wasser verantwortlich waren. In einer zweiten Studie bei fünf deutschen Kliniken konnte 
die Resultate der ersten Studie bestätigt werden (Hartmann et al., 1999). Mit zusätzli-
chen Toxizitätstests wurden mutagene Effekte identifiziert, welche allerdings nicht auf 
bestimmte Stoffe zurückgeführt werden konnten. In einer OSPAR-Studie wurden in Ab-
wässern von drei belgischen Spitälern ebenfalls eine genotoxische Wirkung festgestellt, 
welche mit chemischen Analysen nicht erklärt werden konnten (Gerritsen et al., 2004). 



Siedlungsentwässerung & Abwasserreinigung 

 199   

 In mehreren Spitalabwässern wurden genotoxische Effekte mit biologischen Scree-
ningtests nachgewiesen. Eine mögliche Ursache dieser Wirkung können Fluoroqui-
nolon - Antibiotika (v. a. Ciprofloxacin) sein. 

 Mit biologischen Screeningtests identifizierte mutagene Effekte bei Spitalabwässern 
konnten mit chemischen Analysen nicht erklärt werden. 

 

Aus einer Risikoanalysen für Fluoroquinolon - Antibiotika (Ciprofloxacin, Norfloxacin) 
resultierte, dass aufgrund der signifikanten Elimination in ARAs von 80-90% keine signi-
fikantes Risikopotential für Algen, Daphnien, Fische in Oberflächengewässern resultiert 
(Golet et al., 2002; Hartmann, 1998). 

Zur Beurteilung der Abwasservolumina und Stofffrachten aus verschiedenen Abteilun-
gen von Spitälern wurde in Deutschland eine umfangreiche Studie erarbeitet (DWA, 
2001). Die relevanten Teilströme umfassen flüssige Laborrückstände, Desinfektionsmit-
tel, Röntgenkontrastmittel und Pharmawirkstoffe. Für einzelne Teilströme werden zurzeit 
Möglichkeiten zur Abwasservorbehandlung diskutiert. Prüss et al. (1999) diskutieren in 
einem Übersichtsbericht vor allem das Risikopotential einzelner Abwässer und Abfälle 
aus verschiedenen Stationen von Spitälern und zeigen Möglichkeiten zur Abwasservor-
behandlung auf. Über die Effizienz solcher Vorbehandlungsanlagen wurde sehr wenig 
Literatur gefunden. Chiang et al. (2003) zeigen, dass Spitalabwässer mit einer Ozonie-
rung zwar effizient desinfiziert werden kann. Die Elimination von Pharmaka durch die 
Ozonierung wurde in dieser Studie jedoch nicht untersucht. Zur Klärung der Frage, ob 
eine Vorbehandlung von Spitalabwässern sinnvoll ist, sollte neben den Stofffrachten aus 
dem Spital auch berücksichtigt werden, dass einzelne Behandlungen im Spital ambulant 
durchgeführt werden, und dass der Stoffeintrag von Pharmawirkstoffen ins Abwasser 
auch zu Hause über das kommunale Kanalnetz erfolgen kann. 
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5.5 Schlussfolgerungen 

Eliminationsleistung kommunaler ARAs 

• Obwohl verschiedene Pharmawirkstoffe, Hormone und Personal Care - Produk-
te im Zulauf von kommunalen ARAs in sehr tiefen Konzentrationen (ng/L) vorlie-
gen, ist der biologische Abbau in nitrifizierenden kommunalen Kläranlagen  für 
viele der untersuchten Spurenstoffe von signifikanter Bedeutung. 

• Im Rahmen des Projektes „Poseidon“ wurden Eliminationsmodelle für einzelne 
Spurenstoffe entwickelt, welche für bestimmte Stoffklassen (Entzündungshem-
mer, Lipidregulatoren, Beruhigungsmittel, Antiepileptika, Moschusverbindungen, 
Antibiotika, Röntgenkontrastmittel, Hormone) typisch sind. Mit diesen Modellen 
lässt sich der Einfluss von Schlammalter, hydraulischer Aufenthaltszeit und Ver-
dünnung des Abwassers z.B. durch Regenwasser auf die Elimination beschrei-
ben. 

• Da der biologische Abbau mit einer Kinetik pseudo erster Ordnung beschrieben 
werden kann, ist die Reaktorhydraulik von entscheidendem Einfluss für die Eli-
minationsleistung. In Serie geschaltete Einzelreaktoren (Rührkesselkaskaden) 
sind wesentlich optimaler als grosse volldurchmischte Becken. 

• Neben dem biologischen Abbau ist die Sorption an den Belebtschlamm der 
zweite wichtige Prozess bei der Modellierung der Eliminationsraten von hydro-
phoben und positiv geladenen Spurenstoffen. Sehr gut an den Primärschlamm 
sorbieren die Moschusverbindungen Galaxolid und Tonalid. Das synthetische 
Steroidhormon 17α-Ethinylestradiol und der Entzündungshemmer Diclofenac 
zeigten ebenfalls eine bedeutende Sorptionsfähigkeit. 

• Das Ausstrippen von Pharmazeutika und Hormonen in die Gasphase ist auf-
grund der relativ kleinen Henrykoeffizienten nicht relevant. 

