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1 Einleitung 

1.1 Eintrag anthropogener Chemikalien in der Umwelt 

Die Produktion und Vermarktung von Chemikalien ist ein Industriezweig, der von Jahr 

zu Jahr an Bedeutung gewinnt. 2017 lag der weltweite Jahresumsatz der Chemischen In-

dustrie bei 3.475.408 Mio. € (VCI, 2018). Insgesamt waren 2017 laut Chemical Abstracts 

Service (CAS) über 135 Mio. organische und anorganische Chemikalien bekannt. In Ab-

hängigkeit von ihrer intendierten Wirkung können diese Chemikalien den Pflanzen-

schutzmitteln, Arzneimitteln oder Bioziden zugeordnet werden. Gelangen diese anthro-

pogen Chemikalien in die Umwelt, werden sie als Xenobiotika bezeichnet, da sie chemi-

sche Strukturen oder funktionale Gruppen aufweisen, die nicht oder nur selten in Natur-

stoffen vorkommen (Parvez et al., 2001). Auch Chemikalien ohne Wirkmechanismen 

können als Xenobiotika auftreten. Hierzu zählen Industriechemikalien, Chemikalien, die 

unbeabsichtigt entstehen (bspw. Dioxine und Furane) oder natürlich vorkommende Che-

mikalien, die durch anthropogene Einflüsse in unnatürlich hohen Konzentrationen in der 

Umwelt zu finden sind (bspw. Schwermetalle).  

Chemikalien können gewollt oder ungewollt in die Umwelt gelangen. Unter den absicht-

lich ausgebrachten Chemikalien sind Pflanzenschutzmittel die quantitativ bedeutendste 

Stoffgruppe (Schäffer et al., 2018a). Ungewollte Einträge verlaufen über nasse und tro-

ckene Deposition luftgetragener Chemikalien, Abdrift von Pflanzenschutzmitteln, Un-

fälle, Leckagen sowie der Ausbringung von Klärschlamm und Abwässern. Böden und 

Sedimente sind daher wichtige Senken und enthalten hohe Umweltkonzentrationen an 

Xenobiotika (Northcott & Jones, 2000).  

Nach Eintrag können Transportprozesse zwischen den Umweltkompartimenten Luft, 

Wasser und Boden zur ubiquitären Ausbreitung von Xenobiotika führen. Die Mobilität 

von Chemikalien in der Atmosphäre und dem Wasserkreislauf inklusive Grundwasser ist 

hoch, dem Boden ist eine geringe Transportfunktion zuzusprechen (Bliefert, 2012). Phy-

siko-chemische Eigenschaften wie der Dampfdruck (p), die Henry-Konstante (KH), die 

Wasserlöslichkeit (Sw) und der Verteilungskoeffizient n-Oktanol-Wasser (logKow) sind 

bei der Abschätzung des Transportpotentials von Chemikalien von Bedeutung. 

Die Verteilung und das Schicksal von Xenobiotika werden durch ihre chemischen Eigen-

schaften einerseits und durch die des umgebenden Umweltmediums andererseits be-

stimmt (Abb. 1.1). Nach Eintritt in den Boden können Xenobiotika sorbiert an die feste 

Bodenphase oder gelöst in der Bodenlösung vorliegen, wo sie direkt zugänglich für Pflan-

zen und Mikroorganismen sind. Neben Transportprozessen bestimmen chemische und 

biologische Abbauprozesse das Schicksal von Umweltchemikalien. Einige Chemikalien 

und deren Transformationsprodukte können vollständig zu CO2 und H2O mineralisiert 
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werden, andere können nicht biotisch und abiotisch abgebaut werden und sind daher per-

sistent in der Umwelt. Im Boden und Sediment können Xenobiotika und ihre Transfor-

mationsprodukte nicht-extrahierbare Rückstände (NER) bilden, die in Abhängigkeit von 

ihrer Form (sequestriert, kovalent oder biogen gebunden) als reversible oder irreversibel 

gebunden gelten (Kästner et al., 2018; Schäffer et al., 2018b).       

 
Abbildung 1.1: Verteilung und Schicksal von Chemikalien nach Eintrag in die Umwelt (verändert nach https://www.ufz.de/ex-

port/data/2/97733_Grafik_wp3.jpg). 

1.2 Boden 

Boden ist der schmale Grenzbereich der Erdoberfläche, in dem sich Lithosphäre, Atmo-

sphäre und Biosphäre überlagern (Lewandowski et al., 1997; Rowell, 1994). Boden stellt 

ein Transformationsprodukt aus mineralischer und organischer Substanz dar und enthält 

neben Wasser und Luft auch lebende Organismen, das sogenannte Edaphon. Somit be-

steht Boden aus einer festen, flüssigen und gasförmigen Phase, die miteinander im wech-

selseitigen Austausch stehen. Die feste Phase, auch Bodenmatrix genannt, kann in orga-

nische (2-10%) und mineralische Bestandteile (90-98%) unterteilt werden (Gisi, 1997). 

Mineralische Bestandteile (Ton, Schluff und Sand) und die organische Fraktion, der Hu-

mus, bilden Bodenaggregate unterschiedlicher Größe und Stabilität. Die räumliche An-

ordnung der Bodenbestandteile charakterisiert die Bodenstruktur, die Zusammensetzung 

der Bodenmatrix im Hinblick auf Partikelgröße der mineralischen Komponenten wird 

durch die Bodentextur beschrieben (Gisi, 1997). 
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1.2.1 Organische und Mineralische Bodenmatrix 

Die organische Materie stellt den kleineren Anteil der Bodenmatrix dar und umfasst le-

bende Organismen, Humus, abgebautes organisches und pflanzliches Material sowie de-

ren Abbauprodukte. Humus wird durch die Anwesenheit des Edaphons beeinflusst, da 

dieser durch dessen metabolische Aktivität ständigen Ab- und Umbauprozessen unter-

liegt. Biotisch abbaubare Anteile der organischen Materie können von Mikroorganismen 

zu CO2 und H2O als anorganische Endprodukte verstoffwechselt werden und dienen die-

sen dadurch als Nährstoff- und Energiequelle (Gisi, 1997). Die Humifizierung von 

pflanzlichem oder tierischem Material durch biologische oder chemische Prozesse führt 

zu stabilen Transformationsprodukten. Über oxidative Kopplungsreaktionen, chemisch 

oder enzymatisch initiiert, können diese Transformationsprodukte aneinander gekoppelt 

werden (Bollag et al., 1992). Beachtliche Mengen an Huminstoffen bilden mit Ton-Mi-

neralen sogenannte Organo-Ton-Komplexe. Es wird angenommen, dass die negativ ge-

ladenen Tonminerale über Wasserstoffbrückenbindungen oder die Adsorption multiva-

lenter Kationen, wie Ca2+ und Al3+, an Huminstoffe binden, was deren weiteren mikro-

biellen Abbau verhindert (Gisi, 1997). 

Der Hauptbestandteil der Bodenmatrix ist die mineralische Fraktion, die aus Ausgangs-

gestein und Mineralen besteht. Die mineralische Substanz des Bodens steht in engem 

Bezug zum Ausgangsgestein, muss jedoch nicht mit diesem identisch sein, da die Mine-

rale chemisch verändert und neugebildet werden. Die Ausgangsgesteine werden nach ih-

rer chemischen Zusammensetzung in Kalkgesteine, Silicatgesteine und Mischgesteine 

unterteilt (Gisi, 1997). Während der Bodenbildung werden primäre Minerale des Aus-

gangsgesteins durch Verwitterung zu sekundären Mineralen umgewandelt (Hintermaier-

Erhard & Zech, 1997). Neben Quarz sind Silikate die bedeutendsten Minerale des Aus-

gangsgesteins. Tonminerale, Hydroxide sowie Oxidhydroxide von Eisen und Aluminium 

sind wichtige sekundäre Minerale, die sich vor allem in der Schluff- und Tonfraktion 

befinden (Gisi, 1997) (Abb. 1.2). 

 
Abbildung 1.2: Verteilung von Mineralen über die Korngrößenfraktionen Sand, Schluff und Ton (verändert nach Brady and Weil 

(1984)). 
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Die Bodenmatrix kann anhand der Größe der Bodenpartikel der Mineralfraktion aufge-

trennt werden. Die Verteilung der sogenannten Korngrößen bestimmt die Bodentextur 

und den Bodentyp. Partikel mit einem Äquivalentdurchmesser > 2 mm bilden das Bo-

denskelett, der Rest (< 2 mm) wird als Feinerde bezeichnet, die weiter in Sandfraktion 

(50 oder 63-2000 µm), Schlufffraktion (2-50 oder 63 µm) und Tonfraktion (< 2 µm) un-

terteilt werden können (Gisi, 1997; Hintermaier-Erhard & Zech, 1997).  

1.3 Chemikalien im Boden 

Nach dem Eintrag von Chemikalien in den Boden können sie durch Organismen aufge-

nommen werden, durch biotisch oder abiotische Mechanismen abgebaut oder in die wäss-

rige und gasförmige Phase transportiert werden. All diese Prozesse werden größtenteils 

durch die Neigung der Chemikalie zur Sorption an feste Bestandteile oder zum physika-

lischem Einschluss (ECETOC, 2013b), der zur Bildung nicht-extrahierbarer Rückstände 

führen kann (Gevao et al., 2000; Senesi, 1992), kontrolliert.  

1.3.1 Sorption 

Viele Chemikalien und ihre Abbauprodukte sind in der Lage mit der festen Bodenphase 

über verschiedene Sorptionsprozesse zu wechselwirken. Unter Sorption versteht man die 

Anreicherung einer Chemikalie innerhalb einer Phase (Absorption) und an der Grenzflä-

che zweier Phasen (Adsorption). Eine Trennung zwischen Absorptions- und Adsorpti-

onsprozessen ist im Hinblick auf Boden nicht immer möglich. Abhängig von der Art der 

Wechselwirkung ist die Sorption von Chemikalien an Boden reversibel oder irreversibel. 

Sorption kann die Bioverfügbarkeit von Umweltchemikalien im Boden beeinflussen. Or-

ganische Chemikalien, die im Boden potentiell Bioabbauprozessen durch Mikroorganis-

men unterliegen können, sind oft in ihrer Verfügbarkeit durch Sorption oder Diffusion an 

entlegene Stellen limitiert (Scow & Hutson, 1992). Adsorbierte organische Verbindungen 

werden als weniger zugänglich für Mikroorganismen angesehen, da diese bevorzugt oder 

ausschließlich desorbierte Chemikalien in Lösung verwerten können (Boesten, 2016; 

Boivin et al., 2005). Grund ist, dass Chemikalien in gelöster Form vorliegen müssen, um 

über passive Diffusion entlang der mikrobiellen Membran in die Zelle zu gelangen 

(Semple et al., 2004), wo sie zugänglich für abbauende Enzyme sind (Bosma et al., 1997). 

Verläuft die Desorption langsam, kann dies zu einer niedrigen Abbaurate führen, die 

durch die verringerte Bioverfügbarkeit der sorbierten Chemikalie und nicht durch deren 

inhärenten Abbaubarkeit verursacht wird (Bosma et al., 1997).  

Im Boden können feste Bodenbestandteile, wie Humus, Tonminerale und Oxide mit ho-

her spezifischer und elektrisch geladener Oberfläche Ionen und nicht ionische organische 

Chemikalien aus der Bodenlösung adsorbieren (Rowell, 1994). Die Sorption nicht ioni-

scher organischer Chemikalien an Boden steht generell im Zusammenhang mit dessen 
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Gehalt an organischer Materie (Bollag et al., 1992; Calderbank, 1989; Sawhney & Singh, 

1997). In Böden mit geringem Anteil an organischer Materie spielen Tonminerale bei der 

Sorption von Chemikalien eine wichtige Rolle (Hayes & Mingelgrin, 1991; Mingelgrin 

& Gerstl, 1983). Sorption und Desorption von Chemikalien durch natürliche Bodenparti-

kel sind bimodale Prozesse, die sich durch eine schnelle und langsame Phase auszeichnen 

(Pignatello & Xing, 1996). Zu Beginn sorbieren die Chemikalien schnell und reversibel 

an den Boden, gefolgt von einer Phase langsamer Sorption, die zu einer desorptions-re-

sistenten Fraktion führt (Ball & Roberts, 1991). Der Prozess, durch den organische Che-

mikalien im Boden zunehmend Desorptions-resistent werden, wird als Aging bezeichnet 

und hat negative Auswirkungen auf die Extrahierbarkeit einer Chemikalie (Hatzinger & 

Alexander, 1995). 

Anhand der charakteristischen Wechselwirkungen und der Anziehungskraft, die zwi-

schen Bodenmatrix und Chemikalie als Adsorbens und Adsorbat vorherrschen, können 

physikalische, chemische und elektrostatische Sorptionsprozesse unterschieden werden 

(Weber Jr et al., 1991). Folgende Bindungsmechanismen können der Adsorption von 

Chemikalien an Boden zu Grunde liegen: Dipol-Dipol-Wechselwirkungen, Wasserstoff-

brückenbindungen, hydrophobe Wechselwirkungen, Van der Waals-Kräfte, Ionenbin-

dung und kovalente Bindung (Calvet, 1989; Gevao et al., 2000; Senesi, 1992). Physika-

lische Adsorption weist im Vergleich zur chemischen Adsorption eine geringere Bin-

dungsstärke auf (Bailey & White, 1964) (Tab. 1.1).  

Tabelle 1.1: Bindungsmechanismen ionischer und nicht ionischer organischer Chemikalien im Boden und deren relative Bindungs-

stärke (Kästner et al., 2018). 

 Bindungsstärke [kJ/mol] 

Dipol-Dipol-Wechselwirkung 5-50 

Wasserstoffbrückenbindung 4-120 

Hydrophobe Wechselwirkung 5-10 

Van der Waals-Kräfte 0,5-5 

Ionenbindung 100-350 

Kovalente Bindung 300-800 

Sorptionsprozesse ionischer organischer Chemikalien an Umweltsubstrate unterscheiden 

sich von solchen neutraler Chemikalien. Ionenaustausch ist ein Mechanismus über den 
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ionische organische Chemikalien mit der geladenen Bodenoberfläche interagieren kön-

nen. Er findet entweder zwischen organischen Kationen und negativ geladenen Bodenbe-

standteilen oder zwischen organischen Anionen und positiv geladenen Oberflächen im 

Boden statt (Calvet, 1989). Kationen haben eine hohe Affinität gegenüber negativ gela-

denen Tonmineralen (Droge & Goss, 2013; Mulder et al., 2018). Für Anionen wurde eine 

Sorption an Carbonate und Organo-Ton-Komplexe beschrieben (Celis et al., 1999). Trotz 

seiner überwiegend negativen Ladung, ist die organische Materie Hauptsorbent für An-

ionen im Boden (Tülp et al., 2009).  

Bei der Adsorption von Ionen an geladene Bodenbestandeile unterscheidet man spezifi-

sche und unspezifische Adsorptionsprozesse: Während bei der spezifischen Adsorption 

Ionen durch chemische Bindung (Ionenbindung) stabil gebunden werden, sind Ionen, die 

unspezifisch über elektrostatische Anziehungskräfte an den Boden adsorbiert sind, frei 

austauschbar (Rowell, 1994). Die Oberfläche der meisten Tonminerale ist infolge des 

isomorphen Ersatzes ungleich geladener Zentralkationen (z.B. Al3+ statt Si4+) mit negati-

ven Ladungsstellen versehen (Gisi, 1997), wodurch sie austauschbare Kationen binden 

können (Rowell, 1994). Die Ladung anderer Tonminerale und Sesquioxide ist vom 

pH-Wert abhängig: Im saueren Milieu tragen sie eine positive, im basischem Bereich eine 

negative Ladung und binden entsprechend Anionen bzw. Kationen (Rowell, 1994). An 

negativ geladene phenolische und carboxylische Gruppen der Huminstoffe werden posi-

tiv geladene Ionen teilweise spezifisch teilweise auch durch unspezifische Adsorption 

festgehalten (Gevao et al., 2000; Rowell, 1994). Anionische Chemikalien können eben-

falls über Ionentausch an Oxide und Hydroxide sorbiert werden; jedoch stellt dies nicht 

den Hauptadsorptionsmechanismus dieser Ionen im Boden dar (Calvet, 1989). Es ist un-

wahrscheinlich, dass eine elektrostatische Sorption, die über die wenigen positiv gelade-

nen Gruppen am Schichtrand von Tonmineralen oder portionierter Amine innerhalb der 

organischen Bodenmaterie erfolgt, einen signifikanten Adsorptionsmechanismus für 

schwache Säuren im Boden darstellt (Dubus et al., 2001). 

1.3.2 Nicht-extrahierbare Rückstände 

Seit den 1970er Jahren finden NER im Umweltrisikomanagement von Chemikalien Be-

achtung (Barriuso et al., 2008). Zu Beginn der Forschung wurden NER als „gebundene 

Rückstände“ bezeichnet und standen im Kontrast zu nicht-gebundenen Rückständen, die 

ohne Veränderung ihrer chemischen Struktur schnell aus dem Boden extrahiert werden 

konnten. Diese Unterscheidung ist jedoch nicht immer klar, da nicht-gebundene Rück-

stände nicht frei von jeglicher Bindung sind und adsorbiert an der feste Bodenphase vor-

liegen können (Alexander, 1994; Gevao et al., 2000). Nicht-gebundene Rückstände zei-

gen somit Eigenschaften, die eigentlich gebundenen Rückständen zugesprochen werden. 

Daher werden gebundene und nicht-gebundene Rückstände gegenwärtig über die Eigen-

schaft der Nicht-Extrahierbarkeit unter Laborbedingungen differenziert. Hierbei ist zu 
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beachten, dass die Extrahierbarkeit einer Chemikalie operational vom Extraktionsmittel 

und -methode, den experimentellen Bedingungen, dem Boden und der Chemikalie selbst 

abhängt (Barriuso et al., 2008; Boesten, 2016; Mordaunt et al., 2005). Gegenwärtig stellen 

gebundene Rückstände „Chemikalien in Boden, Pflanzen oder Tieren dar, die nach Ex-

traktion in Form der Ausgangssubstanz oder seiner Transformationsprodukte in der Mat-

rix verbleiben. Die Extraktionsmethode darf weder die Chemikalie selbst noch die Matrix 

wesentlich verändern“ (Führ et al., 1998). Nicht-extrahierbare Rückstände, die durch den 

Einbau von 14CO2 und kleinen Molekülbruchstücken entstehen, werden in der Definition 

nicht berücksichtigt (ECETOC, 2013b; Klein & Scheunert, 1982). 

Der Verlust der Extrahierbarkeit von Chemikalien wird vermutlich durch ihre Bindung 

an organisches und/oder mineralisches Material oder durch den Einbau in die organische 

Bodensubstanz hervorgerufen (Barraclough et al., 2005). Die Bindung von Pestiziden    

oder anderer Chemikalien an Boden reicht von schwachen Wechselwirkungen, wie 

Van der Waals-Kräften, bis hin zu starken, chemischen Bindungen, die kovalenter oder 

ionischer Natur sein (Bollag et al., 1992; Senesi, 1992) und simultan auftreten können 

(Calderbank, 1989). Neben der Bindung an kann der Einschluss zwischen die Schichten 

von Tonmineralen (Klein & Scheunert, 1982) oder in der organischen Materie zur Bil-

dung von NER im Boden führen (Haider et al., 2000).  

Die Nicht-Extrahierbarkeit einer Chemikalie verändert ihr Verhalten im Boden maßgeb-

lich. Die Interaktion von Chemikalien mit festen Bodenbestandteilen, die zur Bildung von 

NER führt, limitiert ihren vollständigen Abbau (Barriuso et al., 2008). Durch die Bindung 

von Chemikalien an Humusbestandteile des Bodens wird die Konzentration der Chemi-

kalie, die zur Interaktion mit der Biota zur Verfügung steht, herabgesetzt, die Toxizität 

vermindert und die Mobilität der Chemikalien verändert, was sich in der Regel in einem 

reduzierten Versickerungs- und Transportverhalten wiederspiegelt (Bollag et al., 1992).  

Die Untersuchung von NER mit klassischen Analysemethoden, die eine Extraktion der 

Analyten aus dem Boden voraussetzt, ist auf Grund der Nicht-Extrahierbarkeit dieser 

Rückstände nicht möglich. Daher werden NER unter Verwendung einer Isotopen-Mar-

kierung, üblicherweise 14C, untersucht.  Die Verwendung 14C-markierter Chemikalien in 

Simulationstests mit Boden ermöglicht die Quantifizierung der NER, die nach erschöp-

fender Lösemittelextraktion im Boden zurückbleiben (Craven, 2000; Kästner et al., 2018; 

Mordaunt et al., 2005; Schäffer et al., 2018b). Die Charakterisierung und Identifizierung 

dieser Rückstände im Boden unter Verwendung spezifischer Analyse-Methoden ist Ge-

genstand heutiger Forschung (Northcott & Jones, 2000).  

Nach Kästner et al. (2014) können drei NER-Typen unterschieden werden (Abb. 1.3). 