• Die Eliminationsleistungen von verschiedenen Reaktorsystemen (Be-
lebtschlammsystem, Membranbioreaktoren, Festbettreaktoren) für untersuchte 
Spurenstoffe sind in nitrifizierenden Anlagen vergleichbar. Das maximal reali-
sierbare Schlammalter in Belebtschlammanlagen liegt aufgrund der zu garantie-
renden Funktion der Nachklärbecken bei ca. 15 – 25 Tagen. Werden Stoffe erst 
bei Schlammaltern von mehr als 50 Tagen biologisch gut abgebaut (z.B. die An-
tibiotika Clarithromycin und Erythromycin), so kann nur mit Membranbioreakto-
ren, Festbettreaktoren oder biologisch aktiven Filtern eine gute Eliminationsleis-
tung erwartet werden. 

• Untersuchungen für einzelne Spurenstoffe in anaeroben Schlammfaulungsreak-
toren zeigen, dass nur das Antibiotika Sulfamethoxazol und das Schmerzmittel 
Naproxen anaerob gut (>80%) eliminiert werden. Viele der untersuchten Stoffe 
zeigten unter anaeroben Bedingungen bedeutend kleinere Eliminationsraten als 
unter aeroben Bedingungen. 

• Durch die Ozonierung von biologisch gereinigtem Abwasser können die meisten 
untersuchten Pharmawirkstoffe und Hormone so weit oxidiert werden, dass sie 
mit modernsten Analytikmethoden nicht mehr nachweisbar waren. Das Rönt-
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genkontrastmittel Iopromid konnte durch Ozonierung praktisch nicht eliminiert 
werden. 

• Da bei der Ozonbehandlung mit Konzentrationen von 2 – 10 mg/L O3 die meis-
ten gelösten organischen Spurenstoffe unvollständig mineralisiert werden, stellt 
sich die Frage, ob dennoch Wirkmechanismen signifikant reduziert werden. Es 
wurde beispielsweise für 17α-Ethinylestradiol in Trinkwasser gezeigt, dass durch 
die Ozonbehandlung die östrogene Wirkung um zwei Grössenordnungen redu-
ziert wurde. 

• In verschiedenen Feldstudien für kommunales Abwasser und Deponiesicker-
wasser konnte gezeigt werden, dass sich die östrogene Wirkung durch eine 
nachgeschaltete Aktivkohlebehandlung signifikant verringern liess.  

• Zur Beurteilung der Wirksamkeit von verschiedenen Behandlungsverfahren soll-
te neben chemischen Analysen auch die toxikologische Wirkung mit biologi-
schen Testverfahren untersucht werden. Dabei sollten neben Tests zur endokri-
nen Wirkung auch chronische Wirkungstests durchgeführt werden, da diese für 
Risikoanalysen von Pharmaka von entscheidender Bedeutung sind. 

 

Bedeutung der Verluste aus dem Kanalsystem 

• Aufgrund der Ergebnisse verschiedener Autoren beträgt die exfiltrierte Abwas-
sermenge aus undichten Kanälen zwischen 1 und 11% der Abwassermenge bei 
Trockenwetter. 

• Die Stoffeinträge in den Boden infolge Abwasserverluste aus undichten Kanälen 
entsprechen für in der ARA gut eliminierbare Stoffe ungefähr der gleichen Grös-
senordnung wie die Ablauffrachten aus der Kläranlage. 

• Mischwasserentlastungen bei Regenereignissen sind bei modernen Kanalnet-
zen bei der Betrachtung von Jahresfrachten im Vergleich zu den Ablauffrachten 
von ARAs mindestens eine Grössenordnung kleiner. In Bezug auf die Spitzen-
belastung der Gewässer mit Abwasserinhaltsstoffen können die Regenüberläufe 
toxikologisch relevant sein. 

• Die Verluste infolge undichter Kanäle sind unter gewissen Bedingungen rele-
vant, da verschiedene, Pharmaka (z.B. Carbamazepin, Sulfamethoxazol, Diatri-
zoat) in Boden-Wasser-Systemen sehr mobil sind, nicht oder nur teilweise elimi-
niert werden, und so ins Grundwasser gelangen können. 

• Der Eintrag von Hormonen wie 17α-Ethinylestradiol und 17β-Estradiol und Tes-
tosteron aus undichten Abwasserkanälen ins Grundwasser ist eher von unterge-
ordneter Bedeutung, da diese Substanzen sehr gute Sorptionseigenschaften 
aufweisen und biologisch abgebaut werden. 

 

Neue Abwassersysteme 

• Durch das Mischen von verschiedenen Abwasserströmen im heutigen Mischsys-
tem können keine optimalen Prozesse in Bezug auf die Elimination der Schad-
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stoffe und in Bezug auf die Rückgewinnung von Energie und Nährstoffen betrie-
ben werden. 

• Die Nährstoffe sind zum grössten Teil im Urin enthalten. Die CSB-Fracht ist in 
den Fäkalien etwa gleich gross wie im Grauwasser, im Urin jedoch deutlich ge-
ringer. 

• Mit dem Vakuum/Biogas-Konzept kann einerseits der Wasserverbrauch für die 
Toilettenspülung auf 20% der heutigen Mengen reduziert werden und anderer-
seits das Schwarz- oder Braunwasser in konzentrierter Form abgetrennt werden, 
was eine Grundvoraussetzung für eine effizienten anaerobe Behandlung ist. 

• Die rezyklierbare Energie aus Biogasanlagen für die dezentrale Behandlung von 
Schwarzwasser und Küchenabfällen entspricht etwa dem doppelten Energiebe-
darf von zentralen Abwasserreinigungsanlagen. Eine konzentrierte Fassung des 
Schwarzwassers mit einem Vakuumsystem ist allerdings Grundvoraussetzung 
für eine effiziente anaerobe Behandlung. 

• Der Kontrolle von Ausfällungen ist bei der Sanitärtechnik der Urinseparierung 
und Speicherung von Urin von grosser Bedeutung. Durch die Verwendung von 
weichem Regenwasser als Spülwasser können die Ausfällungen deutlich redu-
ziert werden. 

• Zur Beschreibung der ablaufenden Ausfällungsprozesse bei der Urinseparierung 
existieren validierte Modelle, mit welchen Prognosen zur Relevanz von Ausfäl-
lungen unter verschiedenen verfahrenstechnischen Randbedingungen durchge-
führt werden können. 

• Durch eine Urinseparierung und eine gesteuerte Ableitung im bestehenden Ka-
nalnetz zur Dämpfung von Frachtspitzen auf zentralen Kläranlagen könnten 
nährstoffeliminierende Anlagen um 30% entlastet werden und zusätzlich die ent-
lasteten NH4

+-Frachten aus Mischwasserentlastungen um 50% reduziert wer-
den. 

• Eine Urinseparierung und eine gesteuerte Ableitung im bestehenden Kanalnetz 
während der Abwasserminima in der Nacht zu einer zentralen ARA stellt auf-
grund der Dispersion im Kanalnetz kein Problem dar. Andere Nebeneffekte wie 
z.B. Verluste aus undichten Kanälen, Ausgasen von NH3, Ausfällungen, Verluste 
über Regenüberläufe müssten bei dieser Variante noch untersucht werden. 

• Mit einer Nanofiltration konnten die Pharmaka Propranolol, 17α-Ethinylestradiol, 
Ibuprofen, Diclofenac und Carbamazepin zu 92 -98 % aus der Urinlösung elimi-
niert werden. Allerdings wurde auch Phosphat fast vollständig eliminiert. 

• Die Behandlung des Urins mit Hilfe der Elektrodialyse ermöglicht die Trennung 
von Pharmaka (Propranolol, 17α-Ethinylestradiol, Ibuprofen, Diclofenac und 
Carbamazepin) und Phosphaten. 

• Da unter Trinkwasserbedingungen verschiedene Pharmaka und vor allem die 
Hormone 17α-Ethinylestradiol, 17β-Estradiol und Estron sehr gut an Aktivkohle 
adsorbieren, wäre eine Behandlung mit Aktivkohle und anschliessende Struvit-
fällung zu prüfen. 

• Bei einen Grauwasserrecyclingsystem besteht eine erhöhte Gefahr einer mikro-
biellen Kontamination. 
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•  Die Infiltration von unbehandeltem Grauwasser zur Grundwasseranreicherung 
weist für einzelne identifizierte Abwasserinhaltsstoffe ein erhöhtes Risikopotenti-
al auf. Es stellt sich die Frage, ob sich diese Stoffe nicht durch ökologisch unbe-
denklichere Stoffe ersetzen liessen. 

• Bei mehreren Spitalabwässern wurden mit biologischen Screeningtests genoto-
xische Effekte nachgewiesen. 

• Mit biologischen Screeningtests identifizierte mutagene Effekte bei Spitalabwäs-
sern konnten mit chemischen Analysen nicht erklärt werden. 
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6 Fazit 

6.1 Organische Mikroverunreinigungen – ein Schadstoffproblem? 

Organische Mikroverunreinigungen wurden in den Gewässern der Schweiz und im Aus-
land mehrfach gemessen. Die Umweltforschung hat sich dem Problemfeld Mikroverun-
reinigungen bezüglich Vorkommen und Wirkungen in der Umwelt verstärkt angenom-
men. Es konnten für einzelne Stoffe schädliche Wirkungen bei sehr tiefen Konzentratio-
nen auf aquatische Organismen nachgewiesen und teilweise deren Wirkmechanismen 
aufgezeigt werden. Für die Erkennung von problematischen Stoffen im Spurenbereich 
sowie deren Priorisierung beim Inverkehrbringen fehlen die Beurteilungsgrundlagen und 
standardisierbare Methoden. Aufgrund des heutigen Wissensstands kann deshalb 
nicht abschliessend beurteilt werden, in welchem Ausmass organische Mikrover-
unreinigungen eine Gefahr für Mensch und Umwelt darstellen. Die vorliegende Stu-
die hat die folgenden wichtigsten Herausforderungen an die zukünftige Stoffbeurteilung 
identifiziert: 

Datenlage 

Gemessen an der grossen Anzahl heute eingesetzter Stoffe existieren wenige Daten zu 
Produktions- oder Verbrauchsmengen und zu physikalisch/ chemischen, biologischen 
und toxikologischen Stoffeigenschaften, oder sie sind für die Öffentlichkeit und Behör-
den nicht zugänglich. Eine Priorisierung bezüglich Umwelteinflüssen und Emissionen ist 
daher stark erschwert. Existierende Prioritätenlisten decken nur einen kleinen Teil von 
potentiellen Mikroverunreinigungen ab, da sie Stoffe im Spurenbereich zu wenig be-
rücksichtigen. Auch neuere Priorisierungsverfahren, wie das COMMPS- und 
DYNAMEC- (OSPAR) Verfahren zur besseren Eingrenzung potentieller Schadstoffe aus 
der grossen Menge von existierenden Stoffen, greifen nur beschränkt bei Mikroverun-
reinigungen, da sie sich auf die klassische Betrachtung von Persistenz, Bioakkumulation 
und Toxizität (PBT) abstützen. Die Umweltrelevanz von organischen Stoffen im Spuren-
bereich ist mit dem klassischen PBT-Ansatz allerdings nicht so einfach zu erklären, wie 
im folgenden weiter ausgeführt wird. 