Typ I NER umfasst die Ausgangssubstanz oder dessen Transformationsprodukte, die 

stark sorbiert an oder physikalisch eingeschlossen (=sequestriert) in der organischen oder 

mineralischen Bodenmatrix vorliegen (Berns et al., 2005; Loibner et al., 2006). Bei Typ 
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II NER sind Ausgangssubstanz oder dessen Transformationsprodukte kovalent an die Bo-

denmatrix gebunden (Tong et al., 2016). Unter Typ III NER versteht man nicht-extrahier-

bare Biomoleküle, z.B. Aminosäure und Fettsäuren, in die das 14C-Atom durch kataboli-

schen Abbau der Ausgangssubstanz eingebaut wurde (Kästner et al., 2016; Kästner et al., 

2014; Nowak et al., 2011; Poßberg et al., 2016). 

Biogene Rückstände (Typ III NER) gelten im Hinblick auf die Umwelt als unbedenklich, 

da sie nicht von natürlichen biogenen Rückständen der organischen Bodenmaterie unter-

scheidbar sind (Nowak et al., 2011; Trapp et al., 2018). Kovalent gebundenen NER (Typ 

II) werden eine niedrige Umweltrelevanz zugesprochen (Calderbank, 1989), da sie unter 

physiologischen Bedingungen als stabil gelten und ihre Freisetzung unwahrscheinlich ist 

(Eschenbach et al., 1998). Die Bindung sequestrierter (Typ I) NER wird jedoch als rever-

sibel betrachtet, da es durch den Abbau der Huminstofffraktion des Bodens zur Freiset-

zung physikalisch eingeschlossener Rückstände kommen kann (Kästner et al., 2018; 

Schäffer et al., 2018b), die bioverfügbar für Bodenorganismen sind. Zudem ist die relative 

Bindungsstärke sorptiver Prozesse, die an der Bildung von Typ I NER beteiligt sind (u.a. 

Wasserstoffbrückenbindungen, Dipol-Dipol-Wechselwirkungen, Van der Waals-Kräfte) 

gegenüber der kovalenten Bindung als niedriger einzustufen.  

 
Abbildung 1.3: Sequestrierte (Typ I), kovalent (Typ  II) und biogen gebundene (Typ III) nicht-extrahierbare Rückstände (NER) im 

Boden (verändert nach Jöhncke (2018)).  

NER haben Relevanz für die Umweltbewertung von Chemikalien, da durchschnittlich ein 

Drittel der applizierten Chemikalienkonzentration in Simulationsstudien nicht-extrahier-

bar sind (Barriuso et al., 2008; Boesten, 2016). Jedoch ist die Anwendung einer klassi-

schen Umweltrisikobewertung für diese Rückstände kompliziert, da es schwierig ist die 

Identität der gebundenen Rückstände im Hinblick auf die Chemikalie und potentieller 

Transformationsprodukte zu klären (Barraclough et al., 2005) um sie bei der Ableitung 

von Halbwertszeiten zu berücksichtigen. Auf EU-Ebene existieren daher wenige Leitli-

nien zur Umweltrisikobewertung von NER trotz 50 Jähriger Forschung (Boesten, 2016). 

So wird in der EU kein Pflanzenschutzmittelwirkstoff zugelassen, wenn 100 Tage nach 
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Applikation die NER-Bildung ≥70% beträgt bei einer Mineralisationsrate ≤5% (CEC, 

1997).  

1.4 Ionische und ionisierbare Chemikalien 

Ionische und ionisierbare Chemikalien zeichnen sich durch eine oder mehrere funktio-

nelle Gruppen in ihrer Molekülstruktur aus, die eine negative oder positive Ladung tra-

gen. In Abhängigkeit von der chemischen Ladung werden diese Chemikalien als Kation 

(positive Ladung), Anion (negative Ladung) und amphotere Verbindungen (positive und 

negative Ladung) bezeichnet. Funktionelle Gruppen, wie z.B. alkoholische und phenoli-

sche Hydroxylgruppen, Carboxyl-, Sulfonsäure- und Thiolgruppen, sowie Amine sind 

kennzeichnend für ionische und ionisierbare Chemikalien.  

Die Ionisation einer Chemikalie hängt von deren elektronischer Struktur, also von dessen 

Atomen und funktionellen Gruppen, ab (Calvet, 1989). So sind quartäre Ammoniumver-

bindung permanent geladen, während die Ionisation schwacher Basen und Säuren von 

pH-Wert der wässrigen Phase des Umweltkompartiments abhängt (Calvet, 1989). Ioni-

sierbare Chemikalien besitzen entweder schwache saure und/oder basische funktionelle 

Gruppen (Kah & Brown, 2006). Permanent geladene Chemikalien und solche, die saure, 

funktionelle Gruppen mit pKs<0 oder basische, funktionelle Gruppen mit pKs>12 enthal-

ten, werden als ionische Chemikalien bezeichnet (Manallack, 2009).  

Die Dissoziationskonstante (pKs) beschreibt den pH-Wert, bei dem die Konzentration der  

ungeladenen und ionischen Spezies einer Chemikalie identisch ist (Abb. 1.4). Anhand der 

pKs schwacher Säuren und Basen kann die Ionisation solcher Chemikalien in Abhängig-

keit vom pH-Wert ermittelt werden. Da die pKs ionisierbarer Chemikalien oft im umwelt-

relevanten pH-Bereich liegt, dominiert die ungeladene oder ionische Spezies der Chemi-

kalien in Abhängigkeit vom pH-Wert des umgebenden Umweltkompartiments. Starke 

organische Säuren mit einer pKs unterhalb des umweltrelevanten pH-Bereichs (5-9) kom-

men hauptsächlich als Anion vor, starke Basen mit einer pKs>9 liegen vornehmlich als 

Kation vor (ECETOC, 2013a). Gilt |pH - pKs|>2, so ist eine Spezies vernachlässigbar, da 

ihr Anteil <1% beträgt (Schaffer & Licha, 2014). 
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Abbildung 1.4: Änderung der Konzentration (%) der geladenen (A-) und ungeladenen Spezies einer Säure (AH) bzw. der ungeladenen 

(B) und geladenen Spezies (BH+) einer Base in Abhängigkeit vom pH-Wert (nach Kah and Brown (2006)).  

Die neutrale und ionische Spezies einer Chemikalie verhalten und verteilen sich durchaus 

unterschiedlich, weshalb der pH-Wert und die Anwesenheit anderer Ionen das Schicksal 

ionischer und ionisierbarer Chemikalien hochgradig beeinflusst (Mackay et al., 2006).  

1.5 PBT-Bewertung von Chemikalien unter REACH 

REACH (EC No 1907/2006) ist die europäische Chemikalienverordnung zur Registrie-

rung (Registration), Bewertung (Evaluation) und Zulassung (Authorisation) von Chemi-

kalien (Chemicals). Sie ist 2006 in Kraft getreten und hat die alten Regularien des Che-

mikalienrechts abgelöst. Zu den Zielen von REACH zählt u.a. die Sicherstellung eines 

hohen Schutzniveaus für Mensch und Umwelt. Dies soll durch die Identifizierung und 

Regulierung von Chemikalien mit besonders besorgniserregenden Eigenschaften 

(SVHC – substances of very high concern) erreicht werden. Hierzu zählen Chemikalien 

mit kanzerogenen, mutagenen und reproduktionsschädigenden Eigenschaften 

(CMR-Stoffe), Chemikalien mit endokriner Wirkung (ED-Stoffe) und Chemikalien mit 

persistenten, bioakkumulierenden und toxischen (PBT-Stoffe) bzw. sehr persistenten und 

sehr bioakkumulierenden Eigenschaften (vPvB-Stoffe). Werden Chemikalien solche Ei-

genschaften nachgewiesen, werden sie in die Kandidatenliste aufgenommen und für eine 

Zulassung priorisiert (Rauert et al., 2014). Durch die Zulassung soll die Produktion, Im-

port und Nutzung der SVHC geregelt werden (van Wijk et al., 2009).   

PBT-Stoffe werden auf Grund ihrer längerfristig schädlichen Wirkung als gefährlich für 

die Umwelt angesehen (Rauert et al., 2014). Die Identifizierung von PBT-/vPvB-Stoffen 

erfolgt über definierte Kriterien der REACH-Verordnung (REACH Anhang XIII) 

(Tab. 1.2). Diese PBT-/vPvB-Kriterien finden auch in anderen Stoffvollzügen (Pflanzen-

schutzverordnung, EC No 1107/2009; Arzneimittelmittelverordnung, 2001/83/EC und 

2001/82/EC; Biozidverordnung; EC No 528/2012) Anwendung (Rauert et al., 2014). Die 

Kriterien zur Identifizierung von PBT-Stoffen wurden anhand einer spezifischen Aus-

wahl an Referenzchemikalien abgeleitet, bei denen erkannt wurde, dass sie ein großes 

Gefährdungspotential für die Umwelt haben. Dabei handelte es sich um hydrophobe, 
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nicht ionische Chemikalien, wie z.B. chlorierte Pestizide, polychlorierte Biphenyle und 

polychlorierte Dibenzodioxine und –Furane (Matthies et al., 2016).  

Tabelle 1.2: Kriterien der REACH-Verordnung (REACH Anhang XIII) zur Identifizierung von PBT- und vPvB-Stoffen. 

Kriterium PBT- Kriterien vPvB- Kriterien 

Persistenz DT
50

 
(Süßwasser)                 

≥ 40 Tage 

DT
50

 
(Meerwasser)               

≥ 60 Tage 

DT
50 (Süßwassersediment) 

≥ 120 Tage 

DT
50 (Meerwassersediment) 

≥ 180 Tage 

DT
50

 
(Boden)                        

≥ 120 Tage  

DT
50

 
(Süßwasser)                  

≥  60 Tage 

DT
50

 
(Meerwasser)                

≥  60 Tage 

DT
50

 
(Süßwassersediment)    

≥ 180 Tage 

DT
50

 
(Meerwassersediment)  

≥ 180 Tage 

DT
50

 
(Boden)                         

≥ 180 Tage  

Bioakkumulation BCF                              ≥ 2000 L/kg BCF                              ≥ 5000 L/kg 

Toxizität  NOEC                           ≤ 0,01 mg/L - 

Die Kriterien zur Bewertung der Abbaubarkeit von Chemikalien basieren auf komparti-

ment-spezifischen Halbwertszeiten (DT50) für die Umweltmedien Süßwasser, Meerwas-

ser, Süßwassersediment, Meerwassersediment und Boden (Tab.1.2). Im Sinne der 

REACH-Verordnung wird unter der Halbwertszeit die Zeit verstanden, in der die Kon-

zentration des Stoffes durch Abbau um 50% herabgesetzt wird. Für die Bewertung der 

Persistenz von Chemikalien stehen standardisierte Simulationstests mit Boden, Sediment 

und Oberflächenwasser zur Verfügung (OECD 307 - Aerobic and Anaerobic Transfor-

mation in Soil; OECD 308 - Aerobic and Anaerobic Transformation in Aquatic Sediment 

Systems; OECD 309 - Aerobic Mineralization in Surface Water). Welches Umweltkom-

partiment für eine experimentelle Prüfung des Abbaus und der Ermittlung der DT50 ge-

wählt wird, hängt u.a. stark vom Adsorptionsverhalten einer Chemikalie ab (REACH An-

hang VIII, 9.3.1). So ist für Stoffe mit hohem Adsorptionspotential neben der Durchfüh-

rung eines Simulationstest mit Oberflächenwasser die Untersuchung des Abbaus in Bo-

den oder Sediment vorgesehen (REACH Anhang IX, 9.2.1.).  

Die Adsorption, also die Verteilung von Stoffen zwischen fester und flüssiger Boden-

phase im Gleichgewichtszustand, wird experimentell über die Batch-Equilibrium-Me-

thode (OECD 106 - Adsorption- Desorption Using a Batch Equilibrium Method) (OECD, 

2000) bestimmt und als Adsorptionskoeffizient Kd ausgedrückt. Die Adsorption einer 

Chemikalie im Boden ist ein komplexer Prozess, da sich der Boden aus verschiedenen 

Fraktionen (Wasser, Mineralien, organische Materie) zusammensetzt. Der Kd spiegelt so-

mit nicht nur die Eigenschaften der Chemikalie wieder, sondern ist eine Kombination aus 

Boden- und Moleküleigenschaften. Um den Einfluss der organischen Bodenbestandteile 

auf die Adsorption zu eliminieren, wird der Kd normiert auf den Anteil an organischen 

Kohlenstoff im Boden (Koc) angegeben (OECD, 2000).  
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Für Stoffe mit einem Produktions- oder Importvolumen ≥ 10 t/a ist mit einer Registrie-

rung eine Adsorptionsstudie obligatorisch vorzulegen (REACH Anhang VIII, 9.3.1.). Auf 

die experimentelle Untersuchung der Adsorption von Stoffen an mineralische und orga-

nische Bodenbestandteile kann verzichtet werden, wenn die physikochemischen Stoffei-

genschaften (z.B. niedriger logKow) auf ein geringes Adsorptionspotential hinweisen 

(REACH Anhang VIII, 9.3.1.).  

Durch den Vergleich der, in Simulationstests ermittelten Halbwertszeit mit den kompar-

timent-spezifischen Grenzwerten kann eine Chemikalie als Persistent in der Umwelt be-

wertet oder als nicht Persistent entlastet werden. 

1.6 Ziel der Arbeit 

Das Bewertungskonzept zur Identifizierung persistenter, bioakkumulierender und toxi-

scher (PBT-) Stoffe wurde auf Grundlage neutraler, organischer Chemikalien entwickelt 

(Matthies et al., 2016). Jedoch sind nach einer Auswertung von Franco et al. (2010) 49% 

der unter REACH registrierten Stoffe im umweltrelevanten pH-Bereich (pH-Wert 4-10) 

ionisch. Manallack (2009) berichten, dass mehr als 68% aller untersuchten, pharmazeu-

tischen Wirkstoffe ionisierbar bzw. permanent ionisch vorliegen. Auch die in Europa zu-

gelassenen Pestizide umfassen signifikante und steigende Mengen ionisierbarer Wirk-

stoffe (Kah & Brown, 2007). Eine chemische Ladung beeinflusst die physikochemischen 

Eigenschaften organischer Chemikalien. So haben ionisierbare Chemikalien im dissozi-

ierten Zustand oft eine höhere Wasserlöslichkeit (TGD, 2003) und somit einen niedrige-

ren logKow. Diese Umstände führen dazu, dass ionische und ionisierbare Chemikalien ein, 

im Vergleich zu neutralen Chemikalien, abweichendes Umweltverhalten zeigen können. 

In welchem Maße eine chemische Ladung die physikochemischen Eigenschaften und das 

Verhalten in der Umwelt beeinflusst, hängt jedoch auch von der übrigen Molekülstruktur 

und der Molekülgröße ab. So konnte Kah et al. (2007) zeigen, dass die beiden Herbizide 

Metsulfuron-Methyl und Flupyrsulfuron-Methyl, die eine Sulfonsäuregruppe in ihrer 

Molekülstruktur tragen und zur Gruppe der Sulfonylharstoff-Pestizide gehören, ein un-

terschiedliches Abbauverhalten im Boden zeigen. Auch der Abbau des Anions 2,4-D un-

terscheidet sich deutlich von den Strukturanalogen 2,4-DCP und 4-CP (Benoit & 

Barriuso, 1997). Es fehlen somit Studien zur isolierten Betrachtung des Einflusses einer 

chemischen Ladung auf das Schicksal organischer Chemikalien in der Umwelt.  

In diesem, durch das Umweltbundesamt gefördertem Projekt soll untersucht werden, in 

wie fern eine chemische Ladung Sorption, Schicksal und Bildung von NER organsicher 

Chemikalien im Boden beeinflusst. Dazu wurden anhand ausgewählten Modellsubstan-

zen Simulationstests mit Boden nach OECD 307 und Sorptionsstudien nach OECD 106 
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durchgeführt. Hinsichtlich der Untersuchung der NER wurde das Augenmerk auf die Be-

stimmung der Typ I, II und III NER gelegt, die, wie oben dargestellt, für die regulatori-

sche Bewertung von NER von Bedeutung sind. Folgende Hypothesen wurden aufgestellt: 

I. Eine chemische Ladung hat Einfluss auf die Sorption organischer Chemikalien im 

Boden. 

II. Eine chemische Ladung beeinflusst das Schicksal organischer Chemikalien im 

Boden. 

III. Eine chemische Ladung hat Einfluss auf die Bildung nicht-extrahierbarer Rück-

stände organischer Chemikalien im Boden. 

Unter Berücksichtigung der Ergebnisse soll diskutiert werden, ob das Konzept zur Be-

wertung der Persistenz für ionische und ionisierbare Chemikalien einer Anpassung be-

darf.  

1.7 Modellsubstanzen 

Zur Untersuchung des Einflusses einer chemischen Ladung auf das Umweltverhalten or-

ganischer Chemikalien im Boden wurden die drei Modellsubstanzen 4-n-Dodecylphenol, 

4-n-Dodecylbenzolsulfonat Natriumsalz und 4-n-Dodecyltrimethylammoniumchlorid 

ausgewählt, da i) sie eine hohe strukturelle Ähnlichkeit aufweisen, ii) die chemische La-

dung im Molekül permanent vorhanden ist bzw. nicht durch den pH-Bereich der verwen-

deten Testsysteme beeinflusst wird, iii) sie inhärent abbaubar sind und iv) durch ihre Ver-

wendung Relevanz für die Umwelt haben.  

1.7.1 4-n-Dodecylphenol 

4-n-Dodecylphenol (DP) besteht aus einem alkylierten Phenolring (Abb. 1.5) und gehört 

zur Gruppe der Alkylphenole (AP). AP bestehen aus einem Phenolring, der mit Alkylket-

ten variabler Länge mono- bzw. polysubstituiert ist (Corvini et al., 2006). Die Dissozia-

tion von DP mit einem pKs = 10,31 ist im umweltrelevanten pH-Bereich nicht zu erwar-

ten, weshalb DP ungeladen vorliegt.  

In der Umwelt entstehen AP u.a. durch den Primärabbau von Alkylphenolethoxylaten 

(APEO), die als nicht ionische Tenside eingesetzt werden (Giger et al., 1984; Ying et al., 

2002). Neben ihrer Rolle als Ausgangsmaterial für APEO werden AP bei der Herstellung 

von Phenolharzen, Polymeren, Hitzestabilisatoren, Antioxidantien und Härtungsmitteln 

eingesetzt (Ying et al., 2002). DP findet Anwendung bei der Herstellung von Öl- und 

Schmiermittelzusätzen und wird nur vereinzelt für die Produktion von Phenol-und For-

maldehydharzen eingesetzt (Brooke et al., 2007). Der primäre Eintrag von AP und APEO 

in die Umwelt erfolgt über Abwässer und Klärschlamm sowie über direkte Ausbringung 

bspw. in Form von Pestizidapplikationen (Ying et al., 2002). Unter den AP ist 

Nonylphenol (NP) der kommerziell bedeutendste Vertreter (Corvini et al., 2006). NP gilt 
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unter aeroben Bedingungen als abbaubar. Für Boden liegen die Halbwertszeiten zwischen 

4 und 30 Tagen (Chang et al., 2007; Dubroca et al., 2005; Nielsen et al., 2000; Topp & 

Starratt, 2000). Zu DP sind keine Studien zum Umweltverhalten bekannt. In Studien mit 

den Abbauprodukten verschiedener APEO konnte deren hormonähnliche Wirkungen 

nachgewiesen werden. DP zeigte eine vergleichbar hohe Affinität zum Östrogenrezeptor 

wie 4-NP (Blair et al., 2000), dass auf Grund seiner endokrinen Wirkung auf der Kandi-

datenliste als SVHC gelistet ist. 

Name 4-n- Dodecylphenol 

Summenformel C18H30O1 

Molekulargewicht 262,44 g/mol 

Strukturformel 

 

Sw (pH 7,4) < 0,01 mg/L a 

logKow  6,6 a 

logKoc 5,5 b 

pKs 10,3 a 

p (25°C) 0,3*10-3 Pa b 

KH (25°C) 3,5 Pa*m3/mol b 

a Berechnet mit MarvinBeans Software (Marvin Suite Version 16.3.7.0 ChemAxon) 

b Berechnet mit EPISuite Software (EPIWEB Version 4.1) 

Abbildung 1.5: Strukturformel, Summenformel, Molekulargewicht und physikochemische Eigenschaften von 4-n-Dodecylphenol. 

1.7.2 4-n-Dodecylbenzolsulfonat Natriumsalz 

4-n-Dodecylbenzolsulfonat Natriumsalz (DS-) ist ein Sulfonsäuresalz; die entsprechende 

4-n-Dodecylbenzolsulfonsäure hat einen pKs= -1,84 (Abb. 1.6). Starke Säure mit pKs<3 

liegen unter Umweltbedingungen fast vollständig als Anion vor (Sixt, 1998). Aus diesem 

Grund ist die Sulfonsäuregruppe von DS- im umweltrelevanten pH-Bereich fast vollstän-

dig dissoziiert und trägt eine negative Ladung. 

DS- gehört zur Gruppe der linearen Alkylbenzolsulfonate (LAS-). LAS- bestehen aus ei-

nem Benzolring mit polarer Sulfonatgruppe und lipophiler Alkylkette unterschiedlicher 

Länge. Es handelt sich um komplexe Gemische aus Homologen mit einer Alkylketten-
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länge von 10-14 Kohlenstoffatomen. Die durchschnittliche Kohlenstoffkettenlänge kom-

merzieller LAS- beträgt ungefähr 11,8 (Holysh et al., 1986). Durch die variable Position 

des Phenylrings in der Alkylkette besteht jedes Homolog aus 5-7 Stellungsisomeren 

(Ying, 2006).  

Name 4-n-Dodecylbenzolsulfonat Natriumsalz 

Summenformel C18H29NaO3S1 

Molekulargewicht 348,48 g/mol 

Strukturformel 

 

Sw (pH 7,4) 325,5 mg/L a 

logKow (nicht ionisch) 5,7 a  

logKow (ionisch) 3,4 a 

logKoc (nicht ionisch) 3,6 b 

pKs -1,8 a 

p (25°C) (nicht ionisch) 1,1*10-8 Pa b 

KH (25°C) (nicht ionisch) 0,01 Pa*m3/mol b 

a Berechnet mit MarvinBeans Software (Marvin Suite Version 16.3.7.0 ChemAxon) 

b Berechnet mit EPISuite Software (EPIWEB Version 4.1) 

Abbildung 1.6: Strukturformel, Summenformel, Molekulargewicht und physikochemische Eigenschaften von 4-n-Dodecylbenzolsul-

fonat Natriumsalz.  

In gewerblichen Erzeugnissen werden LAS- als Homolog-Gemisch eingesetzt (Jensen, 

1999). LAS- sind auf Grund ihrer Molekülstruktur anionische Tenside. Anwendung fin-

den sie im Bereich von Wasch- und Reinigungsmittel (Ahmed & Ishiguro, 2015; Jensen, 

1999; Marcomini et al., 1987), schaumbildenden Polymerpräparaten (Holysh et al., 1986) 

und Emulgiermitteln in Pflanzenschutzmitteln (Ahmed & Ishiguro, 2015). Nach Nutzung 

und Entsorgung können LAS- über verschiedene Eintragspfade in die Umwelt gelangen. 

LAS- werden direkt oder indirekt, über die Kläranlage, in Oberflächengewässer eingetra-

gen. Den Boden erreichen LAS- direkt, als Bestandteil in Pflanzenschutzmitteln, oder in-

direkt, über die Behandlung von Böden mit Abwasser oder Klärschlamm (Ying, 2006). 

Typische Konzentrationen klärschlammgedüngter Böden liegen zwischen 1 und 

5 mgLAS-/kg (Jensen, 1999). Eine Verteilung in die Atmosphäre ist auf Grund des nied-

rigen Dampfdrucks nicht zu erwarten (Holysh et al., 1986). 
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Viele Studien behandeln den Abbau kommerzieller LAS-. Studien zum Abbau der indi-

viduellen LAS--Homologe und -Isomere sind nicht bekannt. Die Halbwertszeit von LAS- 

in Klärschlamm gedüngten Böden liegt zwischen 7 und 33 Tagen (Ward & Larson, 1989; 

Ying, 2006). Die Abbaurate der LAS--Homologe nimmt mit Länge der Alkylkette zu und 

der Abbau der Isomere eines Homologes steigt mit zunehmender Entfernung der Sul-

fonatgruppe von der terminalen Methylgruppe der Alkylkette (Terzić et al., 1992). Unter 

anaeroben Bedingungen gelten LAS- in der Umwelt als persistent und werden nicht oder 

nur kaum abgebaut (Jensen, 1999; Scott & Jones, 2000). 

1.7.3 4-n-Dodecylbenzyltrimethylammoniumchlorid 

4-n-Dodecyltrimethylammoniumchlorid gehört zur Gruppe der quartären Ammonium-

verbindungen (quaternary ammonia compounds – QAC+) (Abb. 1.7). Es handelt sich um 

organische Ammoniumverbindungen, bei denen das Stickstoffatom vier kovalente Bin-

dungen aufweist und somit permanent als Kation vorliegt. QAC+ bestehen aus mindestens 

einer hydrophoben Kohlenwasserstoffkette verknüpft mit einem positiv geladenem Stick-

stoffatom und anderen Alkylgruppen wie Methyl- oder Benzolgruppen (Ying, 2006; 

Zhang et al., 2015). 

Name 4-n-Dodecylbenzyltrimethylammoniumchlorid 

Summenformel C22H40Cl1N1 

Molekulargewicht 354,02 g/mol 

Strukturformel 

 

Sw (pH 7,4) 318,6 mg/L a 

logKow (ionisch) -1,7 a 

logKoc (nicht ionisch) 3,9 b 

pKs - 

p (25°C) (nicht ionisch) 3,5*10-9 Pa b 

KH (25°C) (nicht ionisch) 5,7*10-6  Pa*m3/mol b 

a Berechnet mit MarvinBeans Software (Marvin Suite Version 16.3.7.0 ChemAxon) 

b Berechnet mit EPISuite Software (EPIWEB Version 4.1) 

Abbildung 1.7: Strukturformel, Summenformel, Molekulargewicht und physikochemische Eigenschaften von 4-n-Dodecylbenzyltri-

methylammoniumchlorid. 
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Aufgrund ihrer Oberflächenaktivität, Interaktion mit negativ geladenen Oberflächen, Be-

teiligung an Ionenaustauschphenomenen sowie ihrer bioziden Wirkung werden QAC+ 

häufig in Waschmitteln, Reinigern, Deodorants, Befeuchtungsmitteln, Weichmachern, 

Emulgierungsmitteln und Bioziden genutzt (Sarkar et al., 2010). Tensidische QAC+ wer-

den als Desinfektionsmitteln und Weichspüler in Waschmitteln eingesetzt (Ying, 2006). 

Auf Grund ihrer Verwendung gelangen QAC+ in Abwasseraufbereitungsanlagen (Zhang 

et al., 2015), wo sie wegen ihre positive Ladung schnell an Klärschlamm, der vornehm-

lich negativ geladen ist, sorbieren (Ying, 2006). Die Haupteintragsquelle von QAC+ in 

die Umwelt ist die Ausbringung von Abwässern oder Schlamm aus Kläranlagen (Li et 

al., 2014). Die Konzentration von QAC+ in klärschlammgedüngten Böden liegt bei 

25 µg/kg (Mulder et al., 2018). QAC+ gelten generell als biologisch abbaubar unter aero-

ben Bedingungen (Zhang et al., 2015). Mit steigender Alkylkettenlänge und Substitution 

von Methyl- mit Benzolgruppen sinkt die biotische Abbaurate von QAC+ (Garcia et al., 

2001). Unter anaeroben Bedingungen werden QAC+ normalerweise nicht oder nur in ge-

ringen Mengen abgebaut (García et al., 1999). Studien zum Abbau von DA+ sind nicht 

bekannt.  
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2 Material 

2.1 Messgeräte und  Instrumente 

2.1.1 Geräte und Zubehör 

Probenspritze Microlita R 10, 25, 100 µL               Camag, Berlin 

Hamilton Auftragsspritze 100, 500 µl               Camag, Berlin 

Ultraschallbad Transsonic T460                   Elma, Singen 

Magnetrührer mit Heizplatte RCTbasic           Ika Labortechnik, Staufen 

Rotationsverdampfer Rotavapor EL 130                Büchi, Essen 

Membran-Vakuumpumpe                Vacuumbrand,Wertheim 

Feinwaage                     Sartorius, Goettingen 

Laborwaage                     Sartorius, Goettingen 

Ultraschallstab UW 200                  Bendelin electconic, Berlin 

Zentrifuge Avanti I20 XPI                   Beckman Coulter, Krefeld 

Zentrifuge 2 K 15                 Sigma, Osterode am Harz 

Wasserbad mit Schüttler (Julabo SW, Julabo U3)             Julabo, Seelbach 

Trockenschrank                       Memmert, Schwabach 

Gefriertrocknungsanlage              Alpha 1-2 Christ, Osterode am Harz 

UV-Lampe (254 nm / 336 nm)                  Camag, Berlin 

Ultraschall-Desintegrator Sonoplus HD200                Bandelin, Berlin 

Horizontalschüttler GFL 3017           Gesellschaft für Labortechnik, Burgwedel 

Zentrifugenbecher 200 mL                 VWR, Darmstadt 

Schottflaschen 500 mL                   VWR, Darmstadt 

Rundkolben 250 mL                    VWR, Darmstadt 

Messzylinder 250 mL                   VWR, Darmstadt 

Schott-Zentrifugengläser 80 mL                 VWR, Darmstadt 

2.1.2 Messgeräte 

Szintillationszähler HIDEX SL 600/ SL 300               Hidex, Finnland 

Biological Oxidizer OX-500          Zinser Analytic, Frankfurt a.M. 

pH-Meter CG 818                   Schott Geräte, Mainz 

DC-Auftragsmaschine Linomat IV                     Camag, Berlin 

 

Radio-DC-Scanner: 

Software: Gina Star Version                    Raytest, Straubenhard 
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Radio-DC-Scanner Elysia Raytest Rita Star                 Raytest, Berlin 

 

Bioimager: 

Software: PC-BAS Version 2.09 

Bioimager BAS-1000                Fujifilm/Raytest, Straubenhardt 

Eraser                         Raytest, Straubenhardt 

BAS-Kassette 2040                 Fujifilm/Raytest, Straubenhardt 

Fuji Imaging Plate                 Fujifilm/Raytest, Straubenhardt 

TYPE BAS-MS (508) 20 x 40 cm  

 

GC: 

Software: MSD ChemStation 

GC Agilent Technologies 6890N                       Agilent, Böblingen 

Agilent Mass spectrometer 5973 MSD                Agilent, Böblingen 

 

GC-Säulen: 

HP5 5% Methyl Silicone Gum,                   Agilent, Böblingen 

30 m x 0,2 mm x 0,33 µ m Filmdicke 

 

HPLC: 

Software: Gina Star                       Raytest, Straubenhard 

HP Agilent 1100 HPLC                      HP, Bad Homburg 

Degasser G1322A 

Quat Pump G1311A 

ALS Autosampler G1313A 

Col Comp G1316A 

DAD G1315A 

Ramona Star Radiodetector mit Flüssigmesszelle              Raytest, Straubenhardt 

HPLC-LS-Pumpe                       Raytest, Straubenhardt 

HPLC-Säule: 

Synergi Polar-RP 80A, 4µ, 250 x 4,60 mm               Phenomenex, Aaschaffenburg 

 

LC-MS: 

Software: Xcalibur 2.0.7 

HP Agilent 1200 HPLC                     Agilent, Böblingen 

Micro-Vakuum Degasser G1379B 
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Binäre Pumpe SL G1312B 

Autosampler SL G1367C 

Autosamplerthermostat G1330B 

Säulenthermostat SL G1316B 

LTQ Orbitrap XL                    Thermo Fisher, Dreieich 

H-ESI II Quelle 

Chiller TF9 B A 230/50 P 

LC-MS-Säule: 

Synergi Polar-RP 80A, 4µ, 250 x 4,60 mm               Phenomenex, Aaschaffenburg 

2.2 Chemikalien 

2.2.1 Radiochemikalien 

4-n-Dodecylphenol[phenyl ring-14C(U)]              ARC, Inc., USA 

Spezifische Aktivität: 2849 MBq/mmol 

radioanalytische Reinheit: > 99% 

4-n-Dodecylbenzolsulfonat Natriumsalz[phenyl ring-14C(U)]           ARC, Inc., USA 

Spezifische Aktivität: 5180 MBq/mmol 

radioanalytische Reinheit: > 98% 

4-n-Dodecylbenzyltrimethylammoniumchlorid               Bly Chem, England 

[phenyl ring-14C(U)]  

Spezifische Aktivität: 3293 MBq/mmol 

radioanalytische Reinheit: > 98% 

2.2.2 Referenzsubstanzen 

4-n-Dodecylphenol > 99%              ARC, Inc., USA 

HPLC: Säule: Synergi Polar-RP 80A, 4µ, 250 x 4,60 mm; Mobile Phase: H2O+0,1% Es-

sigsäure (A), ACN+0,1% Essigsäure (B), Gradient 100% (B) zu 0% (A) in 25 min; Fluss-

rate: 1 mL/min; Detektor: UV/ 220 nm und 280 nm 

4-n-Dodecylbenzolsulfonat Natriumsalz > 98%                ARC, Inc., USA 

HPLC: Säule: Synergi Polar-RP 80A, 4µ, 250 x 4,60 mm; Mobile Phase: H2O+0,1% Es-

sigsäure (A), ACN+0,1% Essigsäure (B), Gradient 100% (B) zu 0% (A) in 35 min; Fluss-

rate: 0,8 mL/min; Detektor: UV/ 220 nm und 280 nm 

4-n-Dodecylbenzyltrimethylammoniumchlorid > 98%            Bly Chem, England 
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HPLC: Säule: Synergi Polar-RP 80A, 4µ, 250 x 4,60 mm; Mobile Phase: H2O+0,1% Trif-

luoressigsäure (A), ACN+0,1% Trifluoressigsäure (B), Gradient 100% (B) zu 0% (A) in 

35min; Flussrate: 1 mL/min; Detektor: UV/ 220 nm und 280 nm 

2.2.3 Organische Lösungsmittel 

Methanol, HPLC Gradient grade            Merck, Darmstadt 

Acetonitril, Ultra gradient HPLC grade            Merck, Darmstadt 

Chloroform            VWR, Darmstadt 

Aceton             VWR, Darmstadt 

Ethanol                 VWR, Darmstadt 

1-Butanol             VWR, Darmstadt 

Isopropanol             VWR, Darmstadt 

2.2.4 Sonstige Chemikalien 

Ammoniaklösung 25%             VWR, Darmstadt 

Ammoniumacetat             AppliChem, Darmstadt 

Ameinsensäure reinst            Merck, Darmstadt 

Calciumchloriddihydrate            Merck, Darmstadt 

Dimethylsulfoxid ≥ 99%           Merck, Darmstadt 

DOWEX 50 W X8                                            Sigma Aldrich Chemie GmbH, Steinheim 

Essigsäure 99,8%              Riedel-de Haën, Seelze 

Natronkalk (gekörnt 3-5 mm)                 Carl Roth, Karlsruhe 

Natriumazid            Merck, Darmstadt 

Natriumhydroxid           Merck, Darmstadt 

Salzsäure 37%             Carl Roth, Karlsruhe 

Trichloromethylsilan                                          Sigma Aldrich Chemie GmbH, Steinheim 

Oxalsäure            Merck, Darmstadt 

Kieselgel 60 (0,035-0,070 mm)             Carl Roth, Karlsruhe 

Wasserstoff 5.0               Praxair, Düsseldorf 

Helium 5.0               Praxair, Düsseldorf 

Stickstoff 5.0               Westfalen, Münster 

Sauerstoff               Praxair, Düsseldorf 
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Argon               Westfalen, Münster 

2,5 M Ammoniumlösung:  

34,13 g einer 25%igen Ammoniaklösung wurde unter Berücksichtigung der Dichte auf 

200 mL mit Wasser aufgefüllt. 

Ammoniumacetatpuffer:  

30 mM, pH 5,6 (mit Essigsäure eingestellt) 

2.2.5 Chemikalien zur Bestimmung des 14C-Isotops 

Spec-Chec-14C for sample Oxidizer (9,56*105 dpm/mL)        Perkin Elmer, Rodgau 

Oxysolve C-400 Szintillations-Cocktail         Zinsser Analytic, Frankfurt a.M. 

LumasafeTM plus Szintillations-Cocktail          Perkin Elmer, Rodgau 

Quicksafe Flow 2 Szintillations-Cocktail         Zinsser Analytic, Frankfurt a.M. 

2.2.6 Wasser 

Sofern nicht anders angegeben wurde für die Experimente Reinstwasser  (Reinstwasser-

anlage MembraPure, Hennigsdorf) mit nachgeschaltetem Sterilfilter (22 µm; Membra-

Pure, Hennigsdorf) verwendet. 

2.3 Verbrauchsmaterial 

Membranfilter Polyamid                  Schleicher und Schuell, Dassel 

0,2 µm, 25 mm ø NL 16 

Einmalfilter Chromafil ®                 Macherey-Nagel, Düren 

(CA-45/25 ø Pore 0,45 µm ø Filter 25 mm) 

Polyamid Siebgewebe, 60 µm Maschenweite             VWR, Darmstadt 

DC-Fertigplatten (SiL G-25 UV 245; 20 x 20)                 Macherey-Nagel, Düren 

Cellulose-Fertigplatte (0,25 mm, 200 x 200 mm)          Macherey-Nagel, Düren 

Zellulose                      Merck, Darmstadt 

Verbrennungshütchen                     Perkin Elmer, Rodgau 

Einwegspritzen (2 mL)                  B. Braun, Melsungen 

Einmal-Injektionskanülen Sterican               B. Braun, Melsungen 

Super Polyethylene Vial TM (20 mL)             Perkin Elmer, Rodgau 

Pocto-VialT M ISC (6 mL)                   Lumac LSC, NL 

Parafilm                     Pechiny Plastic Packaging, USA 

HPLC-Probengläser (2 mL)                            Chromatographie Service GmbH, Eschweiler 
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2.4 Versuchsboden 

Bei dem in dieser Arbeit verwendeten Boden 5M handelt es sich um einen Standardboden 

der Landwirtschaftlichen Untersuchungs- und Forschungsanstalt Speyer (LUFA). Die 

Bodenkenndaten wurden dem Analysedatenblatt für Standardböden und dem Datenblatt 

(LUFA, 2015) entnommen (Tab. 2.1).  

Tabelle 2.1: Bodenkenndaten des Standardbodens 5M. 

Boden 5M 

Organischer Kohlenstoffgehalt (%) 1,02±0,08 

Stickstoffgehalt (%) 0,13±0,01 

pH-Wert (0,01 M CaCl2) 7,3±0,1 

Kationenaustauschkapazität (meq/100g) 17,4±3,6 

WHKmax 40,0±2,3 

Bodenart (Deutsche DIN4220) lehmiger Sand 

     Ton (%) 11,1±0,7 

Schluff (%) 35,3±2,3 

    Sand (%) 53,5±3,2 

Der Boden 5M wurde der Parzelle „In der Speyerer Hohl“ in Mechtersheim, Deutschland 

in einer Tiefe von 0 bis 20 cm entnommen. Zum Probenahmezeitpunkt war der Boden 

mit Wiese bewachsen. Nach Entnahme im Juli 2015 wurde der Boden bei Raumtempera-

tur für zwei Tage getrocknet und anschließend gesiebt (2 mm). Nach Erhalt des Bodens 

wurden diese bei 4°C im Dunkeln gelagert. 
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3 Methoden 

3.1 Generelle Arbeitsschritte 

Die Simulationstests zur Untersuchung des aeroben Abbaus von 14C-DP, 14C-DS- und 
14C-DA+ im Boden 5M wurden entsprechend der Testrichtlinie OECD 307 (Aerobic and 

Anaerobic Transformation in Soil) (OECD, 2002) durchgeführt. Zusätzlich wurde mit 

Sterilkontrollen der abiotische Abbau der Modellsubstanzen im Boden 5M untersucht. 

Nach Inkubation der Ansätze mit nicht sterilem Boden wurde an jedem Aufarbeitungs-

zeitpunkt ein Aliquot des Bodes zur Bestimmung der mikrobiellen Aktivität (DMSO-Re-

duktion) entnommen (Kapitel 3.11). Der restliche Boden wurde sequentiell extrahiert. 

Die Verteilung der applizierten Radioaktivität (AR) auf flüchtige, mineralisierte, extra-

hierbare und nicht-extrahierbare Anteile wurde bestimmt (Kapitel 3.6). Die extrahierba-

ren Anteile wurden analytisch mittels Dünnschichtchromatographie (DC), Hochdruck-

flüssigkeitschromatographie (HPLC) und Flüssigkeitschromatographie mit gekoppelter 

Massenspektrometrie (LC-MS/MS) untersucht (Kapitel 3.7).  

 

Abbildung 3.1: Generelle Arbeitsschritte zur Aufarbeitung der Proben in Simulationstests mit Boden nach OECD 307 und Sorptions-

studien nach OECD 106 mit den Testsubstanzen 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+. 

Die Bodenproben wurden nach der Extraktion für weitere Untersuchungen verwendet: 

Eine Hälfte diente der Analyse der gebildeten, nicht-extrahierbaren Rückstände von 
14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ im Boden (Kapitel 3.8); die andere Hälfte des Bodens 

wurde mit nicht sterilem Boden versetzt und in Anlehnung an die Testrichtlinie 
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OECD 307 zur Untersuchung der möglichen Remobilisierung der nicht-extrahierbaren 

Rückstände von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ re-inkubiert.  