Transportverhalten 

Es zeigt sich, dass auch Stoffe mit geringer Wasserlöslichkeit als relevante organische 
Mikroverunreinigungen in Gewässern auftreten können. Die Tendenz, sich an Feststoffe 
anzulagern wird für einige organische Mikroverunreinigungen unterschätzt, wenn die 
Sorption grösstenteils auf elektrostatischen Kräften beruht (z.B. viele Veterinärpharmaka 
oder Antibiotika). Dies muss insbesondere in Prognosemodellen zur Abschätzung der 
Elimination über den Belebtschlamm aus Kläranlagen berücksichtigt werden. Unter-
schiedliche Sorptionsmechanismen können aber auch dazu führen, dass Stoffe partikel-
gebunden mit Aerosolen verfrachtet werden und damit auch bei geringer Flüchtigkeit 
und Wasserlöslichkeit im Spurenbereich in Gewässer gelangen. 
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Persistenz 

Basierend auf dem heutigen Wissensstand ist es fraglich, ob organische Mikroverunrei-
nigungen überhaupt zum Wachstum von Mikroorganismen beitragen. Vielmehr ist deren 
Abbau wahrscheinlich nur gemeinsam (cometabolisch) mit einem gut nutzbaren Wachs-
tumssubstrat möglich. Bei tiefen Konzentrationen in Gewässern ist der biologische Ab-
bau durch eine Ineffizienz des Energiestoffwechsels (geringer Massentransfer in die 
Mikroorganismen, ineffiziente Enzymkinetik, fehlende Induktion der Abbauenzyme, Sub-
strataffinität) limitiert. Bei Standardtestverfahren zur Bestimmung des biologischen Ab-
baus werden Stoffe in hohen Konzentrationen eingesetzt. Deshalb sind sie nur bedingt 
auf Abwasserreinigungsanlagen oder aquatische Umweltsysteme übertragbar und er-
lauben keine Aussagen zur Abbaubarkeit der Stoffe im Spurenbereich. Neuere Stan-
dardtestverfahren für die Beurteilung der Abbaubarkeit bei tiefen Stoffkonzentrationen 
sind analytisch sehr aufwändig und erlauben weiterhin keine Aussagen für Konzentrati-
onen unterhalb von Konzentrationen von 1 µg/L. Die heutigen Forschungsmethoden 
dazu sind zwar weiter fortgeschritten als die standardisierten Verfahren, doch sind sie 
sehr aufwändig und die Resultate lassen sich häufig nicht auf reale Systeme übertra-
gen. Für die Beurteilung des Abbaus in der Abwasserreinigung und in der Umwelt, so-
wie bei der Entwicklung von standardisierten Testverfahren besteht daher ein grosser 
Forschungsbedarf. 

Metaboliten 

Von einer Vielzahl organischer Mikroverunreinigungen wurden Abbauprodukte (Metabo-
liten) in Gewässern nachgewiesen. Sie können sich in ihrer Persistenz, ihrem Trans-
portverhalten und ihrer Toxizität vom Ausgangsstoff unterscheiden und sollten daher bei 
der Risikobewertung eines Stoffes miteinbezogen werden. Abgesehen von der Stoff-
gruppe „Pflanzenschutzmittel“, welche bereits besser untersucht wird, besteht ein Nach-
holbedarf bei der Bestimmung von Abbauwegen vieler potentieller organischer Mikro-
verunreinigungen. Zusätzlich sollten theoretische Prognoseansätze entwickelt, oder 
bestehende Modelle im Hinblick auf ihre Aussagekraft für natürliche Umweltsysteme 
weiterentwickelt werden. 

Toxikologische Endpunkte 

Die heute verfügbaren toxikologischen Endpunkte sind nicht ausreichend zur Beurtei-
lung potentiell toxischer Effekte von organischen Mikroverunreinigungen. Es werden 
zwar für nicht routinemässig untersuchte toxikologische Endpunkte wie z.B. endokrine 
Effekte, die durch Stoffe im Spurenbereich ausgelöst werden können, zur Zeit neue 
Testverfahren entwickelt resp. bestehende Testverfahren erweitert. Die ökologische 
Relevanz der einzelnen Effekte ist jedoch sehr unterschiedlich und eine anschliessende 
Bewertung oft nicht möglich. Entsprechende Testverfahren sollten weiterentwickelt und 
als zusätzliche Endpunkte bei der Chemikalienbewertung miteinbezogen werden. 

Stoffgemische 

Organismen können gegenüber einer Vielzahl von chemischen Stoffen exponiert sein. 
Chemikalien, deren Effekte sich an denselben Endpunkten manifestieren, wirken in der 
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Regel additiv. Chemikalien, welche an unterschiedlichen Orten im Organismus Effekte 
hervorrufen können, interagieren nicht miteinander und die Wirkung ist daher nicht addi-
tiv. Diese Interaktionen werden punktuell für einige Stoffe verstanden, doch bestehen für 
die Gesamtheit aller potentiellen organischen Mikroverunreinigungen grosse Wissenslü-
cken. 