Studien zur Untersuchung der Adsorption und Desorption von 14C-DP, 14C-DS- und 
14C-DA+ am Boden 5M wurden Sorptionsstudien in Anlehnung an die Testrichtlinie 

OECD 106 (Adsorption – Desorption using a Batch-Equilibrium Method) (OECD, 2000) 

durchgeführt (Kapitel 3.12). Es wurde die adsorbierten, desorbierten und nicht adsorbier-

ten Anteile an Radioaktivität bestimmt. Die nicht adsorbierten Anteile wurden aufgear-

beitet und mittels DC analysiert (Kapitel 3.7).  

3.2 Stationäre Inkubationssysteme  

Für die Durchführung der Simulationstests mit 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurden 

stationäre Systeme verwendet (Abb.3.2). Diese bestanden aus einer 500 mL Schottflasche 

mit einem Schornstein, der paraffingetränkte Glaswolle zur Fixierung flüchtiger Anteile, 

sowie 15 g Natronkalk (NaOH/Ca(OH)2) zur 14CO2-Fixierung enthielt. Durch eine Öff-

nung des Schornsteins, die während der Inkubation mit Parafilm verschlossen war, konn-

ten die Bodenansätze vor der Aufarbeitung mittels Gaswasserflasche gespült werden. 

Dies diente der Fixierung des im Gasraum befindlichen 14CO2 sowie flüchtiger Anteile.  

 
 

Abbildung 3.2: Stationäre Systeme zur Durchführung der Simulationstests mit 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+. 

3.3 Inkubationsansätze  

In Anlehnung an Vorversuche mit 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ mit nicht sterilem Bo-

den (Anhang A.1) wurden die Inkubationsdauer und die Aufarbeitungszeitpunkte für alle 

Inkubationsansätze der Simulationstests mit Boden festgelegt.   

 

 

Natronkalk 

paraffinge-

tränkte 

Glaswolle 

Boden 
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i) Inkubationsansätze mit nicht sterilem Boden  

Es wurden Inkubationsansätze von jeweils 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ in Triplikaten 

angesetzt und nach 0, 1, 7, 14, 49, 84 und 124 Tagen Inkubation im Dunkeln bei 18±2°C 

aufgearbeitet (Kapitel 3.6). Alle 14 Tage wurde die Bodenfeuchte über das Gewicht des 

Bodens kontrolliert und ggf. nachjustiert. Der Natronkalk wurde gewechselt und das ent-

haltene 14CO2 quantifiziert (Kapitel 3.6.2). Ziel der Inkubationsansätze mit nicht sterilem 

Boden war die Untersuchung des biotischen Abbaus von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ 

im Boden 5M. 

ii) Inkubationsansätze mit sterilem Boden  

Zur Untersuchung des abiotischen Abbaus wurden Inkubationsansätze von 14C-DP, 
14C-DS- und 14C-DA+ mit autoklaviertem (feuchte Hitze, 2h, 121°C), γ-bestrahltem 

(30 kGy, 60Co) Boden 5M in Triplikaten angesetzt und nach 14 Tagen Inkubation im 

Dunkeln bei 18±2°C aufgearbeitet (Kapitel 3.6). Ziel der Inkubationsansätze mit sterilem 

Boden war die Untersuchung des abiotischen Abbaus von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ 

im Boden 5M. 

iii) Re-Inkubationsansätze mit extrahiertem und nicht sterilem Boden  

Für die Re-Inkubationsansätze wurde extrahierter Boden der ii) Inkubationsansätze mit 

nicht sterilem Boden an Tag 7 und 84 von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ mit nicht steri-

lem Boden im Verhältnis 1:2 vermischt (Breitschwerdt, 2004). Dies diente der Regene-

ration der biologischen Aktivität des Bodens nach Extraktion mit organischen Lösungs-

mitteln. Die Re-Inkubationsansätze wurden in Triplikaten angesetzt und nach 54 Tagen 

Inkubation im Dunkeln bei 18±2°C aufgearbeitet (Kapitel 3.6). Alle 14 Tage wurde die 

Bodenfeuchte über das Gewicht des Bodens kontrolliert und ggf. nachjustiert. Der Nat-

ronkalk wurde gewechselt und das enthaltene 14CO2 quantifiziert (Kapitel 3.6.2). Ziel der 

Re-Inkubationsansätze mit extrahiertem Boden war die Untersuchung der potentiellen 

Remobilisierung nicht-extrahierbarer Rückstände von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ im 

Boden 5M. 

3.4 Applikation der Inkubationsansätze  

Vor der Applikation der Inkubationsansätze wurde die radiochemische Reinheit und Sta-

bilität 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ mittels DC überprüft. Die Reinheit betrug jeweils 

99, 98 und 98% für 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+. 

i) Inkubationsansätze mit nicht sterilem Boden 

Vor Applikation aller Inkubationsansätze wurde der bei 4°C gelagerte Boden für 2 Wo-

chen bei 18±2°C inkubiert. Für die Inkubationsansätze mit nicht sterilem Boden wurden 

100 g luftgetrockneter Boden mit jeweils 0,5 MBq 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ und 
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entsprechender Menge an Referenzsubstanz appliziert (Tab. 3.1). Die applizierte Sub-

stanzmenge für DP, DS- und DA+ pro Inkubationsansatz betrug 1 mg/kg und richtete sich 

nach durchschnittlichen Konzentration an LAS- in nicht klärschlammbehandelten Böden 

(Jensen, 1999).  

Tabelle 3.1: Zusammensetzung der Applikationslösung DP, DS- und DA+ in den Inkubationsansätzen mit nicht sterilem Boden. 

Ansatz                        Substanzmenge (mg) Radioaktivität (MBq) 

 Gesamt 14C-Substanz Referenzsubstanz  

DP 0,1 0,047 0,053 0,5 

DS- 0,1 0,034 0,066 0,5 

DA+ 0,1 0,054 0,046 0,5 

Die 14C-Substanzen und die Referenzsubstanzen waren in abs. EtOH (14C-DP, DP, 

14C-DA+, DA+) und abs. EtOH:dest. H2O (1:1, w/w) (14C-DS-, DS-) gelöst. Nach Ver-

dampfen des Lösungsmittels der Applikationslösung wurde der Boden homogenisiert, 

100 g Bodentrockengewicht pro Inkubationsansatz in 500 mL Schottflaschen abgefüllt, 

die Bodenfeuchte mit Leitungswasser auf 40% WHKmax eingestellt und die Flaschen mit 

Schraubdeckeln samt Schornsteinen verschlossen. 

ii) Inkubationsansätze mit sterilem Boden 

Für die Inkubationsansätze mit sterilem Boden wurde luftgetrockneter Boden durch die 

Firma BGS (Beta-Gamma Service Wiehl) mit einer Strahlendosis von 30 kGy (60Co) für 

60 min γ-bestrahlt. Da Bakterien und Pilze weitaus sensitiver gegenüber γ-Bestrahlung 

sind als Enzyme (McNamara et al., 2003), konnte nicht davon ausgegangen werden, dass 

eine vollständige Inaktivierung der Bodenenzyme stattgefunden hat. Aus diesem Grund 

wurde der γ-bestrahlte Boden anschließend autoklaviert (feuchte Hitze, 2 h, 121°C). Die 

Gefäße wurden anschließend luftdicht verschlossen und der Boden bei -20°C gelagert. 

Für die Inkubationsansätze mit sterilem Boden wurde der γ-bestrahlte, autoklavierte Bo-

den bei 18±2°C aufgetaut und 100 g mit jeweils 0,03 MBq 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ 

und entsprechender Menge an Referenzsubstanz appliziert (Tab. 3.2). Die applizierte 

Substanzmenge für DP, DS- und DA+ pro Inkubationsansatz betrug ebenfalls 1 mg/kg.  

Tabelle 3.2: Zusammensetzung der Applikationslösung DP, DS- und DA+ in den Inkubationsansätzen mit sterilem Boden. 

Ansatz                        Substanzmenge (mg) Radioaktivität (MBq) 

 Gesamt 14C-Substanz Referenzsubstanz  

DP 0,1 0,003 0,097 0,03 

DS- 0,1 0,002 0,098 0,03 

DA+ 0,1 0,002 0,098 0,03 
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Die 14C-Substanzen und die Referenzsubstanzen waren in abs. EtOH (14C-DP, DP, 
14C-DA+, DA+) und abs. EtOH:dest. H2O (1:1, w/w) (14C-DS-, DS-) gelöst. Nach Ver-

dampfen des Lösungsmittels der Applikationslösung wurde der Boden homogenisiert, 

100 g Bodentrockengewicht pro Inkubationsansatz in 500 mL Schottflaschen abgefüllt, 

die Bodenfeuchte mit Leitungswasser auf 40% WHKmax eingestellt und die Flaschen mit 

Schraubdeckeln samt Schornsteinen verschlossen. 

iii) Re-Inkubationsansätze mit extrahiertem und nicht sterilem Boden 

Vor Applikation der Re-Inkubationsansätze mit extrahiertem und nicht sterilem Boden 

wurde der bei 4°C gelagerte, nicht sterile Boden für 2 Wochen bei 18±2°C inkubiert. Der 

extrahierte Boden stammte aus der zuvor beschriebenen Versuchsreihe i) Inkubationsan-

sätze mit nicht sterilem Boden und wurde wie in Kapitel 3.6 aufgearbeitet. Der extra-

hierte, bei -20°C gelagerte Boden wurde bei 18±2°C aufgetaut und sofort verarbeitet. Für 

die Re-Inkubationsansätze mit extrahiertem und nicht sterilem Boden wurde der extra-

hierte Boden an Tag 7 und 84 mit nicht sterilem, luftgetrocknetem Boden versetzt 

(Tab. 3.3). Die, durch die Zugabe von extrahiertem Boden applizierte Menge an 14C lag 

für 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ zwischen 0,068 und 0,102 MBq, 0,053 und 0,080 MBq 

und 0,056 und 0,061 MBq pro Ansatz. Der Boden wurde homogenisiert, in 500 mL 

Schottflaschen abgefüllt, die Bodenfeuchte mit Leitungswasser auf 40% WHKmax einge-

stellt und die Flaschen mit Schraubdeckel samt Schornsteinen verschlossen. 

Tabelle 3.3: Applikationsmengen an 14C pro Inkubationsansatz in den Re-Inkubationsansätzen mit extrahiertem und nicht sterilem 

Boden. 

Ansatz Parallele 
Radioaktivität 

(MBq) 

Extrahierter Boden 

(g) 

Nicht steriler   

Boden (g) 

DP Tag7 1 0,084 50 100 

DP Tag 7 2 0,100 50 100 

DP Tag 7 3 0,102 50 100 

DP Tag 84 1 0,074 50 100 

DP Tag 84 2 0,068 50 100 

DP Tag 84 3 0,076 50 100 

DS- Tag 7 1 0,080 50 100 

DS- Tag 7 2 0,080 50 100 

DS- Tag 7 3 0,080 50 100 

DS- Tag 84 1 0,053 50 100 

DS- Tag 84 2 0,070 50 100 
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DS- Tag 84 3 0,068 50 100 

DA+ Tag 7 1 0,058 50 100 

DA+ Tag 7 2 0,056 50 100 

DA+ Tag 7 3 0,061 50 100 

DA+ Tag 84 1 0,054 50 100 

DA+ Tag 84 2 0,054 50 100 

DA+ Tag 84 3 0,059 50 100 

3.5 Bestimmung der Radioaktivität 

In flüssigen Proben wurde die Radioaktivität mittels Flüssig-Szintillationszähler (LSC) 

quantifiziert. Die Detektion der Radioaktivität basiert auf der Reaktion von β-Strahlern 

mit den, im Szintillations-Cocktail enthaltenen Szintillatoren, die zu einer Lichtemission 

führt. Die emittierten Photonen werden durch einen Photomultiplier (counts per minute, 

cpm) erfasst und nach Korrektur mit dem Quench-Faktor als Zerfälle pro Minute (desin-

tegrations per minute, dpm) ausgedrückt. 

Zur Quantifizierung der Radioaktivität in festen Proben, bspw. Boden oder Pflanzen, wird 

das Material in Sauerstoff-Atmosphäre verbrannt, das entstandene 14CO2 in einem ent-

sprechenden Szintillations-Cocktail gebunden und die Radioaktivität mittels LSC be-

stimmt. 

3.6 Bilanzierung der Radioaktivität 

Nach Applikation von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ zum Boden 5M in den i) Inkubati-

onsansätzen mit nicht sterilem Boden, ii) Inkubationsansätzen mit sterilem Boden und iii) 

Re-Inkubationsansätzen mit extrahiertem und nicht sterilem Boden und anschließender 

Inkubation wurde das Schicksal und die Verteilung der AR in flüchtige, mineralisierte, 

extrahierbare und nicht-extrahierbare Anteile untersucht. Die Wiederfindung der AR in 

den Inkubationsansätzen wurde über die Addition der flüchtigen, mineralisierten, extra-

hierbareren und nicht-extrahierbaren Anteile an Radioaktivität bestimmt. In den Ansät-

zen, in denen die Wiederfindung der AR ≤ 90% lag, wurde die Schottflaschen mit jeweils 

100 mL MeOH gewaschen und ein Aliquot von 1 mL am LSC vermessen. 

3.6.1 Flüchtige Anteile 

Flüchtige Chemikalien gehen auf Grund ihres hohen Dampfdrucks (p) vom festen oder 

flüssigen in den gasförmigen Aggregatzustand über oder verteilen sich auf Grund einer 

hohen Henry-Flüchtigkeitskonstante (KH) aus der wässrigen in die gasförmige Phase. 
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Flüchtige Stoffanteile von DP, DS- und DA+ wurden in den vorliegenden Studien quan-

titativ erfasst. Dazu wurde die paraffingetränkte Glaswolle der stationären Inkubations-

systeme der jeweiligen Inkubationsansätze mit 20 mL n-Hexan für 10 min im Ultraschall-

bad extrahiert und ein Aliquot zur Quantifizierung der enthaltenen Radioaktivität am LSC 

vermessen. Flüchtige Anteile (%) an Radioaktivität in den Inkubationsansätzen mit 14C-

DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurden mittels der gemessenen Radioaktivität dividiert durch 

den Mittelwert der AR ermittelt.  

3.6.2 Mineralisierte Anteile 

Mineralisation bezeichnet die mikrobielle Transformation komplexer, organsicher Sub-

stanzen in niedermolekulare, anorganische Endprodukte, u.a. CO2. Im Falle der radioak-

tiven und nicht radioaktiven Modellsubstanzen DP, DS- und DA+ entsteht bei deren voll-

ständiger Mineralisation 14CO2 und CO2, das durch den Natronkalk der stationären Inku-

bationssysteme der jeweiligen Inkubationsansätze gebunden wird. Zur quantitativen Be-

stimmung des gebildeten 14CO2 in den Inkubationsansätzen mit 14C-DP, 14C-DS- und 
14C-DA+ wurde der Natronkalk in einem Zweihalskolben gefüllt und tropfenweise in 25% 

HCl (60 mL) gelöst. Das freigesetzte CO2 und 
14CO2 wurde mittels Stickstoffsstrom in 

acht hintereinander geschaltete Gefäße mit jeweils 16 mL Oxysolve Szintillations-Cock-

tail überführt, der das 14CO2 und CO2 absorbiert. Die Proben wurden zur Quantifizierung 

der enthaltenen Radioaktivität am LSC vermessen. Mineralisierte Anteile (%) an Radio-

aktivität in den Inkubationsansätzen mit 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurden mittels 

der Summe der in den acht Gefäßen gemessenen Radioaktivität dividiert durch den Mit-

telwert der AR ermittelt.  

3.6.3 Extrahierbare Anteile  

Der Boden der Inkubationsansätze mit 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurde zur Bestim-

mung der extrahierbaren Anteile an Radioaktivität mittels sequenzieller Schüttelextrak-

tion ohne Energiezufuhr extrahiert. Hierzu wurden 90 g feuchter Boden (Inkubationsan-

sätze mit nicht sterilem und sterilem Boden) bzw. 130 g feuchter Boden (Re-Inkubations-

ansätze) in einen 250 mL Zentrifugenbecher gefüllt, mit 70 mL bzw. 100 mL 0,01 M 

CaCl2-Lösung versetzt und für 15 min bei 170 rpm auf dem Horizontalschüttler geschüt-

telt. Die Bodensuspension wurde bei 1800 g 5 min zentrifugiert, der wässrige Überstand 

dekantiert und ein Aliquot zur Bestimmung der bioverfügbaren Anteile an Radioaktivität 

am LSC vermessen. Der verbliebene Boden wurde anschließend zur Bestimmung der po-

tentiell bioverfügbaren Anteile an extrahierbarer Radioaktivität sequentiell mit jeweils 

3 mal 70 mL (Inkubationsansätze i und ii) bzw. 100 mL (Inkubationsansätze iii) MeOH, 

MeOH:H2O(1:1, v/v) und ACN für 15 min bei 170 rpm auf dem Horizontalschüttler ge-

schüttelt. Zur Trennung von Boden und Lösungsmittel wurde die Bodensuspension 5 min 

bei 1800 g zentrifugiert. Das jeweilige Lösemittel wurde dekantiert und ein Aliquot zur 

Quantifizierung der Radioaktivität im MeOH-, MeOH:H2O(1:1, v/v)- und ACN-Extrakt 
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am LSC vermessen. Die CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O(1:1, v/v)- und ACN-Extrakte wur-

den anschließend bis zur Analyse bei 4°C gelagert. Der verbliebene Boden wurde bei 

105°C bis zur Gewichtskonstanz getrocknet und zur Bestimmung der nicht-extrahierba-

ren Anteile an Radioaktivität verwendet (Kapitel 3.6.4). Extrahierbare Anteile (%) an Ra-

dioaktivität in den Inkubationsansätzen mit 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurden mittels 

der Summe der CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O(1:1, v/v)- und ACN-extrahierbaren Anteile 

an Radioaktivität in 90 g bzw. 130 g feuchten Boden multipliziert mit dem Gesamttro-

ckengewicht des Bodens, dividiert durch den Mittelwert der AR ermittelt.  

3.6.4 Nicht-extrahierbare Anteile 

Nicht-extrahierbare Rückstände (NER) sind definiert als der Anteil an Radioaktivität, der 

nach erschöpfender Lösungsmittelextraktion im Boden zurückbleibt. Zur Bestimmung 

der nicht-extrahierbaren Anteile an Radioaktivität der Inkubationsansätze mit 14C-DP, 
14C-DS- und 14C-DA+ wurde der extrahierte, getrocknete Boden homogenisiert. Fünf Ali-

quote zwischen 0,2 - 0,5 g wurden in Verbrennungshütchen eingewogen und in einem 

Verbrennungsautomat unter Sauerstoffatmosphäre (350 mL/min) für 4 min verbrannt 

(900°C Verbrennungsraum; 680°C Katalysator). Das entstandene 14CO2 wurde mittels 

N2-Strom (350 mL/min) in ein Gefäß mit Oxysolve Szintillations-Cocktail überführt und 

die enthaltene Radioaktivität am LSC quantifiziert. Zur Kalibration und Dichtigkeitsprü-

fung des Verbrennungsautomaten wurden folgende Standards in Triplikaten verwendet:  

Leerverbrennug (LV):    Verbrennung ohne Probe; dient der Reinigung. 

Blindverbrennung (BV):   Verbrennung von Zelltuch; dient als Nullwert. 

Standard (ST):  10 µL radioaktiver Standard wird direkt in das LSC-

Gefäß pipettiert; während der Verbrennung ohne Probe 

wird das LSC-Gefäß mit Oxysolve Szintillations-Cock-

tail gefüllt. 

Standardverbrennung (STV):  10µL radioaktiver Standard werden in Verbrennungs-

hütchen, gefüllt mit Zellulose, pipettiert und verbrannt.  

Mit Hilfe der Mittelwerte der Standards (ST) und Standardverbrennungen (STV) abzüg-

lich des Mittelwerts der Blindverbrennung (BV) wurde der Kalibrationsfaktor (F) über 

folgende Formel berechnet: 

! =	
∅$%&	∅'(

∅$%(&	∅'(
                                                         (3.1) 

Die gemessen Werte der Proben wurden anschließend mit dem resultierenden Kalibrati-

onsfaktor (0,9-1,1) multipliziert und mit dem Trockengewicht der Probe dividiert. Für 

alle 12 Proben wurde eine weitere Standardverbrennung zur Prüfung der Dichtigkeit des 

Verbrennungsautomaten durchgeführt. Nicht-Extrahierbare Anteile (%) an Radioaktivität 
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in den Inkubationsansätzen mit 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurden anhand der Mittel-

werte der in den Bodenaliquoten enthaltenen Radioaktivität pro Gramm trockenen Boden 

multipliziert mit dem Gesamttrockengewicht des Bodens dividiert durch den Mittelwert 

der AR ermittelt.  

3.7 Analytische Methoden 

Zur Analyse der extrahierbaren Anteile an Radioaktivität in den i) Inkubationsansätzen 

mit nicht sterilem Boden mit 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurden die CaCl2-, MeOH-, 

MeOH:H2O(1:1, v/v)- und ACN-Extrakte mittels Dünnschichtchromatographie (DC), 

Hochleistungsflüssigchromatographie (HPLC) und Flüssigchromatographie mit gekop-

pelter Massenspektrometrie (LC-MS/MS) untersucht. Für die dünnschichtchromatogra-

phische Analyse wurden die Rohextrakte verwendet. Waren die enthaltenen Mengen an 

Radioaktivität in den Rohextrakten für die dünnschichtchromatographische Analyse zu 

gering (<10.000 dpm/mL), wurden diese Extrakte mittels Rotationsverdampfer aufkon-

zentriert und die Wiederfindung der Radioaktivität in den aufkonzentrierten Extrakten 

mittels LSC bestimmt. 

Für die HPLC- und LC-MS/MS-Analyse wurden die CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O (1:1v 

v/v)- und ACN-Extrakte mittels Rotationsverdampfer aufkonzentriert und die Wiederfin-

dung der Radioaktivität in den aufkonzentrierten Extrakten mittels LSC quantifiziert. An-

schließend wurden die Extrakte gefiltert (0,45 µm), bis zur Trocknung am Rotationsver-

dampfer eingeengt und der Rückstand in MeOH zurückgelöst bis eine Konzentration von 

500.000 dpm/mL erreicht wurde. Lag die enthaltene Radioaktivität in den Triplikaten ei-

ner Probe <500.000 dpm/mL, wurden die Triplikate einer Probe zur HPLC-Analyse ver-

einigt.  

3.7.1 Dünnschichtchromatographie (DC) 

Chromatographie ist ein Verfahren zur Auftrennung von Stoffgemischen durch die unter-

schiedliche Verteilung der Analyten zwischen einer mobilen und stationären Phase. Bei 

der Dünnschichtchromatographie (DC) werden die Analyten eines Stoffgemisches durch 

ein Lösungsmittel (mobile Phase) über eine Kieselgelplatte (stationäre Phase) transpor-

tiert. Unterscheidet sich die Wechselwirkung der Analyten mit dem Kieselgel, werden 

Analyten unterschiedlich weit über die Platte transportiert und voneinander getrennt. Dies 

wird durch den Retentionsfaktor (Rf) beschrieben, der wie folgt bestimmt wird: 

)* =	
+

,
                (3.2) 

Rf: Retentionsfaktor 

a: Laufstrecke der Substanz (cm) 

b: Laufstrecke des Lösungsmittels (cm) 
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Mit Hilfe entsprechender Referenzsubstanzen können die Analyten co-chromatogra-

phisch identifiziert werden.  

Für die DC-Analytik der CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O(1:1, v/v)- und ACN-Extrakte wur-

den die Proben mittels Auftragsmaschine in 1 cm breiten Banden auf Kieselgel-Fertig-

platten (Schichtdicke: 0,25 mm) mit Fluoreszenz-Indikator aufgetragen. Die nicht radio-

aktiven Referenzsubstanzen wurden per Hand (20-30 µg) auf die Platte aufgetragen. Die 

Platten wurde bei RT und Kammersättigung in folgenden Laufmitteln entwickelt: DP: n-

Hexan:Diethylether:Essigsäure, (50:50:1, v/v/v); DS-: MeOH:CHCl3:H2O:Ameisen-

säure, (50:50:3:1, v/v/v/v); DA+: 0,5 M NaBr in MeOH (w/v). Die Laufmittelfront betrug 

13 cm. Die nicht radioaktiven Referenzsubstanzen wurden unter UV-Licht (254 nm) 

durch Fluoreszenslöschung detektiert. Die Identifizierung und Quantifizierung der Radi-

oaktivität auf der Platte erfolgte mittels Radio-DC-Scanner. Die Chromatogramme wur-

den mit einer Computersoftware ausgewertet.  

3.7.2 Hochdruckflüssigkeitschromatographie (HPLC) 

Zur Bestätigung der Ergebnisse der DC-Analytik wurden ausgewählte Proben mittels 

Hochdruckflüssigkeitschromatographie (HPLC) untersucht. Dabei handelt es sich um 

eine Flüssigchromatographie, bei der die stationäre Phase aus feinkörnigem Säulenmate-

rial besteht, was zu einer hohen Trennleistung führt. In der Regel besteht das Säulenma-

terial aus mit C18-Silylalkylketten modifiziertem Kieselgel (RP -reversed phase), die zur 

Erhöhung der Trennleistung mit funktionellen Gruppen modifiziert sein kann. Auf Grund 

der feinkörnigen, stationären Phase muss die mobile Phase unter hohem Druck (2-4 bar) 

durch die Säule transportiert werden. Durch chemische und physikalische Wechselwir-

kung eines Analyten mit der stationären Phase ergibt sich eine für ihn typische Retenti-

onszeit. Unter Retentionszeit versteht man die Zeit zwischen der Injektion und Detektion. 

Unter Verwendung entsprechender Referenzsubstanzen können die über ihre Retentions-

zeit aufgetrennten Analyten identifiziert und quantifiziert werden. 

Für die HPLC-Analytik der CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O(1:1, v/v)- und ACN-Extrakte 

wurden in Abhängigkeit von der enthaltenen Radioaktivitätsmenge zwischen 10 und 

100 µL der Probe mit der HPLC Agilent vermessen. Für alle Modellsubstanzen wurde 

die Säule Synergi Polar-RP 80A, 4µ, 250 x 4,60 mm verwendet. Für DP und DS- wurde 

das Laufmittel H2O+0,1% Essigsäure und ACN+0,1% Essigsäure bei unterschiedlichen 

Gradienten genutzt (Tab.3.4 und Tab.3.5), für DA+ wurde H2O+0,1% Tetrafluoressig-

säure und ACN als mobile Phase verwendet (Tab. 3.6). 
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DP: 

Tabelle 3.4: Zeit- und Gradientenprogramm für die HPLC-Analyse von DP. Laufmittel A: H2O+0,1% Essigsäure; B: ACN+0,1% 

Essigsäure. 

Zeit  % A % B Dauer 

0 min 95,0 5,0 5 min 

5 min 0 100,0 20 min 

25 min 0 100,0 15 min 

40 min 95,0 5,0 5 min 

45 min 95,0 5,0 5 min 

Die Messung erfolgte bei einer Flussrate von 1,0 mL/min. Ab Minute 10 wurde mit einer 

Flussrate von 2 mL/min Quicksafe Flow 2 Szintillations-Cocktail zugesetzt. Die Säulen-

temperatur betrug 25°C. Im UV-Bereich erfolgte die Detektion bei einer Wellenlänge von 

220 nm und 280 nm. Als Standard wurde 14C-DP genutzt. Für die HPLC wurden folgende 

Parameter gewählt: 

Gerät:     HP Agilent 1100 HPLC 

Software:    Gina Star 

Säule:      Synergi Polar-RP 80A, 4µ, 250 x 4,60 mm 

Säulentemperatur:  25°C 

Pumpe:     HPLC-LS-Pumpe 

Fluss:      1,0 mL/min 

Detektor:     DAD G1315A  

Radiodetektor:   Ramona Star Radiodetektor mit Flüssigmesszelle 

DS-: 

Tabelle 3.5: Zeit- und Gradientenprogramm für die HPLC-Analyse von DS-. Laufmittel A: H2O+0,1% Essigsäure; B: ACN+0,1% 

Essigsäure. 

Zeit  % A % B Dauer 

0 min 95,0 5,0 5 min 

5 min 0 100,0  30 min 

35 min 0 100,0 5 min 

40 min 95,0 5,0 5 min 

45 min 95,0 5,0 5 min 

Die Messung erfolgte bei einer Flussrate von 0,8 mL/min. Ab Minute 10 wurde mit einer 

Flussrate von 2 mL/min Quicksafe Flow 2 Szintillations-Cocktail zugesetzt. Die Säulen-

temperatur betrug 25°C. Im UV-Bereich erfolgte die Detektion bei einer Wellenlänge von 
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220 nm und 280 nm. Als Standard wurde 14C-DS- genutzt. Für die HPLC wurden folgende 

Parameter gewählt: 

Gerät:     HP Agilent 1100 HPLC 

Software:    Gina Star 

Säule:      Synergi Polar-RP 80A, 4µ, 250 x 4,60 mm 

Säulentemperatur:  25°C 

Pumpe:     HPLC-LS-Pumpe 

Fluss:      0,8 mL/min 

Detektor:     DAD G1315A  

Radiodetektor:   Ramona Star Radiodetektor mit Flüssigmesszelle 

DA+: 

Tabelle 3.6: Zeit- und Gradientenprogramm für die HPLC-Analyse von DA+. Laufmittel A: H2O+0,1% Trifluoressigsäure; B: 

ACN+0,1% Trifluoressigsäure. 

Zeit  % A % B Dauer 

0 min 95,0  5,0 5 min  

5 min 0 100,0 30 min 

35 min 0 100,0 5 min 

40 min 95,0 5,0 5 min 

45 min  95,0 5,0 5 min 

Die Messung erfolgte bei einer Flussrate von 1 mL/min. Ab Minute 10 wurde mit einer 

Flussrate von 2 mL/min Quicksafe Flow 2 Szintillations-Cocktail zugesetzt. Die Säulen-

temperatur betrug 25°C. Im UV-Bereich erfolgte die Detektion bei einer Wellenlänge von 

220 nm und 280 nm. Als Standard wurde 14C-DA+ genutzt. Für die HPLC wurden fol-

gende Parameter gewählt: 

Gerät:     HP Agilent 1100 HPLC 

Software:    Gina Star 

Säule:      Synergi Polar-RP 80A, 4µ, 250 x 4,60 mm 

Säulentemperatur:  25°C 

Pumpe:     HPLC-LS-Pumpe 

Fluss:      1 mL/min 

Detektor:     DAD G1315A  

Radiodetektor:   Ramona Star Radiodetektor mit Flüssigmesszelle 
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3.7.3 Flüssigchromatographie mit gekoppelter Massenspektrometrie (LC-

MS/MS) 

Zur Bestätigung der Ergebnisse der HPLC-Analytik wurde der vereinte MeOH-Extrakt 

an Tag 7 für DS- mittels Flüssigchromatographie mit gekoppelter Massenspektrometrie 

(LC-MS/MS) untersucht. Die Trennung erfolgte unter Verwendung einer RP-Säule (Sy-

nergi Polar-RP 80A). Das Zeit- und Gradientenprogramm entsprach dem der HPLC-Ana-

lyse. Für die LC-MS/MS wurden folgende Parameter gewählt 

Gerät:      HP Agilent 1200 HPLC  

Software:     Xcalibur 2.0.7 

Säule:       Synergi Polar-RP 80A, 4µ, 250 x 4,60 mm 

Säulentemperatur:   25°C 

Pumpe:      Binäre Pumpe SL G1312B 

Fluss:       0,8 mL/min 

Massenspektrometer:   LTQ Orbitrap XL   

3.8 Aufarbeitung der nicht-extrahierbaren Rückstände 

Nicht-extrahierbare Anteile an Radioaktivität im extrahierten Boden der i) Inkubations-

ansätze mit nicht sterilem Boden mit 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ an Tag 7 und Tag 84 

wurden mittels Silylierung und saurer Hydrolyse weiter untersucht.  

3.8.1 Silylierung und Analytik der nicht-extrahierbaren Rückstände 

Zur Identifizierung und Quantifizierung der Typ I NER (sequestriert) wurde eine Silylie-

rung mit anschließender Analytik der nicht-extrahierbaren Rückstände (NER) durchge-

führt. Bei der Silylierung werden Wasserstoffatome polarer Gruppen der Bodenmatrix 

(u.a. Hydroxylgruppen, Thiolgruppen sowie primäre und sekundäre Amine) durch 

Silylgruppen belegt. Bestehende Wasserstoffbrückenbindungen werden auf diese Weise 

aufgebrochen und physikalisch eingeschlossene Anteile an NER freigesetzt. Die Silylie-

rung der nicht-extrahierbaren Rückstände im Boden sowie die Aufreinigung und Analyse 

der Extrakte erfolgte nach Kästner et al. (2018). Der Aufschluss der NER mit Trimethyl-

chlorsilan (TMCS) wurde unter Ausschluss von Feuchtigkeit und Luft durchgeführt. Da-

für wurde der Rundkolben vor der Reaktion evakuiert und ständig mit Argon begast. Für 

die Silylierung wurde etwa 6 g trockener, extrahierter Boden mit 30 mL wasserfreiem 

CHCl3, 15 mL TMCS und 15 g NaOH-Plätzchen (zur Neutralisation des gebildeten HCl) 

versetzt und unter Argon-Atmosphäre bei RT gerührt. Nach 3 h wurden weitere 15 g 

NaOH-Plätzchen und 10 mL TMCS zugegeben und über Nacht unter Argon-Atmosphäre 

bei RT gerührt. Der Überstand wurde in einen 250 mL Zentrifugenbecher überführt und 

der Rückstand mit 30 mL CHCl3 und dreimal mit jeweils 10 mL wasserfreiem Aceton 

gewaschen. Die vereinte Lösung wurde 5 min bei 2800 g zentrifugiert. Der Überstand 



3 Methoden 51 

wurde in einen Rundkolben dekantiert und das Lösemittel am Rotationsverdampfer ent-

fernt. Zur Entfernung des Nebenprodukts Hexamethylsilan wurde der Druck auf 4 kPa 

reduziert. Der trockene Rückstand wurde in 8 mL wasserfreiem CHCl3 rückgelöst. Zur 

Bestimmung der Typ I NER wurde ein Aliquot am LSC vermessen und die enthaltene 

Radioaktivität quantifiziert. Die nach Silylierung im Boden verbliebene Radioaktivität 

wurde berechnet und als Typ II NER (kovalent gebunden) identifiziert (Kästner et al., 

2018; Schäffer et al., 2018b).  

Die im Rückstand enthaltene Radioaktivität wurde mittels DC analysiert. Bei Proben mit 

einer Konzentration <10.000 dpm/mL wurden die Triplikate einer Probe vereint, die Pro-

ben am Rotationsverdampfer aufkonzentriert und die Wiederfindung der Radioaktivität 

in den aufkonzentrierten Extrakten mittels LSC bestimmt. Anschließend wurden die Ex-

trakte gefiltert (0,45 µm) und die Wiederfindung der Radioaktivität in den aufkonzentrier-

ten Extrakten  erneut mittels LSC bestimmt. Als Referenzsubstanzen für die DC diente 

jeweils DP, DS- und DA+. Zur Überprüfung, ob DP, DS- und DA+ im Zuge der Silylierung 

mit den eingesetzten Reagenzien reagiert, wurde jeweils 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ 

ohne Zugabe von Boden silyliert. Das Lösemittel und Hexamethylsilan wurden am Rota-

tionsverdampfer entfernt und der Rückstand in 8 mL CHCl3 rückgelöst. Die DC wurde 

entsprechend Kapitel 3.7.1 durchgeführt.  

Für die HPLC-Analyse der Proben mit DP wurden die vereinten Proben über Kieselgel 

60 (0,035-0,070 mm)) aufgereinigt. Die Elutionsmittel war n-Hexan:Diethylether:Essig-

säure (50:50:1, v/v/v). Das Lösemittel wurde am Rotationsverdampfer entfernt, der Rück-

stand in 1 mL MeOH rückgelöst und die Probe gefiltert (0,45 µm). 

3.8.2 Saure Hydrolyse und Analytik der nicht-extrahierbaren Rückstände 

Zur Identifizierung und Quantifizierung der Typ III NER (biogen gebunden) wurde eine 

saure Hydrolyse mit anschließender Analytik der 14C-Aminosäuren durchgeführt. Die 

saure Hydrolyse der NER im Boden sowie die Aufreinigung und Analyse der Aminosäu-

ren (AA) erfolgte nach Poßberg et al. (2016). Für die saure Hydrolyse wurde etwa 1 g 

trockener, extrahierter Boden mit 5 ml 6 M HCl versetzt und für 22 Stunden bei 110°C 

im Trockenschrank hydrolysiert. Das Hydrolysat wurde gefiltert (45 µm) und in einen 

Spitzkolben überführt. Der Bodenrückstand wurde zweimal mit ca. 2 mL H2O gespült, 

der Überstand gefiltert und mit dem Hydrolysat kombiniert. Ein Aliquot des vereinigten 

Hydrolysats wurde am LSC quantifiziert. Die Probe wurde am Rotationsverdampfer bis 

zur Trocknung eingeengt und der Rückstand in 4 mL 0,1 M HCl gelöst und über ein 

Kationenaustauschharz (DOWEX 50 W X8) gereinigt. Hierfür wurden 5 mL des in H2O 

suspendierten Harzes in SPE-Röhrchen pipettiert und das überstehende H2O abgelassen. 

Die Probe wurde tropfenweise auf die Säule gegeben. Das Harz wurde nacheinander mit 

20 mL 0,1 M Oxalsäure (pH 1,7 ± 0,1), mit 5 mL 0,01 M HCl und mit 5 mL H2O gespült. 
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Die enthaltene Radioaktivität in der Spüllösung wurde am LSC quantifiziert und verwor-

fen. Die Probe wurde mit 20 mL 2,5 M Ammoniumlösung eluiert. Das Eluat wurde LSC 

quantifiziert, am Rotationsverdampfer bis zur Trocknung eingeengt und der Rückstand in 

2 mL MeOH:AAc (MeOH: Ammoniumacetatpuffer, 1:1, v/v) gelöst.   

Die im Eluat enthaltenen AA wurden mittels zweidimensionaler Dünnschicht-Chromato-

graphie (2D-DC) getrennt und quantifiziert. Hierzu wurden 10.000 dpm der Probe 3 cm 

vom unteren und linken Rand auf eine Cellulose-Fertigplatte (Schichtdicke 0,25 mm) 

aufgetragen. Die DC-Platte wurde in Laufmittel 1 entwickelt (Butanol:Aceton:Ammo-

niak:H2O, 10:10:5:2, v/v/v/v, bei RT und Kammersättigung) und getrocknet. Im An-

schluss wurde die Platte ein zweites Mal mit dem gleichen Laufmittel in die gleiche Rich-

tung entwickelt und wieder getrocknet. Anschließend wurde die DC-Platte um 90° ge-

dreht und in Laufmittel 2 (Isoropanol:H2O:Ameisensäure, 20:5:1, v/v/v) in die zweite 

Richtung entwickelt. Nach Trocknung der Platte wurde diese mittels Phosphor-Imaging 

mit einem BioImager ausgewertet. Dabei wurden die DC-Platten in einer Kassette mit 

einer Fotoplatte für eine Woche inkubiert. Diese enthält mit Europiumionen (Eu2+) do-

tiertes BaFBr. Durch radioaktive Strahlung (sowie andere hochenergetische Strahlung) 

werden Eu2+-Außenelektronen angeregt. Die Lichtemission der, in den energieärmeren 

Zustand zurückkehrenden Elektronen wird mit einem Multiplier quantifiziert und ist pro-

portional zur Verteilung der Radioaktivität auf der DC-Platte. Die einzelnen Regionen 

auf der DC-Platte wurden integriert. So konnte für die Spots eine prozentuale Verteilung 

der aufgetragenen Radioaktivität angegeben und die Mengen der 14C-AA quantifiziert 

werden. Die Identifizierung der 14C-AA erfolgte über Co-Chromatographie mit nicht ra-

dioaktiven AA-Standards. Dazu wurde parallel zu jeder DC-Platte mit 14C-AA eine DC-

Platte mit nicht radioaktiven AA-Standards angefertigt. Nach dem Lauf wurden die AA 

mit 0,5% Ninhydrin in EtOH angefärbt. 

Zur Berechnung der Typ III NER wurde die Radioaktivität, die in den Proben als 14C-Phe-

nylalanin und 14C-Valin identifiziert werden konnte, quantifiziert. Mit folgender Formel 

wurde die prozentuale Menge der NER, die aus 14C-AA bestehen, in Bezug auf die AR 

berechnet: 

     ��-./	 = 0.1$ ∗ 	
(3,(	45	.67+8)

(3,(	49	':;<5)
	(%)        (3.3) 

��-./: Menge an NER die aus AA besteht (% AR) 

0.1$: Radioaktivität im Eluat im Bezug zur applizierten Radioaktivität (%) 

P, V in Eluat: relativer Gehalt an 14C-Phenylalanin und 14C-Valin im Eluat (%) 

P, V in Boden: relativer Gehalt an hydrolysierbaren Phenylalanin und Valin im Boden (%) (in Anlehnung 

an (Friedel & Scheller, 2002)) 
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3.9 Bestimmung der Halbwertszeit  

Die Halbwertszeit (DT50) von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ in den i) Inkubationsansät-

zen mit nicht sterilem Boden 5M wurde in Anlehnung an FOCUS (2006) “Guidance 

Document on Estimating Persistence and Degradation Kinetics from Environmental Fate 

Studies on Pesticides in EU Registration” und mit der Software CAKE (Computer As-

sisted Kinetic Evaluation, Tessella, Version 3.1) ermittelt. Zur Bestimmung der DT50 ste-

hen vier kinetische Modell zur Verfügung: Single First Order (SFO), First-Order Multi-

Compartment (FOMC) sowie die biphasischen Modelle Double-First-Order in Parallel 

(DFOP) und Hockey-Stick (HS). Bei SFO wird angenommen, dass die Abnahme der 

Konzentration der Chemikalie im Testsystem über die Zeit unabhängig von der anfängli-

chen Konzentration ist. FOMC spiegelt wieder, dass der Boden ein heterogenes Gebilde 

ist und die Abbaugeschwindigkeit in verschiedenen Abschnitten des zu testenden Bodens 

voneinander abweichen kann. DFOP wird zur Beschreibung der Abbaukinetik in einem 

Zweiphasensystem (bspw. Wasser-Sediment) mit jeweiliger Abbaukonstante (k1 und k2) 

für ein Kompartiment genutzt. Bei HS werden zwei sequenzielle First-Order Kinetiken 

mit ihren jeweiligen Abbaukonstante (k1 und k2) zu Grunde gelegt. Diese Kinetik berück-

sichtigt u.a. die Phase der Adaptation von Mikroorganismen an das Substrat, wodurch k1 

meist niedrig ist, k2 hingegen hoch.  