Dynamik der Exposition 

In natürlichen Systemen ist die Dynamik der Exposition entscheidend, welche in den 
bestehenden Risikobewertungsansätzen nicht berücksichtigt wird. Kurzzeitige, saisonal 
bedingte Konzentrationsspitzen können akute Effekte verursachen. Eine längerfristige 
Exposition kann zu chronischen Wirkungen und zu sekundären toxischen Effekten füh-
ren. Die heute angewandten toxikologischen Testverfahren reflektieren nicht die Ver-
hältnisse bei chronischen Belastungen über lange Zeiträume, während der sich auch 
Stoffe mit geringem Bioakkumulationspotential anreichern können. Langfristige Exposi-
tionen bei tiefen Konzentrationen können die generelle Widerstandkraft von Organismen 
herabsetzen und diese anfälliger für Krankheiten machen. Dies erfordert generell eine 
Diskussion über Dosis- und Wirkungsbeziehungen und somit auch eine Neubewertung 
des Konzepts der No-effect-concentration (NOEC). 

Einzelstoffanalytik und Summenparameter 

Für die Risikobewertung von Stoffen stützen sich die meisten Priorisierungsmethoden 
auf Messdaten von Einzelstoffen oder Summenparametern in Umweltkompartimenten 
oder auf abgeschätzten Umweltkonzentrationen basierend auf Modellrechnungen. Die 
heutige Messtechnik erlaubt zwar den Nachweis von Einzelstoffen in sehr tiefen Kon-
zentrationen, doch wird natürlich nur gefunden wonach man sucht. Ausserdem ist die 
Einzelstoffanalytik zeitlich und finanziell sehr aufwändig. Methoden, welche eine mög-
lichst grosse Anzahl an Stoffen im Spurenbereich simultan erfassen können fehlen weit-
gehend.  

Biologische Testsysteme 

Mit biologischen Testsystemen können heute verschiedene Wirkmechanismen (akute, 
chronische, genotoxische, endokrine, teratogene, etc.) in wässrigen Umweltproben 
nachgewiesen werden. Sie erlauben eine grobe Beurteilung der Qualität der Abläufe 
aus verschiedenen Abwasserbehandlungsanlagen. Durch eine Kombination von physi-
kalisch-chemischen Fraktionierungsmethoden mit biologischen Testsystemen und be-
gleitender Analytik (Toxicity Identification Evaluation - TIE) können die Schadstoffe grob 
charakterisiert werden, was einen gezielteren Einsatz der Einzelstoffanalytik erlaubt. 
Eine Identifikation der aus toxikologischer Sicht relevanten Stoffe gelingt bisher nur sel-
ten. 

6.2 Phosphor und Stickstoff – rezyklierbare Ressourcen? 

Phosphor ist eine weltweit limitierte Ressource, welche je nach Verbrauchsszenario 
noch ca. 100 bis 500 Jahre verfügbar ist. Die Verbrennung von Klärschlamm und Tier-
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mehl führt heute zu einem Verlust von Phosphor und ist deshalb als Lücke in einem 
nachhaltigen Ressourcenkreislauf zu betrachten. Mit dem Ausbringverbot für Klär-
schlamm werden die darin enthaltenen Phosphor- und Stickstofffrachten nicht mehr als 
Teil des Düngebedarfs der Landwirtschaft eingesetzt. Demgegenüber sind die Nähr-
stoffbilanz in der Schweizer Landwirtschaft bezüglich Phosphor und Stickstoff heute 
noch nicht ausgeglichen. Es werden Düngeüberschüsse ausgetragen, welche entweder 
im Boden akkumulieren (Phosphor), in die Luft entweichen und unsere Ökosysteme 
überdüngen (Ammoniak) oder ins Grundwasser ausgewaschen werden (Nitrat). Es stellt 
sich die Frage, ob beim Einsatz von Mineraldünger dieser nicht durch Dünger aus re-
zyklierten Nährstoffen ersetzt werden könnte. Eine Phosphorbilanz für die Schweiz zeig-
te, dass die Phosphorfrachten im Abwasser und im Tiermehl im Vergleich zu den einge-
setzten Mineraldüngerfrachten beträchtlich sind und deshalb eine Rückgewinnung des 
Phosphors aus diesen Stoffflüssen einen bedeutenden Anteil zum Gesamtdüngerbedarf 
leisten könnte. 

Analysen von möglichen Rezyklierungsverfahren für Phosphor zeigen, dass mit einer 
Rückgewinnung aus dem Klärschlamm oder der Verbrennungsasche zwar 90% der 
Phosphorfracht im Abwasser erfasst würden, Phosphor aber nur durch einen beträchtli-
chen Chemikalien- und Energieeinsatz von Schadstoffen (z.B. Schwermetalle) getrennt 
werden kann. Die bisher publizierten Verfahren werden erst vereinzelt grosstechnisch 
erprobt. Detaillierte Analysen der Ressourcenverbräuche und der Kosten sind deshalb 
praktisch nicht verfügbar. Die Rückgewinnung von Phosphor aus Abwasser (in hoch-
konzentrierter Form aus Urin oder in verdünnter Form in Kläranlagen) hat gegenüber 
den Verfahren zur Abtrennung aus Feststoffen (Klärschlamm oder Asche) den Vorteil, 
dass Phosphat in gelöster Form vorliegt. Die maximal rückgewinnbare P-Fracht wäre 
jedoch kleiner als bei einer Rückgewinnung aus Feststoffen. Mit den bisher im Labor-
massstab erprobten Verfahren der Struvitfällung und Nanofiltration kann der Phosphor 
effizient aus dem Urin abgetrennt werden. Zur Erzeugung eines in Bezug auf organische 
Schadstoffe unbedenklichen Recyclingphosphorproduktes müsste ein allfälliges Produkt 
sicherlich noch nachbehandelt werden. 