Die DT50 beschreibt die Zeit nach der sich die Konzentration einer Chemikalie im System 

halbiert hat. Zur Berechnung DT50 von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurden die Anteile 

an Radioaktivität, die in den extrahierbaren Rückständen als DP, DS- und DA+ identifi-

ziert werden konnten, herangezogen. Dabei wurde angenommen, dass die mineralisierten, 

flüchtigen und nicht-extrahierbaren Anteile an Radioaktivität kein 14C-DP, 14C-DS- und 
14C-DA+ enthielten.  

3.10 Wasserhaltekapazität 

Die maximale Wasserhaltekapazität (WHKmax) beschreibt die Menge an Wasser, die im 

Boden zurückbleibt, nachdem das durch die Erdanziehungskraft bewegbare Wasser ab-

geflossen ist. Zur Bestimmung der WHKmax wurden 4 g gesiebter Boden in einen Trichter 

mit angefeuchtetem Filter gefüllt und mit 5 mL Leitungswasser geflutet. Nachdem das 

überschüssige Wasser abgeflossen war, wurde das Gewicht bestimmt und der Boden bei 

105°C bis zum Trocknungsgleichgewicht getrocknet. Die Bestimmung der WHCmax er-

folgte über folgende Formel: 

>?@9+1 =	
+

A
∗ 	100	         (3.4) 

WHKmax: maximale Wasserhaltekapazität (%) 

a: Wassergehalt im wassergesättigten Boden (g) 

b: Bodentrockengewicht (g) 
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3.11 Messung der mikrobiellen Aktivität (DMSO-Reduktion) 

Die mikrobielle Aktivität des Bodens in den i) Inkubationsansätzen mit nicht sterilem 

Boden mit 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurde nach einer Methode von Alef and Kleiner 

(1989) bestimmt. Die Methode basiert auf der enzymatischen Reduktion von flüssigem 

Dimethylsulfoxid (DMSO) zu gasförmigem Dimethylsulfid (DMS) durch einen 

2 e--Transfer: 

(CH3)2SO(l) + 2H+ + 2 e- � (CH3)2S(g) + H2O 

Die Fähigkeit zur DMSO-Reduktion ist unter Bodenmikroorganismen (Bakterien und Pil-

zen) stark verbreitet. Die DMSO-Reduktaseaktivität korreliert mit der Arginin-Ammoni-

fikation, der Wärmeabgabe sowie dem organischen Anteil im Boden (Alef & Kleiner, 

1989).  

Zur Bestimmung der DMSO-Reduktion der Parallelen 1 und 2 aller Inkubationsansätze 

wurden jeweils fünf Parallelen mit je 1 g feuchten Boden in 20 mL Schraubdeckelgläser 

eingewogen und mit 200 µL 5% DMSO-Lösung versetzt. Die Schraubdeckelgläser wur-

den mit einem Septum luftdicht verschlossen und für 24 h bei 23°C im Dunkeln inkubiert. 

Nach 24 h wurde ein Aliquot von 100 µL aus der Gasphase der Schraubdeckelgläser ent-

nommen und mittels Gaschromatographie mit Massenspektrometrie (GC-MS) analysiert. 

Zur Quantifizierung der in den Proben gebildeten Menge an DMS wurde der Gaschroma-

tograph täglich kalibriert. Hierzu wurden 20 µL gekühltes, flüssiges DMS in ein 100 mL 

Schraubdeckelglas pipettiert, luftdicht mit Septum verschlossen und langsam auf 37°C 

erhitzt bis DMS vollständig in die Gasphase übergegangen ist. Aus der Gasphase des 100 

mL Schraubdeckelglases wurden jeweils 25, 50, 100 und 200 µL entnommen und in se-

parate, mit Septum luftdichtverschlossene 20 mL Schraubdeckelgläser überführt. Aus den 

20 mL Schraubdeckgläsern mit unterschiedlich hohen Konzentrationen an DMS wurde 

jeweils ein Aliquot von 100 µL entnommen und gaschromatographisch untersucht. Zur 

Quantifizierung der in den Proben enthaltenen Menge DMS wurden die erhaltenen 

Singnal-Flächen gegen die Masse an injiziertem DMS aufgetragen. Für die GC-MS-Ana-

lyse wurden folgende Parameter gewählt:  

GC-MS:      Agilent Technologies 6890N 

Software:      MSD ChemStation (Agilent) 

Injektor:      250°C, Injektion im Split mode 

Split-ratio:     16,4:1 

Druck:      0,524 bar 

Fluss:       20,1 mL/min 

Gas:       Helium 

Säule:  Optima-35MS; Länge: 30,0 m, Innendurchmesser: 0,25 mm, 

Dicke: 0,25 µm (Macherey und Nagel). 

Temperaturprogramm: Isotherm, 50°C 
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MS:       5973 MSD, 150°C (Agilent) 

Resulting EM voltage:  1294,1 

Scan:       niedrigste  Masse: 40,0 g/mol; höchste Masse: 100,0 g/mol 

Injektion:     Manuelle Injektion in Abstand von 1 min 

Nach der Messung wurden die Proben zur Bestimmung des Bodentrockengewichts für 

105°C bis zur Gewichtskonstanz getrocknet. Die DMSO-Reduktionsrate in 

mg DMS/g TG*h wurde mittels folgender Formel berechnet: 

�DEF − )HIJK��LMNOP�H = 	
9QRS∗	(TUV

8∗	(TW∗%X
              (3.5) 

mDMS: Masse an gebildeten DMS (ng) 

VGas: Volumen der Gasphase im Probengefäß (mL) 

VGC: Volumen des injizierten Aliquots (mL) 

TG: Bodentrockengewicht (g) 

t: Inkubationszeit (h) 

3.12 Sorptionsstudien 

Zur Bestimmung des Sorptionsverhaltens von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ im Boden 

5M wurden Sorptionsstudien in Anlehnung an die Testrichtlinie OECD 106 (Adsorp-

tio-Desorption using a Batch-Equilibrium Method) (OECD, 2000) durchgeführt. Im Rah-

men der Studie wurde die Zeit bis zur Gleichgewichtseinstellung (GG) für die Adsorption 

und Desorption sowie die Adsorptions- und Desorptions-Isothermen für 14C-DP, 14C-DS- 

und 14C-DA+ im Boden 5M ermittelt. 

In Vorversuchen wurde das optimale Verhältnis von Boden und CaCl2-Lösung, die Ad-

sorption der Testsubstanz an die Gefäßwand und die Stabilität der Testsubstanzen in 

CaCl2-Lösung mit Zusatz von NaN3 untersucht. Für alle Experimente wurden 0,5 g luft-

getrockneter Boden in 80 mL Zentrifugengläser eingewogen und mit 50 mL 

0,01 M CaCl2-Lösung (Verhältnis 1:100, w/w) vermischt (Abb. 3.3).  
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Abbildung 3.3: Testsystem zur  Bestimmung der GG für die Adsorption und Desorption, sowie die Sorptions- und Desorptions-

Isothermen für 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ im Boden 5M. 

Um den biotischen Abbau der Testsubstanzen 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ in den Sorp-

tionsstudien zu unterbinden, wurde die eingesetzte CaCl2-Lösung zuvor mit 200 mg/L 

NaN3 versetzt. Die, zur Unterbindung biotischer Abbauprozesse in den Sorptionsstudien 

zugesetzte Menge NaN3 lag mit 20 g/kg Boden über den in der Literatur beschriebenen 

eingesetzten Konzentrationen von 0,1 g/kg (Conkle et al., 2010) und 1,6 g/kg (von Oepen 

et al., 1989). Nach 15 min wurden die Testsubstanzen zur Bodensuspension pipettiert. 

Radioaktive und nicht radioaktive Testsubstanzen waren in abs. EtOH (14C-DP, DP, 

14C-DA, DA ) bzw. abs. EtOH:dest. H2O (1:1, w/w) (14C-DS-, DS-) gelöst. Die radioche-

mische Reinheit und Stabilität 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurde vor Zugabe mittels 

DC überprüft. Die Reinheit betrug jeweils 99, 98 und 98% für 14C-DP, 14C-DS- und 14C-

DA+. Die Zentrifugengläser wurden verschlossen und bei 210 rpm auf dem Horizontal-

schüttler bei 20±2°C bis zum Erreichen des GG im Dunkeln geschüttelt. Mittels Zentri-

fugation bei 943 g für 7 min wurden die wässrige Phase und der Boden voneinander ge-

trennt. Zur Bestimmung der nicht adsorbierten bzw. der desorbierten Radioaktivität 

wurde der Überstand dekantiert und die in der wässrigen Phase enthaltene Radioaktivität 

mittels LSC quantifiziert. 

Das GG für die Adsorption der Testsubstanzen wurde mittels paralleler Methode in 

Triplikaten ermittelt. 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurden in einer Konzentration von 

2 mg/kg zur Bodensuspension pipettiert und die Proben geschüttelt. Nach einem Zeitin-

tervall von jeweils 1, 15, 60, 120, 240, 1260, 2880 und 3120 min wurden die Proben 

zentrifugiert und dekantiert. Ein Aliquot der wässrigen Probe wurde zur Bestimmung der 

enthaltenen Radioaktivität am LSC vermessen und die CaCl2-Lösung wieder mit dem 

Boden vermischt. Um das Boden-Lösungsverhältnis (1:100) nicht zu verändern, wurde 
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das Volumen des entnommen Aliquots durch frische CaCl2-Lösung ersetzt. Die Bestim-

mung der Adsorption (�8Y
)	von  DP, DS- und DA+ im Boden 5M nach den oben genannten 

Zeitintervallen wurden mittels folgender Gleichung bestimmt: 

        �8Y
=	

9V
UZV(8Y)∗[\\

9]
	            (3.6) 

�8Y
: Adsorption zum Zeitpunkt �4 (%) 

^_
+;_(�4): Masse der adsorbierten Substanz zum Zeitpunkt �4 (µg)  

^\: Masse der Substanz zu Beginn der Tests (µg) 

Die GG für die Desorption von DP, DS- und DA+ im Boden 5M wurde ebenfalls mittels 

paralleler Methode in Triplikaten ermittelt. 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurden in einer 

Konzentration von 2 mg/kg zur Bodensuspension pipettiert. Die Testansätze wurden bis 

zum Erreichen des Adsorptions-GG geschüttelt und anschließend zentrifugiert und de-

kantiert. Der Boden wurde mit frischer CaCl2-Lösung vermischt und geschüttelt. Nach 

einem Zeitintervall von jeweils 1, 15, 60, 120, 240, 1680, 3120, 4560, 6000 und 7440 min 

wurden die Proben zentrifugiert und dekantiert. Ein Aliquot der wässrigen Probe wurde 

mittels LSC quantifiziert und die CaCl2-Lösung wieder mit dem Boden vermischt. Um 

das Boden-Lösungsverhältnis (1:100) nicht zu verändern, wurde das Volumen des ent-

nommen Aliquots durch frische CaCl2-Lösung ersetzt. Die Bestimmung der Desorption 

(�8Y
) von DP, DS- und DA+ im Boden 5M nach den oben genannten Zeitintervallen wur-

den mittels folgender Gleichung bestimmt: 

        �8Y
=	

9U`
ZaV(8Y)

9V
ZaV(8Y)

∗ 100	             (3.7) 

�8Y
: Desorption zum Zeitpunkt �4 	(%) 

^+b
;<_(�4): Masse der desorbierten Substanz zum Zeitpunkt �4 	(µg) 

^_
;<_(�4): Masse der adsorbierten Substanz im Adsorptions-Gleichgewichts (µg) 

Zur Aufnahme der Adsorptions-Isotherme wurden folgende Konzentrationen der 

Testsubstanzen in Triplikaten eingesetzt: 1, 1,6, 2, 4, 10 und 20 mg/kg Boden. Radioak-

tivmarkierte und nicht radioaktivmarkierte Testsubstanz wurden wie folgt zugegeben: 

Tabelle 3.7: Zugabe von radioaktivmarkierter und nicht radioaktivmarkierter Testsubstanz DP, DS- und DA+ zu den Testansätzen. 

 DP DS- DA+ 

1 mg/kg 14C-DP: 0,5 µg 14C-DS-: 0,5 µg 14C-DA+: 0,5 µg 

1,6 mg/kg 14C-DP: 0,8 µg 14C-DS-: 0,8 µg 14C-DA+: 0,8 µg 

2 mg/kg 14C-DP: 1,0 µg 14C-DS-: 1,0 µg 14C-DA+: 1,0 µg 

4 mg/kg 14C-DP: 0,8 µg/DP: 1,2 µg 14C-DS-: 0,5 µg/DS-: 1,5 µg 14C-DA+: 0,8 µg/DA+: 1,2 µg 

10  mg/kg 14C-DP: 0,8 µg/DP: 4,2 µg 14C-DS-: 0,5 µg/DS-: 4,5 µg 14C-DA+: 0,8 µg/DA+: 4,2 µg 

20 mg/kg 14C-DP: 0,8 µg/DP: 9,2 µg 14C-DS-: 0,5 µg/DS-: 9,5 µg 14C-DA+: 0,8 µg/DA+: 9,2 µg 
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Nach Erreichen des Adsorptions-GG wurden die Proben zentrifugiert und 80% der ein-

gesetzten CaCl2-Lösung durch Dekantieren vom Boden getrennt. In einem Aliquot der 

wässrigen Probe wurde das enthaltende 14C mittels LSC quantifiziert. Die Bestimmung 

der Adsorptions-Isothermen und des Verteilungskoeffizienten K�
��� erfolgt über die indi-

rekte Methode. Dabei wurden angenommen, dass Verluste an 14C-DP, 14C-DS- und 
14C-DA+ aus der CaCl2-Lösung an Boden adsorbiert vorlagen. Die Sorptionsisothermen 

für die Adsorption von  DP, DS- und DA+ im Boden 5M wurden mittels Freundlich Ad-

sorptions-Isotherme bestimmt (Formel 3.8). Unter Verwendung der Freundlich Adsorp-

tions-Isotherme wird angenommen, dass der Boden unterschiedliche Adsorption-Stellen 

aufweist und die Adsorption mit steigender Konzentration in der wässrigen Bodenphase 

steigt (Dao & Unger, 1995). 

    logC�
���(eq) = 	logK�

��� +	1 n⁄ ∗ logC��
���(eq)              (3.8) 

logC�
���(eq): Konzentration der adsorbierten Substanz im Boden (µg/kg) 

logK�
���: Freundlich-Adsorptionskoeffizient  

logC��
���(eq): Konzentration der Substanz in CaCl2-Lösung im Adsorptions-Gleichgewicht (µg/L) 

n: Freundlich-Adsorptions-Exponent  

Der auf den organischen Kohlenstoffgehalt im Boden 5M normierte Freundlich-Adsorp-

tionskoeffizient Koc wurde wie folgt bestimmt:                                                                                                           

																																																								@fg =
hZ

*:,
                                                          (3.9) 

@fg : auf den organischen Kohlenstoffgehalt des Bodens normierter Freundlich-Adsorptionskoeffizient 

(L/kg) 

@;: Verteilungskoeffizient für die Adsorption (L/kg) 

foc: organischer Kohlenstoffgehalt des Bodens (kg/kg) 

Direkt im Anschluss an das Adsorptionsexperiment wurden die Desorptions-Isotherme 

von DP, DS- und DA+ im Boden 5M bestimmt. Dazu wurden 40 mL frische CaCl2-Lö-

sung mit dem Boden aus dem Adsorptionsexperiment vermischt und bis zum Erreichen 

des Desorptions-GG geschüttelt, zentrifugiert, dekantiert und die Radioaktivität in der 

wässrigen Phase mittels LSC quantifiziert. Die Bestimmung der Desorptions-Isothermen 

und des Verteilungskoeffizienten K�
� �	erfolgte über die indirekte Methode. Dabei wurde 

angenommen, dass Anteile an 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+, die nicht desorbiert in der 

CaCl2-Lösung vorlagen, an Boden adsorbiert waren. Die Sorptionsisothermen für die 

Desorption von DP, DS- und DA+ im Boden 5M wurden mittels Freundlich Desorptions-

Isotherme bestimmt: 
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    logC�
� �(eq) = 	logK�

� � +	1 n⁄ ∗ logC��
� �(eq)       (3.10) 

logC�
� �(eq): Konzentration der adsorbierten Substanz im Desorptions-Gleichgewicht (µg/kg) 

logK�
� �: Freundlich-Desorptionskoeffizient  

logC��
� �(eq): Konzentration der Substanz in CaCl2-Lösung im Desorptions-Gleichgewicht 

n: Freundlich-Desorptions-Exponent 

Durch die Adsorptions- und Desorptionsstudie soll untersucht werden, ob DP, DS- und 

DA+ an den Boden 5M adsorbieren und ob dieser Prozess reversible oder irreversibel ist. 

Zur Bestimmung der Wiederfindung der AR in den Experimenten zur Bestimmung der 

Adsorptions- und Desorptions-Isotherme, wurde der verbliebene Boden nach Desorption 

bei 105°C getrocknet, mittels Verbrennungsautomaten verbrannt und das freigesetzte 
14CO2 am LSC quantifiziert. Um den an die Gefäßwand sorbierten Anteil an 14C zu be-

stimmen, wurden die Zentrifugengläser nach vollständiger Entfernung des getrockneten 

Bodens mit 5 mL MeOH gespült und ein Aliquot am LSC vermessen.  

Zur Bestimmung der Stabilität von DP, DS- und DA+ im Testsystem (CaCl2-Lösung, 200 

mg/L NaN3, 0,5 g Boden), wurden die CaCl2-Extrakte aus den Adsorptions- und Desorp-

tions-Experimenten nach Erreichen des GG mittels DC-Analytik untersucht. Dazu wur-

den die wässrigen Extrakte mittels Rotationsverdampfer eingeengt, in MeOH rückgelöst, 

mittels Auftragsmaschine auf eine DC-Platte aufgetragen und die Platte entwickelt und 

ausgewertet (Kapitel 3.7.1). Bei ausgewählten Proben wurde zusätzlich der verbliebene 

Boden aus den Adsorptions- und Desorptions-Experimenten nach Erreichen des GG mit 

20 mL MeOH erschöpfend extrahiert, der Extrakt mittels Rotationsverdampfer aufkon-

zentriert und mittels DC-Analytik untersucht.   
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4 Ergebnisse und Diskussion 

4.1 Sorption von DP, DS- und DA+ im Boden  

4.1.1 Gleichgewicht und Stabilität im Testsystem 

In einer Studie nach Testrichtlinie OECD 106 wurde die Sorption von 14C-DP, 14C-DS- 

und 14C-DA+ im Boden 5M untersucht. Zur Ermittlung des Gleichgewichts (GG) für die 

Adsorption und Desorption von DP, DS- und DA+ wurde die Adsorption (�8Y
) bzw. 

Desorption (�8Y
) von DP, DS- und DA+ in Abhängigkeit von der Zeit aufgetragen und 

graphisch ausgewertet (Plateaubildung). Die Zeit für das GG für die �8Y
 und �8Y

 von DP 

an den Boden betrug jeweils 240 min (Abb. 4.1). 

 

 

Abbildung 4.1: �8Y
	(%) und �8Y

(%) von DP im Boden 5M in Abhängigkeit von der Zeit (min). 

Die Zeiten für das GG für die �8Y
 und �8Y

 von DS- an den Boden betrug jeweils 240 min 

(Abb. 4.2). 
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Abbildung 4.2: �8Y
	(%) und �8Y

(%) von DS- im Boden 5M in Abhängigkeit von der Zeit (min). 

Die Zeiten für das GG für die �8Y
 und �8Y

 von DA+ an den Boden betrugen 15 min und 

1680 min (Abb. 4.3). 

 

 

Abbildung 4.3: �8Y
	(%) und �8Y

(%) von DA+ im Boden 5M in Abhängigkeit von der Zeit (min). 
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Zur Bestimmung der Stabilität von DP, DS- und DA+ im Testsystem (CaCl2-Lösung, 

200 mg/L NaN3, 0,5 g Boden) wurden die CaCl2-Extrakte der Testkonzentration 2 mg/kg 

aus den Adsorptions- und Desorptions-Experimenten nach Erreichen des GG mittels DC 

analysiert. In allen CaCl2-Extrakten konnte unter Verwendung von DP als Referenzsub-

stanz DP, nicht weiter identifizierbarer Startaktivität und ein polares Abbauprodukt, dass 

auf Grund zu geringer Radioaktivitätsmengen nicht weiter identifiziert werden konnte, 

detektiert werden (Abb. 4.4).   

 

 
Abbildung 4.4: DC-Radio-Chromatogramm des CaCl2-Extrakts der Testkonzentration 2 mg/kg für die Adsorption (a) und Desorption 

(b). Die radioaktiven Signale konnten mit DP als Referenzsubstanz co-chromatographisch als DP, nicht weiter identifizierbare Start-

aktivität (1) und ein polares Abbauprodukt (2) identifiziert werden.  

Die Testsubstanz DP war somit im Testsystem für die Dauer der Sorptionsstudien nicht 

stabil. Da die alleinige Zugabe von NaN3 den Abbau von DP im Rahmen der Testdauer 

der Sorptionsstudien nicht unterbunden hat, wurde die Studie bei einer Testkonzentration 

von 2 mg/kg mit Boden 5M wiederholt. Darüber hinaus wurde der Boden vor dem Einsatz 

in den Sorptionsstudien autoklaviert (feuchte Hitze, 2 h, 121°C). Die Kombination der 

beiden Bodensterilisationsmethoden (NaN3, Autoklavieren) sollte den Abbau von DP im 
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Testsystem unterbinden. In den CaCl2-Extrakten konnten DP, nicht weiter identifizier-

bare Startaktivität und ein polares Abbauprodukt, dass auf Grund zu geringer Radioakti-

vitätsmengen nicht weiter identifiziert werden konnte, co-chromatographisch identifiziert 

werden (Abb. 4.5). 

 

 

Abbildung 4.5: DC-Radio-Chromatogramm des CaCl2-Extrakts der Testkonzentration 2 mg/kg mit autoklaviertem Boden für die 

Adsorption (a) und Desorption (b). Die radioaktiven Signale konnten mit DP als Referenzsubstanz co-chromatographisch als DP, 

nicht weiter identifizierbare Startaktivität (1) und ein polares Abbauprodukt (2) identifiziert werden. 

Da die Zugabe von NaN3 und Autoklavieren des Bodens den Abbau von DP im Rahmen 

der Testdauer der Sorptionsstudien nicht unterbunden hat, wurde die Studie in Triplikaten 

bei einer Testkonzentration von 2 mg/kg mit autoklaviertem Boden 5M wiederholt, der 

zusätzlich γ-bestrahlt wurde (30 kGy, 60Co). In den CaCl2-Extrakten konnte co-chroma-

tographisch DP, nicht weiter identifizierbare Startaktivität und ein polares Abbauprodukt, 

dass wegen zu geringer Radioaktivitätsmengen nicht weiter identifiziert werden konnte, 

detektiert werden (Abb. 4.6).  
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Abbildung 4.6: DC-Radio-Chromatogramm des CaCl2-Extrakts der Testkonzentration 2 mg/kg mit autoklaviertem, γ-bestrahlten Bo-

den für die Adsorption (a) und Desorption (b). Die radioaktiven Signale konnten mit DP als Referenzsubstanz co-chromatographisch 

als DP, nicht weiter identifizierbare Startaktivität (1) und ein polares Abbauprodukt (2) identifiziert werden. 

Die Testsubstanz DP war auch im Testsystem mit autoklaviertem, γ-bestrahltem Boden 

für die Dauer der Sorptionsstudien nicht stabil. Die Kombination der drei Bodensterilisa-

tionsmethoden (NaN3, Autoklavieren, γ-Bestrahlung) konnte den Abbau von DP im Test-

system nicht unterbinden. Die Behandlung von Boden mit NaN3, Autoklavieren und γ-

Bestrahlung zählt zu den gängigen Sterilisationsmethoden, um einen biotischen Abbau 

von Chemikalien im Boden zu unterbinden. Die Bestrahlung von Boden mit γ-Strahlung 

tötet Mikroorganismen ab, ohne die Bodenstruktur wesentlich zu verändern (McNamara 

et al., 2003). Autoklavieren führt zusätzlich zur Deaktivierung extrazellulärer Enzyme 

(Perotti & Pidello, 1999). Durch die Behandlung von Boden mit NaN3 werden oxidative 

Enzyme wie Phenoloxidasen und Peroxidasen gehemmt (Alef & Nannipieri, 1995). Die 

mikrobielle Aktivität des Mittels der drei Methoden sterilisierten Bodens gemessen über 

die DMSO-Reduktionsrate betrug 0 ng DMS/h*gTG. Es kann somit davon ausgegangen 

werden, dass die Sterilisation des Bodens erfolgreich war und ein biotischer Abbau von 
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DP durch Mikroorganismen und Enzyme ausgeschlossen werden kann. In der Umwelt 

finden viele verschiedene abiotische Abbauprozess, u.a. Hydrolyse, direkte und indirekte 

Photolyse, Oxidation/Reduktion und Oberflächen kontrollierte Katalysereaktionen statt 

(ECHA, 2017). Der abiotische Abbau von DP wurde bisher nicht untersucht. Aus der 

Literatur ist jedoch der photochemische Abbau als abiotischer Abbauweg von 

Nonylphenol (NP) in der Umwelt bekannt. NP wird hauptsächlich durch indirekte Pho-

tolyse umgesetzt, die direkte Photolyse ist als langsam einzustufen (Ahel et al., 1994). 

Als Photolyseprodukte von NP konnten Phenol, 1,4-Dihydroxylbenzol und 1,4-Benzo-

quinone beschrieben werden (Neamţu & Frimmel, 2006). Weiterhin können Phenole 

durch Fe2O3, MnO2, Boden oder Ton als abiotische Katalysatoren zu Polymeren oder 

einfacheren Produkten transformiert werden (Gianfreda et al., 2006). Es ist daher davon 

auszugehen, dass DP in den Sorptionsstudien unter Bildung eines polaren Transformati-

onsprodukts abiotisch abgebaut wurde.  

In allen CaCl2-Extrakten aus den Adsorptions- und Desorptions-Experimenten mit DS-  

konnte jeweils ein radioaktives Signal detektiert werden, das co-chromatographisch als 

DS- identifiziert werden konnte (Daten nicht dargestellt). Die Testsubstanz DS- war somit 

im Testsystem für die Dauer der Sorptionsstudien stabil. Auch in Sorptionsexperimenten 

von Ou et al. (1996) und Fytianos et al. (1998) mit linearen Alkylbenzolsulfonaten (LAS-) 

konnte nach 14 bzw. 24h Inkubation kein Abbau im Testsystem verzeichnet werden.   

Auf Grund zu geringer Radioaktivitätsmenge in den CaCl2-Extrakten aus den Adsorpti-

ons- und Desorptions-Experimenten mit DA+ war keine analytische Untersuchung zur 

Beurteilung der Stabilität von DA+ in den Sorptionsstudien möglich. Jedoch konnte bei 

Sorptionsstudie mit dem QAC+ Hexadecyltrimethylammoniumchlorid (HDTMA) kein 

Abbau der Testsubstanz beobachtet werden (Jones-Hughes & Turner, 2005). 

4.1.2 Sorptionskinetik 

Auf Basis der in den Sorptionsstudien ermittelten Konzentrationen an DP, DS- und DA+ 

in Boden (logcads
s, µg/kg) und CaCl2-Lösung (logcads

aq, µg/L) wurden die Sorptionsiso-

therme für die Adsorption und Desorption ermittelt (Abb. 4.7). Wie in Kapitel 4.1.1 dis-

kutiert, wurde DP in den Adsorptions- und Desorptions-Experimenten im Rahmen der 

Testdauer abiotisch abgebaut. Die für DP ermittelten Isothermen für die Adsorption und 

Desorption sind daher nur begrenzt verwendbar.  
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Abbildung 4.7: Adsorptions- und Desorptions-Isotherme von DP, DS- und DA+ im Boden 5M (n=2) ermittelt über die Konzentration 

von DP, DS- und DA+ im Boden (logcads
s, µg/kg) und in der CaCl2-Lösung (logcads

aq, µg/L) im GG für die Testkonzentrationen 1, 1,6, 

2, 4, 10 und 20 mg/kg. 
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Die Wiederfindung der applizierten Radioaktivität (AR) in den Sorptionsstudie mit DP, 

DS- und DA+ lag zwischen 88,3-102,6%, 100,6-106,8% sowie zwischen 84,0-71,5% und 

war unabhängig von der Testkonzentration (Anhang A.2). 

Auf Grund des abiotischen Abbaus von DP wurden zur Bestimmung der Sorptionsiso-

thermen von DP die CaCl2-Extrakte nach Adsorption und Desorption sowie die Boden-

Extrakte nach Desorption für die Testkonzentrationen 1, 1,6, 2, 4, 10 und 20 mg/kg mit-

tels DC-Analytik auf DP hin untersucht. Auf Basis der Verteilung der als DP identifizier-

ten Anteile an Radioaktivität (Tab. 4.1) wurden die Adsorptions- und Desorptions-Iso-

thermen für DP bestimmt (Abb. 4.7). Dabei wurde angenommen, dass die als DP identi-

fizierten Anteile im Boden nach Desorption der Verteilung der Radioaktivität im Boden 

nach Adsorption entsprachen.  

Tabelle 4.1: Verteilung von 14C-DP in den CaCl2-Extrakten nach Adsorption und Desorption sowie die Boden-Extrakte nach Desorp-

tion für die Testkonzentrationen 1, 1,6, 2, 4, 10 und 20 mg/kg. Daten sind dargestellt als Mittelwert (n=2) der AR (%) mit Standardab-

weichung (Konfidenzintervall α=0,05). 

CaCl2-Extrakt  

Adsorption 

Anteil an applizierter Radioaktivität (%) 

1 mg/kg 1,6 mg/kg 2 mg/kg 4 mg/kg 10 mg/kg 20 mg/kg 

Startaktivität 28,9±3,8 34,8±9,2 17,8±3,0 15,9±3,3 14,1±2,1 13,9±2,4 

Abbauprodukt 1 22,7±2,6 19,8±0,3 12,9±3,9 18,0±2,0 16,3±0,5 12,3±1,2 

Abbauprodukt 2 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 

DP 48,4±1,0 45,5±9,1 62,7±0,1 66,2±5,2 69,6±2,6 73,7±3,4 

Abbauprodukt 3 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 

CaCl2-Extrakt  

Desorption 

Anteil an applizierter Radioaktivität (%) 

1 mg/kg 1,6 mg/kg 2 mg/kg 4 mg/kg 10 mg/kg 20 mg/kg 

Startaktivität 60,7±3,2 65,1±0,2 63,8±14,7 46,3±8,3 55,6±13,5 67,8±0,7 

Abbauprodukt 1 17,2±11,7 25,8±0,6 19,1±13,1 17,1±3,5 11,8±4,1 17,3±8,6 

Abbauprodukt 2 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 

DP 22,1±8,5 9,1±0,4 17,1±1,7 36,6±11,9 32,6±9,4 7,7±10,9 

Abbauprodukt 3 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 

Boden-Extrakt  

Desorption 

Anteil an applizierter Radioaktivität (%) 

1 mg/kg 1,6 mg/kg 2 mg/kg 4 mg/kg 10 mg/kg 20 mg/kg 

Startaktivität 16,8±2,2 13,8±1,3 1,1±1,5 8,9±2,6 64,0±1,3 51,9±3,7 

Abbauprodukt 1 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 0,0±0,0 

Abbauprodukt 2 34,7±0,7 28,9±1,3 2,0±2,9 22,2±2,4 16,6±1,5 19,7±2,1 

DP 20,9±2,2 33,6±2,6 96,9±4,4 50,5±6,6 9,9±0,3 13,9±1,1 

Abbauprodukt 3 27,6±0,6 23,7±0,0 0,0±0,0 18,4±01,7 9,5±0,3 14,5±0,6 

Mit Hilfe der Geradengleichung der Freundlich Adsorptions- und Desorptions-Isotherme 

(Abb. 4.7) wurden die Verteilungskoeffizienten für die Adsorption (logK�
���)	und für die 

Desorption (logK�
� �) sowie der Freundlich-Exponent für die Adsorption (n���) und 

Desorption (n� �) von DP, DS- und DA+ ermittelt (Tab. 4.2). Über die Normierung der 



4 Ergebnisse und Diskussion 68 

Verteilungskoeffizienten für die Adsorption mit dem organischen Kohlenstoffgehalt im 

Boden 5M wurde der logKoc bestimmt.  

Tabelle 4.2: Verteilungskoeffizienten für die Adsorption (logK�
���)	und Desorption (logK�

� �), Freundlich −Exponent für Adsorption 

(n���) und Desorption  (n� �), sowie logKoc für die Adsorption von DP, DS- und DA+ im Boden 5M.  

 DP DS- DA+ 

ijklm
nop  3,30±0,01  2,68±0,01  3,55±0,01 

logKoc		 5,28   4,66   5,53 

qnop 1,82 0,99 1,07 

ijklm
orp  0,55±0,34 1,78±0,08  0,46 ±0,31  

qorp 3,50 0,99 0,89 

Der Freundlich-Exponent n ist ein Maß für die Nichtlinearität der Beziehung zwischen 

der adsorbierten Menge der Testsubstanz und der Konzentration der Testsubstanz in der 

wässrigen Phase im GG (Sixt, 1998). Ist n���	bzw. n� �	gleich 1, sind logK�
���	bzw. 

logK�
� � identisch zu den Verteilungskoeffizienten für die Adsorption (logK�) bzw. 

Desorption (logK� �) und die Beziehung zwischen C� und  C�� ist linear. Ist 

n���	bzw. n� �≠1, ist die Beziehung zwischen C� und  C�� nicht linear und die Vertei-

lungskoeffizienten für die Adsorption (K�) bzw. Desorption (K� �) ändern sich entlang 

der Isotherme.	n���	und n� � von DP und DA+ waren ≠1. Die Adsorption als auch die 

Desorption von DP und DA+ im Boden 5M waren somit nicht linear und  logK�
��� und 

logK�
� � müssen zur Beschreibung des Adsorptions- bzw. Desorptionsverhaltens von DP 

und DA+ herangezogen werden. Für DS- betrugen n���	und n� � annähernd 1. Die Ad-

sorption als auch die Desorption von DS- im Boden 5M waren somit linear. Über den 

Exponenten n���	kann das Adsorptionsverhalten einer Chemikalie im Boden näher be-

schrieben werden. Für n<1 nimmt die Adsorptionsbereitschaft mit steigender Konzentra-

tion der Chemikalie ab; bereits adsorbierte Moleküle verhindern die Adsorption weiterer 

Moleküle. Für n>1 fördert die Adsorption von Molekülen an der Oberfläche die Adsorp-

tion weiterer Moleküle (Sixt 1998). Für DP und DA+ im Boden 5M betrug n���=1,82 und 

n���=1,07. Die Adsorption von DP und DA+ an die Bodenmatrix wirkt sich somit positiv 

auf die Adsorption weiterer DP- bzw. DA+-Moleküle mit steigender Konzentration an DP 

und DA+ im Boden 5M aus. Studien zur Sorption von DP, DS- und DA+ wurden bisher 

nicht veröffentlicht. Aus diesem Grund werden die Ergebnisse für DP, DS- und DA+ mit 

den von Nonylphenol (NP), linearer Alkylbenzolsulfonate  (LAS-) und verschiedener 

quartärer Ammoniumverbindungen (QAC+) verglichen und diskutiert. Die Sorption von 

LAS- an natürliche Böden wurde bei einer Konzentration <90 µg/mL als linear beschrie-

ben (Ou et al., 1996). Bei höheren Konzentration konnte eine kooperative Sorption (n>1) 

beobachtet werden (Fytianos et al., 1998; Ou et al., 1996). Dies wird mit intermolekularer 

Mizellenbildung der anionischen Tenside bei hohen Konzentrationen in Verbindung ge-

bracht (Inoue et al., 1978). Die Sorptionsisotherme für den QAC+ HDTMA an Sediment 
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wurde als nicht linear beschrieben, was im Zusammenhang mit dem komplexen Sorpti-

onsmechanismus des Tensids steht (Jones-Hughes & Turner, 2005). Während unter Ver-

wendung von Seewassers eine kooperative Sorption des Kations beobachtet werden 

konnte, setze die Sorption von HDTMA in Gegenwart von Flusswasser die Sorption wei-

terer Moleküle herab. Für DP weichen die Ergebnisse von den in der Literatur veröffent-

lichten Ergebnissen ab. Die Sorption hydrophober Chemikalien, wie DP, sollte beim ver-

wendeten niedrigen Konzentrationsbereich (≤200 µg/L) linear verlaufen (Karickhoff, 

1981). In einer Studien von Düring et al. (2002) wurde sogar eine lineare Adsorption von 

4-n-NP an Boden bei einer Konzentration von 750 µ/L beschrieben. 

Über logK�
��� und logKoc kann das Adsorptionsverhalten einer Chemikalie im Boden nä-

her beschrieben werden. Chemikalien mit einem logKoc	>3,0 sind stark an die organische 

Bodensubstanz gebunden (Kenaga, 1980). Für DP im Boden 5M wurde ein logK�
���=3,30 

und ein logKoc	=5,28 bestimmt. Der mittels EPISuite Software berechnete                           

logKOC=5,5  (Kapitel 1.7.1) korreliert gut mit dem experimentell ermittelten	Wert. Für 

DS- im Boden 5M wurde ein logK�
���=2,68 und ein logKoc=4,66, für DA+ ein 

logK�
���=3,55 und ein logKoc=5,53 bestimmt. Die mittels Berechnung ermittelten 

log Koc-Werte für DS- (logKoc=3,6) und DA+ (logKoc=3,9) für die nicht ionische Form 

von DS- und DA+ (Kapitel 1.7.2 und 1.7.3) sind niedriger als die experimentell ermittelten 

logKoc-Werte. Das Auftreten der nicht ionischen Spezies von DS- ist bei einem im Test-

system für die Sorptionsstudien ermitteltem pH=7,3 vernachlässigbar. DA+ liegt perma-

nent ionisch vor. Daher kann davon ausgegangen werden, dass der experimentell ermit-

telte logKoc die Verteilung der ionischen Form von DS- und DA+ zwischen Boden und 

Bodenlösung abbildet. Tenside sorbieren über Van der Waals-Kräfte zwischen hydropho-

ben und hydrophilen Anteile der Tenside und der festen Oberfläche (Ying, 2006). Jedoch 

wird angenommen, dass die Sorption kationischer Tenside nicht nur über 

Van der Waals-Kräfte erfolgt, sondern auch über ionische Wechselwirkungen wie Ionen-

paarbindung oder Ionenaustausch (Jones-Hughes & Turner, 2005). Bei niedrigen Kon-

zentration wird der Ionenaustausch als Hauptsorptionsmechanismus für QAC+ im Boden 

beschrieben (Mulder et al., 2018). Auch an der Sorption von Anionen an Boden sind so-

wohl nicht ionische also auch elektrostatische Wechselwirkungen beteiligt (Tülp et al., 

2009).  LAS- sorbieren über Ionenbindung zwischen der negativ geladenen Sulfonsäure-

gruppe und positiv geladenen Bodenbestandteilen, u.a. Amine der organischen Boden-

materie und Oxide, an die Bodenoberfläche (Mingelgrin & Gerstl, 1983; Schwarzenbach 

& Westall, 1981). Der erhöhte logKoc der ionischen Spezies von DS- und DA+ könnte 

durch ionische Wechselwirkung mit positiv und negativ geladenen mineralischen Ober-

flächen der Bodenmatrix hervorgerufen werden, die bei der Sorption der nicht ionischen 

Form von DS- und DA+ keine Rolle spielen. Die Abschätzung der Sorption ionischer or-

ganischer Chemikalien anhand des Verteilungsverhaltens der neutralen Form kann somit 

zur Unterschätzung der Affinität gegenüber Boden führen, insbesondere für Kationen. 
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Über	logK�
� � kann abgeschätzt werden, ob die Adsorption von Chemikalien an Boden  

reversibel oder irreversibel ist (OECD, 2000). Ist die Adsorption vollständig reversible, 

entspricht der logK�
� � dem logK�

��� (von Oepen et al., 1991). Weichen Adsorptions- und 

Desorptions-Isotherme voneinander ab, spricht man von Hysterese (Calvet, 1989; Düring 

et al., 2002; Klein & Scheunert, 1982). logK�
��� und logK�

� � für DP, DS- und DA+ betru-

gen jeweils 3,30 und 0,55, 2,68 und 1,78 sowie 3,55 und 0,46. Für alle drei Chemikalien 

kann somit von einer Hysterese ausgegangen werden. Da logK�
� � von DP und DA+ deut-

lich geringer war, als logK�
���, kann die Sorption von DP und DA+ im Boden 5M als 

irreversible eingestuft werden. Die Sorption von DS- ist nur teilweise irreversible, da 

durch Desorption ein beachtlicher Anteil des adsorbierten Anions wieder freigesetzt 

wurde. Eine niedrige Desorption von Chemikalien steht im Zusammenhang mit deren 

intrapartikulärer Diffusion (Ball & Roberts, 1991). Durch die kovalente Einbindung von 

Chemikalien in Huminstoffe, deren Einlagerung in Hohlräume von Huminstoffen (Parlar 

& Angerhöfer, 1995) oder Schichtgittern von Tonmineralen (Klein & Scheunert, 1982) 

kommt es zur irreversiblen Festlegung von Chemikalien. Für 4-n-NP steht die irreversible 

Sorption im Zusammenhang mit der Bildung von stabilen chemischen Bindungen zur 

organischen Matrix (Düring et al., 2002). Die niedrige Desorption lässt vermuten, dass 

DP, DA+ und DS- durch Diffusion in Huminstoffe oder Schichtgittern der Tonminerale 

in die Bodenmatrix eingebunden wurde, was zu deren mäßigen (DS-) bis niedrigen (DP, 

DA+) Desorption führt.  