Stickstoff ist in der Atmosphäre praktisch unbegrenzt verfügbar. Die Rückgewinnung 
von Ammoniak aus Abwasser als Düngerersatz ist energetisch aufwendiger als die Er-
zeugung mit dem Haber-Bosch-Verfahren. Deshalb wurden Verfahren zur Rückgewin-
nung von Stickstoff in diesem Bericht nur am Rande behandelt. 

Obwohl heute Nährstoffe aufgrund der Gefahr der Eutrophierung und des Grundwas-
serschutzes vor allem aus dem Abwasser eliminiert werden müssen, stellt sich im Sinne 
von Nachhaltigkeitsüberlegungen bei der Diskussion von neuen Abwassersystemen zur 
Reduktion von Mikroverunreinigungen auch die Frage, wie mit diesen Verfahren Nähr-
stoffe effizient rezykliert werden könnten. 

6.3 Herausforderungen an die Siedlungsentwässerung und  
Abwasserreinigung 

Die Zielsetzung der heutigen Siedlungsentwässerung & Abwasserreinigung ist auf Koh-
lenstoff- und Nährstoffelimination ausgerichtet. Sie berücksichtigt weder die Emissionen 
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von organischen Mikroverunreinigungen noch die Rückgewinnung von Nährstoffen. 
Dementsprechend sind die technischen Systeme nicht auf die beiden Problemkreise 
ausgerichtet. Im Sinne des Vorsorgeprinzips und insbesondere im Zusammenhang mit 
dem steigenden Erneuerungsbedarf der Entwässerungssysteme müssen langfristig 
quantitative Ziele zur Emissionsreduktion und Elimination von organischen Mikroverun-
reinigungen, sowie zum Nährstoff-Recycling erarbeitet werden. 

Eliminationsleistung bestehender kommunaler Kläranlagen 

Verschiedene experimentelle Studien an Einzelstoffen zeigen, dass bestehende kom-
munale Kläranlagen einen signifikanten Beitrag zur Elimination von organischen Mikro-
verunreinigungen wie Pharmaka und endokrin wirksamen Substanzen leisten können. 
Für einzelne Hormone und Pharmaka wurden Modelle entwickelt, um den Einfluss ver-
schiedener verfahrenstechnischer Randbedingungen auf die Eliminationsleistung zu 
prognostizieren. Verfahrenstechnische Schlüsselgrössen sind das Schlammalter, die 
hydraulische Aufenthaltszeit, die Redoxbedingungen und die Reaktorhydraulik. Ein zent-
rales Problem der Prognose zur Eliminationsleistung stellt die grosse Anzahl und Vielfalt 
potentieller Schadstoffe dar, welche sich beim Abbau gegenseitig beeinflussen können. 
Insbesondere bei sehr tiefen Konzentrationen werden Stoffe teilweise nur in Anwesen-
heit eines weiteren Substrates abgebaut und nicht als Kohlenstoffquelle für das Bakteri-
enwachstum genutzt. Solche Prozesse konnten zwar für einzelne Stoffe nachgewiesen 
werden, doch werden die beim Abbau bei sehr tiefen Konzentrationen beteiligten Pro-
zesse nur ungenügend verstanden. Die Entwicklung von zuverlässigen Modellen zur 
Prognose der biologischen Abbaubarkeit und zur Sorption an den Belebtschlamm auf-
grund der Stoffeigenschaften sind sehr wichtig, da der experimentelle Aufwand zur Be-
schreibung dieser Prozesse gross ist. Neben der Beurteilung der vorhandenen Leistung 
und des Optimierungspotentials bestehender Anlagen sollten auch der Einsatz von er-
weiternden Massnahmen wie z.B. einer nachgeschalteten Ozonierung oder einer zu-
sätzlichen Aktivkohlefiltrationsstufe auf Effizienz und Wirtschaftlichkeit geprüft werden. 

Bedeutung von Verlusten aus dem Kanalsystem 

Zwischen 1 bis 11% der Abwassermenge exfiltriert aus undichten Kanälen ins Grund-
wasser. Da diese Stoffeinträge in den Boden im Vergleich zur Leistung von zentralen 
Kläranlagen je nach Stoff und dessen Eigenschaften relevant sein können, sind die im 
Rahmen des europäischen Forschungsprogramm APUSS entwickelten Messverfahren 
und Prognosemodelle der Exfiltration von grosser Bedeutung für die Entscheidungsfin-
dung zur Optimierung von Kanalnetzen. Zusammen mit den momentan laufenden Zu-
standserhebungen der Kanalisationsnetze wird die Bedeutung der Exfiltration für ganze 
Einzugsgebiete in den nächsten Jahren zuverlässig abgeschätzt werden können. 

Um den Einfluss auf die Grundwasserqualität zu beurteilen, muss neben der Exfiltrati-
onsrate auch das Verhalten der Schadstoffe im Boden bekannt sein. Aufgrund publizier-
ter experimenteller Studie sorbieren die Hormone 17α-Ethinylestradiol, 17β-Estradiol 
und Testosteron gut an Bodenpartikel und werden so gut biologisch abgebaut, so dass 
sie im Grundwasser bisher praktisch nicht nachgewiesen werden konnten. Einzelne 
Pharmaka wie z.B. Carbamazepin oder Sulfamethoxazol sind im Boden sehr mobil und 
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werden nicht oder nur unvollständig abgebaut. Diese Ergebnisse zeigen, dass bei zu-
künftigen Beurteilungen der Reinigungsleistung verschiedener Entwässerungssysteme 
neben Massnahmen an der Quelle, bei Kanalisation und Abwasserreinigungsanlagen 
auch das Verhalten im Boden mitberücksichtigt werden sollte. 

Mischwasserentlastungen bei Regenereignissen sind bei modernen Kanalnetzen bei der 
Betrachtung von Jahresfrachten im Vergleich zu den Ablauffrachten von ARAs mindes-
tens eine Grössenordnung kleiner. In Bezug auf die Spitzenbelastung der Gewässer mit 
Abwasserinhaltsstoffen können die Regenüberläufe aus toxikologischer Sicht jedoch 
relevant sein. Im Allgemeinen sind die diffusen Emissionen aus dem Kanalsystem auf-
grund des unterschiedlichen Verhaltens der Stoffe, und der zeitlichen Variabilität der 
Konzentrationen sehr schwer abzuschätzen. Stochastische Modelle zur Abbildung des 
Verhaltens der Schadstoffe in Kanalsystemen unter Berücksichtigung der Unsicherheit 
können einen wesentlichen Beitrag zur Entscheidungsfindung bei der Optimierung von 
Kanalnetzen beitragen. 

Neue Abwassersysteme 

Obwohl das Mischkanalsystem mit zentralen Kläranlagen die heutigen gesetzlichen 
Anforderungen zuverlässig und mit grossem Komfort erfüllt, weist es einige Schwach-
stellen auf. Durch undichte Kanäle exfiltriert ein Teil des ungereinigten Abwassers in 
den Boden. Zusätzlich wird das ursprünglich hochkonzentrierte Abwasser im Kanalnetz 
stark verdünnt, was zu einer beträchtlichen Reduktion des Eliminationspotentials führt. 
Auch die Mischung verschiedener Abwässer führt zu nicht optimalen Reinigungsprozes-
sen, um Einzelstoffe zu eliminieren und Ressourcen zu rezyklieren. Neue dezentrale 
Abwassersysteme basieren alle auf der in der Industrie schon seit längerer Zeit ange-
wandten Idee, einzelne oder mehrere Ströme nicht ins Mischabwasser zu leiten und 
dadurch eine effiziente Behandlung zu ermöglichen. 

Die separate Abtrennung und Behandlung von Fäkalien mit z.B. einem Vakuum/Biogas-
System kann die Belastung der Gewässer bei Regenereignissen reduzieren und die 
zentrale Abwasserreinigungsanlagen entlasten. Sie ermöglicht gleichzeitig auch die 
Rückgewinnung von Energie aus der anaeroben Behandlung. Vakuumtoiletten werden 
schon seit Jahren erfolgreich in Eisenbahnen, Flugzeugen und Spitälern eingesetzt. 
Auch in zwei Pilotprojekten wurde die Anwendbarkeit eines Vakuumnetzes gezeigt. Die 
Investitionskosten eines solchen Vakuumsystems sind jedoch etwa drei Mal höher als 
das heutige System. Die wirtschaftliche Grösse von solchen Systemen sollte vor allem 
bei grösseren Neubauzonen oder Arealumnutzungen geprüft werden. 

Eine Urinseparierung ermöglicht eine Rückgewinnung von Nährstoffen und bei einer 
effizienten Behandlung von organischen Mikroverunreinigungen wie Pharmaka und 
Hormonen eine signifikant erhöhte Reinigungsleistung des Gesamtabwassersystems. 
Zusätzlich würden zentrale Kläranlagen entlastet und Schadstoffeinträge in Gewässer 
und Böden durch Verluste aus dem Kanalnetz reduziert. Die bisher durchgeführten Pi-
lotprojekte und Laborstudien zeigen, dass die Abtrennung einer hochkonzentrierten 
Urinlösung technisch möglich ist. Zentrale Probleme sind beispielsweise die Ausfällun-
gen von Struvit und Hydroxiapatit in den Sanitärinstallationen, oder der Transport der 
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separierten Urinlösung zu einer zentralen Aufbereitungsanlage. Zurzeit wird an ver-
schiedensten technischen Möglichkeiten und Lösungen gearbeitet. Die Umsetzung der 
Urinseparierung im heutigen System würde grosse sanitärtechnische Veränderungen 
verursachen und müsste daher im Zuge des Erneuerungsbedarfes stufenweise erfol-
gen. Eine stufenweise Anpassung von Abtrennungs-, Transport- und Aufbereitungssys-
temen würde auch eine sukzessive Verbesserung solcher neuer Systeme ermöglichen. 

Grauwasser (Bad- und Küchenabwasser) entspricht dem grössten Volumenanteil des 
Mischwassers. Bei einer Rezyklierung des Grauwassers z.B. zu Bewässerungszwecken 
können vor allem bei flachen Kanalnetzen partikuläre Abwasserinhaltsstoffe abgelagert 
werden und es entstehen Geruchsprobleme durch Schwefelwasserstoff. Bei einem 
Grauwasserrecycling muss neben der Verhinderung einer mikrobiellen Kontamination 
auch der vollständige Abbau der Schadstoffe im Grauwasser gewährleistet werden. 
Aufgrund von Risikoanalysen wurde gezeigt, dass einzelne organische Stoffe im Grau-
wasser ein Risikopotential darstellen können. Eine Reduktion dieses Risikos könnte 
durch die Substitution der Problemstoffe durch biologisch besser abbaubare und weni-
ger toxische Stoffe erfolgen. 

Neue dezentrale Verfahren zur Abwasserbehandlung werden momentan intensiv er-
forscht, um die Prozesse zu verstehen und die verfahrenstechnischen Randbedingun-
gen zu evaluieren. Im Moment laufen mehrer Pilotprojekte, welche die grosstechnische 
Umsetzung dieser Technologien untersuchen. Um jedoch mit dem heutigen Kanalisati-
onssystem finanziell konkurrenzieren zu können, sind neben diesen Abklärungen zur 
Machbarkeit auch grosse industrielle Stückzahlen und eine Weiterentwicklung durch die 
Industrie notwendig. Erst durch die mögliche Konkurrenz zum heutigen Mischkanalsys-
tem als Monopollösung besteht für die Industrie ein echter Anreiz, um innovative, leis-
tungsfähige, flexible und kostengünstige Abwasserentsorgungsysteme zu entwickeln. 
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6.4 Ansätze für eine Strategie zur Verringerung der Schadstoffbelastung 
der Gewässer und zur Ressourcenschonung 

Ausgehend von den heutigen und in der Zukunft möglichen Anforderungen an den Ge-
wässerschutz lässt sich eine Strategie zur Verringerung der Schadstoffbelastung der 
Gewässer und zur Ressourcenschonung auf vier Umsetzungsstufen definieren (Abb 
38): 

• Stoffe in Verkehr bringen: Beinhaltet die Reglementierung wie Stoffe in den 
Verkehr gebracht und damit potentiell emittiert werden können. Massnahmen 
können basierend auf dem Kausal- oder dem Vorsorgeprinzip getroffen werden. 

• Lokale Massnahmen: Beinhalten Massnahmen am Ort des Anfalles des Ab-
wassers (z.B. Separierung eines Abwasserstromes in Haushalten, Abwasser-
vorklärung in Industriebetrieben und Spitälern, etc.) 

• Zentrale Massnahmen: Beinhalten Massnahmen im Bereich Transportsystem 
(Kanalisation) und Reinigungssystem (ARA). 

• Monitoring / Erfolgskontrolle: Beinhaltet ein Konzept zur Überprüfung und Er-
folgskontrolle der getroffenen Massnahmen. 
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Abb 38: Ansätze für eine Strategie zur Verringerung der Schadstoffbelastung der Gewässer und zur 
Ressourcenschonung auf vier Umsetzungsstufen 

Grundlegend für die Strategie ist die Definition der Vorsorgeziele. Idealerweise werden 
quantitative Ziele definiert, wenn die Relevanz der Gewässerbelastung durch organi-
sche Mikroverunreinigungen und eine Notwendigkeit einer Nährstoffrückgewinnung ge-
nügend bekannt ist. Wie diese Studie allerdings zeigt, ist dies nicht der Fall. Für die Be-
reitstellung von standardisierten Methoden zur Erkennung und Priorisierung von organi-
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schen Mikroverunreinigungen beispielsweise wird die Forschung noch längere Zeit be-
nötigen und keine vollumfassenden und abschliessenden Rezepte liefern können. 
Gleichzeit ist die Stoffvielfalt und die Art der Anwendung und damit die Emissionssituati-
on einem stetigen Wandel unterworfen. Diese Unsicherheiten müssen bei der Definition 
von Zielen im Gewässerschutz Rechnung getragen werden, so dass neue Erkenntnisse 
und Anforderungen antizipiert werden können. Parallel zu den Zielen im Gewässer-
schutz sollten auch die Ziele zur Ressourcenschonung definiert werden, da neue Mass-
nahmen auch einen Einfluss auf die Stoffflüsse von Phosphor und Stickstoff haben kön-
nen und somit koordiniert getroffen werden sollten. 

Die konkreten Ziele im Gewässerschutz, sowie zur Ressourcenschonung müssen lau-
fend dem neuen Wissensstand und technischen Verbesserungen angepasst werden. 
Eine Strategie wie in Abb 38 zur Verringerung der Schadstoffbelastung der Gewässer 
und zur Ressourcenschonung sollte daher möglichst in einem iterativen Prozess umge-
setzt werden (Abb 39). Die Auswirkungen insbesondere auf die Kosten können vielseitig 
sein und sollten vorgängig durch die Studie von Handlungsoptionen abgeschätzt wer-
den. 

 
Abb 39: Iteratives Vorgehen zur Umsetzung der Strategie zur Verringerung der Schadstoffbelastung 

der Gewässer und zur Ressourcenschonung für eine möglichst flexible Siedlungsentwässe-
rung & Abwasserreinigung. 
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