Die Adsorption von DS- war im Vergleich zu DP und DA+ am niedrigsten. Dieses Ergeb-

nis ist vergleichbar mit vorherigen Studien. Kah and Brown (2007) fanden bei Untersu-

chungen mit ionisierbaren Pestiziden in Böden aller Klassen heraus, dass die Sorption 

von Säuren schwächer ist im Vergleich zu basischen Pestiziden. Die Adsorption nicht 

ionischer und kationischer Tenside ist sehr viel höher als die von anionischen Tensiden 

(Ying, 2006). Die Untersuchung der Sorption der strukturähnlichen Tenside Natrium-

dodecylsulfat und HDTMA hat gezeigt, dass die Sorption des Kations höher war im Ver-

gleich zum Anion und ein Ergebnis aus hydrophoben und elektrostatischen Wechselwir-

kungen zwischen der Partikeloberfläche und dem kationischen Tensid ist (Jones-Hughes 

& Turner, 2005). Grund für den niedrigen Kd von DS- könnte die Abstoßung des Anions 

an der negativ geladenen Oberfläche der Bodenpartikel (Wauchope et al., 2002), u.a. der 

Tonminerale, Carboxyl- und Phenolgruppen der Huminstoffe, sein. Unter Berücksichti-

gung der strukturellen Ähnlichkeit kann anhand der Ergebnisse geschlossen werden, dass 

eine negative Ladung die Sorption organischer Chemikalien herabsetzt, während das Auf-

treten einer positiven Ladung zu einer starken und zuweilen irreversiblen Festlegung an 

Boden führt.  
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4.2 Verteilung und Schicksal von DP, DS- und DA+ im Boden  

4.2.1 Bilanzierung der Radioaktivität 

In dieser Studie nach Testrichtlinie OECD 307 wurde die Verteilung der Radioaktivität 

von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ auf flüchtige, mineralisierte, extrahierbare und nicht-

extrahierbare Anteile im nicht sterilen und sterilen Boden nach 1, 7, 14, 49, 84 und 

124 Tagen Inkubation untersucht. Für 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ lag die Wiederfin-

dung im nicht sterilem Boden jeweils zwischen 90,9-101,8%, 84,5-106,6% und 86,1-

102,8% und war unabhängig von der Inkubationsdauer (Abb. 4.8 & Anhang A.3). In ste-

rilem Boden betrug die Wiederfindung für 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ jeweils 109,0, 

91,7 und 107,7% (Abb. 4.9 & Anhang A.4).  

Die nach Testrichtlinie OECD 307 vorgeschriebene Wiederfindung von 90-110% wurde 

in einigen Proben mit nicht sterilem Boden nicht erreicht (OECD, 2002). 14C-DP, 14C-DS- 

und 14C-DA+ zeigten unter nicht sterilen Bedingungen eine hohe Mineralisation 

(>37% AR). Die Wiederfindung im sterilen Boden, in dem die Mineralisierung vernach-

lässigbar ist, war höher im Vergleich zum nicht sterilen Boden. Die verringerte Wieder-

findung der AR im nicht sterilen Boden könnte durch Verluste an 14CO2, vermutlich durch 

Sättigung des Natronkalks, verursacht worden sein. Eine Studie von Lashermes et al. 

(2012) kommt zu vergleichbaren Ergebnissen: die durchschnittliche Wiederfindung von 
14C-LAS- und 14C-4-n-NP im Kompost lag bei 85% und 83%.   
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Abbildung 4.8: Verteilung der AR (%) von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ auf flüchtige, mineralisierte, extrahierbare und nicht-extra-

hierbare Rückstände nach 0, 1, 7, 14, 49, 84 und 124 Tagen Inkubation im nicht sterilem Boden. Daten sind dargestellt als Mittelwert 

(n=3) mit Standardabweichung (Konfidenzintervall α=0,05). 
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Das Verhalten von 14C-DS- im nicht sterilen Boden war charakterisiert durch eine 

schnelle Mineralisation, wohingegen die Mineralisierung von 14C-DP durch die rasche 

Bildung von NER ausgeglichen wurde (Abb. 4.8). Im Fall von 14C-DA+ nahm der Anteil 

an NER über die Zeit zu, wobei ein hoher Anteil an Radioaktivität bis zum Ende der 

Studie extrahierbar vorlag. Studien zum Verhalten von DP, DS- und DA+ in der Umwelt 

wurden bisher nicht veröffentlicht. Aus diesem Grund werden die Ergebnisse für DP, DS- 

und DA+ mit den von NP, LAS- und verschiedener QAC+ verglichen und diskutiert. Auch 

in Studien mit Kompost stellt die Mineralisation zu CO2 die Hauptroute des Verschwin-

dens von 14C-LAS- dar (Lashermes et al., 2012). Hohe Mengen an 14CO2 bei gleichzeitig 

hoher Bildung an NER kennzeichnete die Verteilung von 4-n-NP im Kompost 

(Lashermes et al., 2012). Deutlich geringere Mengen an 14CO2 bei vergleichbar hohem 

Gehalt an NER wurden in Inkubationsexperimenten mit verzweigtem 4-NP beschrieben 

(Shan et al., 2011; Telscher et al., 2005).  

 
Abbildung 4.9: Verteilung der AR (%) von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ auf flüchtige, mineralisierte, extrahierbare und nicht-extra-

hierbare Rückstände nach 14 Tagen Inkubation im sterilem Boden. Daten sind dargestellt als Mittelwert (n=3) mit Standardabwei-

chung (Konfidenzintervall α=0,05). 

In den Inkubationsansätzen mit nicht sterilem und sterilem Boden mit 14C-DP, 14C DS- 

und 14C-DA+ betrug der Anteil an flüchtiger AR 0% über den gesamten Inkubationszeit-

raum von 124 Tagen (Abb. 4.8 und Abb. 4.9). Die KH von geladenen Molekülen ist auf 

Grund der starken Wechselwirkung mit dem Wasser niedrig und die Evaporation gelade-

ner Moleküle aus der wässrigen in die gasförmige Phase kann vernachlässigt werden, da 

nur die neutralen Moleküle an der Verteilung zwischen Wasser und Luft teilnehmen (Sixt, 

1998). DS- und DA+ liegen auf Grund ihres pKs<3 bzw. ihrer Molekülstruktur (quartäre 

Ammoniumverbindung) in wässriger Lösung fast vollständig bzw. permanent ionisch 

vor. KH > 10 Pa*m3/mol bzw. p > 5*10-3 Pa können als hoch eingestuft werden 

(Scheringer, 1999) und eine Verflüchtigung solcher Substanzen ist daher wahrscheinlich. 

KH und p von DP, DS- und DA+ betragen 3,5, 0,01 und 5,7*10-6 Pa*m3/mol sowie 
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0,3*10-1, 1,1*10-8 und 3,5*10-9 Pa. Eine Verteilung von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ in 

die Gasphase war auf Grund der physikochemischen Eigenschaften daher nicht zu erwar-

ten. Dies konnte auch in vorherigen Studien gezeigt werden. Weder durch biotischen noch 

abiotischen Abbau von NP im Boden wurden flüchtige Transformationsprodukte gebildet 

(Gejlsbjerg et al., 2003; Shan et al., 2011). Jedoch konnte Lashermes et al. (2012) und 

Telscher et al. (2005) für 14C-LAS- und 14C-NP die Entstehung flüchtiger Anteile im 

Kompost bzw. Sediment nachweisen. 

Die sequentielle Schüttelextraktion zu Bestimmung der extrahierbaren Anteile war für 

DP und DS- erschöpfend. Es handelt sich um ein klassisches Extraktionsverfahren, das 

u.a. zur Extraktion von Pflanzenschutzmitteln vorgesehen ist (Eschenbach & Oing, 2013). 

In Studien mit 14C-markierten Substanzen sollte die sequentielle Extraktion so lange 

durchgeführt werden, bis die extrahierbare Radioaktivität <5% im Bezug auf den ersten 

Extraktionsschritts beträgt (Kästner et al., 2018; Schäffer et al., 2018b). Für DA+ war die 

sequentielle Schüttelextraktion nicht erschöpfend. Aus diesem Grund wurde eine Soxh-

let-Extrakation mit MeOH (27 h) nachgeschaltet. Die Radioaktivität im letzten Extrakti-

onsschritt der Soxhlet-Extraktion betrug <5% der Radioaktivität. Somit war die Kombi-

nation aus Schüttelextraktion und Soxhlet-Extraktion mit MeOH (27 h) für DA+ erschöp-

fend. Es konnte gezeigt werden, dass DA+ gegenüber der Soxhlet-Extraktion stabil ist 

(Anhang A.5).  

Für 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ nahmen die extrahierbaren Anteile an AR von 95,1, 

91,6 und 83,5% (Tag 0) auf 4,7, 2,7 und 18,0% (Tag 124) im nicht sterilen Boden ab 

(Abb. 4.10). Die höchsten Mengen an 14C für DP und DS- wurden im Verlauf der Studien 

mit MeOH aus dem nicht sterilem Boden extrahiert, gefolgt von CaCl2 (DS-) und 

MeOH:H2O (DP). Auch für DA+ war die extrahierbare Radioaktivität mit MeOH am 

höchsten, ab Tag 49 wurden die höchsten Mengen an 14C mittels CaCl2 und MeOH:H2O 

extrahiert. Die mittels Soxhlet extrahierbaren Rückstände von 14C-DA+ nahmen von 

Tag 0 (26,5%) zu Tag 124 (2,8%) ab.  
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Abbildung 4.10: Extrahierbare Anteile (CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O- und ACN-Extraktion) an AR (%) von 14C-DP, 14C-DS- und 
14C-DA+ im nicht sterilem Boden nach 0, 1, 7, 14, 49, 84 und 124 Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (n=3) mit 

Standardabweichung (Konfidenzintervall α=0,05). 

Über eine sequentielle Extraktion unter Verwendung von Lösemitteln unterschiedlicher 

Polarität kann die Bioverfügbarkeit von Chemikalien abgeschätzt werden. Unter Verwen-

dung von CaCl2 werden leicht desorbierbare Rückstände extrahiert, die als direkt biover-

fügbar gelten, während die mit organischen Lösemitteln extrahierten Rückstände die po-

tentiell bioabbaubare Fraktion bilden (Benoit & Barriuso, 1997; Kästner et al., 2018; 
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Schäffer et al., 2018b). Eine Extraktion mit 0,01 M CaCl2-Lösung als initialer Extrakti-

onsschritt wird empfohlen, da diese Konzentration an Ca2+-Ionen der des Porenwassers 

von Böden entspricht (Houba et al., 2000; Peijnenburg et al., 2007). Die Extraktion mit-

tels Soxhlet wird als harsch eingestuft, wobei stark sorbierte Anteile aus dem Boden her-

auslöst werden (Kästner et al. 2018). Sorbierte Chemikalien gelten als weniger zugäng-

lich für Mikroorganismen, da diese bevorzugt oder ausschließlich desorbierte Chemika-

lien in Lösung verwerten können (Boesten, 2016; Boivin et al., 2005). Da nur geringe 

Mengen an 14C mittels CaCl2 aus dem Boden extrahiert werden konnte, wird vermutet, 

dass DP, DS- und DA+ unmittelbar nach Eintrag sorbiert am Boden vorlagen und nur 

geringe Mengen direkt durch abbauende Mikroorganismen verwertet werden konnten. 

Hohe Mengen an 14C im Soxhlet-Extrakt deuten darauf hin, dass die Sorption von DA+ 

an Boden stärker war als die von DS- und DP, was auf die Beteiligung andere Wechsel-

wirkungen des Kations mit der Bodenmatrix hindeutet. Im Verlauf der Studie stieg die 

leicht desorbierbare Menge an 14C im nicht sterilen Boden für DS- und DA+ an, was auf 

die Bildung von polarer Transformationsprodukten schließen lässt, die weniger adsorptiv 

gegenüber dem Boden waren. 

Im Laufe der Studie nahmen die NER bis Tag 7 (DS-, DA+) bzw. Tag 14 (DP) bis auf 

32,3% (DS-), 36,2% (DA+) und 46,4% AR (DP) im nicht sterilem Boden zu und erreich-

ten dann ein Plateau (Abb. 4.8). Ab Tag 14 konnte für DS- eine Abnahme der NER über 

die Zeit beobachtet werden. An Tag 124 betrugen die NER für 14C-DP, 14C-DS- und 
14C-DA+ jeweils 45,4, 23,1 und 34,2% AR. Die Ergebnisse deuten darauf hin, dass eine 

negative und positive Ladung die NER Bildung organischer Chemikalien im Boden ver-

ringert. Die hohe NER-Bildung von 14C-DP (ungeladen) stimmen mit Ergebnissen vor-

heriger Studien überein, die berichten, dass Chemikalien mit reaktiven funktionellen 

Gruppen, wie Phenolen, eine höhere Neigung zur NER-Bildung haben (Barriuso et al., 

2008). Ursache sind oxidativen Kupplungsreaktionen dieser Chemikalien mit Humusbe-

standteilen des Bodens, die in Anwesenheit von Enzymen (Hatcher et al., 1993) oder abi-

otischer  Katalysatoren (Bollag et al., 1992; Dec & Bollag, 2000) stattfinden. Es ist be-

kannt, dass positiv geladenen Moleküle leicht an die Bodenmatrix binden (Cycoń et al., 

2012; Mordaunt et al., 2005). Die Ionische Bindung führt zu stabilen und unreaktiven 

Bindungen mit Carboxylgruppen von Humusbestandteilen (Gevao et al., 2000). Jedoch 

war die Bindung von DA+ an die organische Bodenmaterie anscheinend limitiert: Durch 

sterische Hinderung sind nicht alle negativen Ladungen des Humus zugänglich um große 

Kationen, wie DA+, zu binden (Senesi, 1992). Die niedrigen Mengen an NER von 14C-DS- 

könnten durch die Abstoßung des Anions an negativ geladenen Oberflächen des Bodens 

verursacht worden sein (Wauchope et al., 2002). Weiterhin tragen nur wenige Gruppen 

der Bodenmatrix eine positive Ladung (Dubus et al., 2001), an die DS- ionische binden 

kann.  
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Im sterilen Boden war die NER-Bildung für DP und DS- vernachlässigbar (Abb. 4.9). 

Nach 14 Tagen Inkubation betrug die Menge an NER von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ 

jeweils 3,2, 1,5 und 16,0% AR. Unter sterilen Bedingungen werden NER im Boden durch 

abiotische Prozesse gebildet (Wang et al., 2017c). Daher kann davon ausgegangen wer-

den, dass fast die gesamte Menge an NER von 14C-DS- und 14C-DP durch mikrobielle 

Aktivität gebildet wird. Der Einfluss von Mikroorganismen bei der Bildung von NER 

wurde bereits durch andere Kollegen beschrieben (Botterweck et al., 2014; Wang et al., 

2017c). Mikroorganismen sind an der Bildung von 14C-nicht-extrahierbarer Biomasse, 

bspw. Aminosäuren und Fettsäuren (Girardi et al., 2013; Nowak et al., 2013; Nowak et 

al., 2011; Poßberg et al., 2016; Richnow et al., 2000; Wang et al., 2017a; Wang et al., 

2016) und der Bildung von Transformationsprodukten die als NER festgelegt werden 

können, beteiligt (Berns et al., 2005; Li et al., 2015; Liu et al., 2013; Richnow et al., 

2000). Im Gegensatz zu 14C-DP und 14C-DS- wurden bedeutende Mengen an 14C-DA+ 

NER in Abwesenheit von Mikroorganismen gebildet, was darauf hindeutet, dass abioti-

sche Prozesse, wie strake Adsorption und physikalischer Einschluss in organische und 

mineralische Bodenbestandteile, an der Festlegung von 14C-DA+ beteiligt waren (Gevao 

et al., 2000; Kästner et al., 2018; Li et al., 2015; Liu et al., 2013). 

Im Laufe der Studie nahmen die mineralisierten Anteile an 14C-DP, 14C DS- und 14C-DA+ 

im nicht sterilen Boden zu (Abb. 4.8 & Anhang A.3). Die höchste Menge an 14CO2 an 

allen Inkubationszeitpunkten wurde für 14C-DS- gemessen, gefolgt von 14C-DP  und 
14C-DA+. Nach 124 Tagen Inkubation waren jeweils 44,0, 64,5 und 37,8% AR in den 

Proben mit 14C-DP, 14C-DS-, und 14C-DA+ mineralisiert. In den Proben mit sterilem Bo-

den war die Mineralisierung vernachlässigbar. Diese Ergebnisse stimmen mit denen an-

derer Studien überein. Die Mineralisierung von, an Bodenbestandteile adsorbierten 
14C-Dodecyllinearalkoholethoxylat (ungeladen), 14C-LAS- und 14C-Stearyltrimethylam-

moniumchlorid (QAC+) im Boden betrug 42, 63 und 15% nach 60 Tagen Inkubation. 

Während der Inkubation von 4-NP in einem Nassreiskulturboden wurden 45% AR in 
14CO2 umgewandelt (Shan et al., 2011). Über Sand und getrockneten Klärschlamm in den 

Boden eingetragen betrug die 14CO2-Bildung von 14C-markiertem 4-NP 35-45% (Topp & 

Starratt, 2000). In einer Studie von Gejlsbjerg et al. (2003) wurden nach 26 Tagen 70% 
14C-DS- im Boden mineralisiert. 65% 14CO2 wurden durch den ultimativen Abbau von 
14C-LAS- im Boden gebildet (Ward & Larson, 1989). Für 14C-LAS- und 14C-4-n-NP wur-

den jeweils 51% und 29% während der Kompostierung mineralisiert (Lashermes et al., 

2012). Für das kationische Diethylesterdimethylammoniumchlorid wurden nach 120 Ta-

gen, in Abhängigkeit von der Testkonzentration, 50-60% der eingesetzten Menge 14C im 

Klärschlamm gedüngten Boden mineralisiert (Giolando et al., 1995).  

Die geringste Menge an gebildetem 14CO2 wurde für 14C-DA+ bestimmt. Die Sorption 

organischer, ionischer Chemikalien an Montmorillonit, Huminsäuren und Fulvinsäuren 

verringert deren vollständigen Abbau zu 14CO2 (Knaebel et al., 1994; Knaebel et al., 
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1996). Für viele ionische Chemikalien konnte eine positive Korrelation zwischen dem Kd 

und der Abbauhalbwertszeit aufgezeigt werden (Kah & Brown, 2006). Im Falle von Gly-

phosat wird die Adsorption der negativ geladenen Phosphorsäuregruppe an Boden für den 

Grad der Unzugänglichkeit des Herbizides und seiner Transformationsprodukte zu mik-

robiellen Abbauprozessen verantwortlich gemacht (Nomura & Hilton, 1977). Die Abbau-

raten der sorbierten Säure 2,4-D ist niedriger im Vergleich zur gelösten Fraktion (Guo et 

al., 2000). Negativ geladenes MCPA zeigt im Boden mit dem höchsten sorbierten Stoff-

anteil die niedrigste Mineralisationsrate (Jensen et al., 2004). Für diverse kationische und 

anionische Tenside konnte Knaebel et al. (1994) zeigen, dass mit steigender Affinität der 

Chemikalie für die Bodenoberfläche der bioverfügbare Anteil für die Bodenorganismen 

sinkt. Neben der organischen Matrix wird die Wechselwirkung mit mineralischen Be-

standteilen des Bodens für die reduzierte Bioverfügbarkeit positiv geladener Chemikalien 

im Boden verantwortlich gemacht. Durch die Festlegung von positiv geladenem Paraquat 

an Tonmineralen liegt die Halbwertzeit der quartären Ammoniumverbindung bei 6-7 Jah-

ren (Domsch, 1992). Die Adsorption von Atrazin an Ton erniedrigt dessen Abbaurate im 

Boden (Soulas, 1975). Die geringere Mineralisierung von 14C-DA+ im Vergleich zu 14C-

DS- und 14C-DP könnte mit der höheren Affinität der kationischer Chemikalien an Boden 

zusammenhängen, die zu einer geringen Bioverfügbarkeit von DA+ gegenüber abbauen-

den Mikroorganismen führt.  

Die mikrobielle Aktivität gemessen als DMSO-Reduktionsrate (ng DMS/h*gTG) sowie 

die Mineralisationsrate (% 14C/ Tag) von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ sind in Abb. 4.11 

dargestellt. Die Mineralisationsrate von 14C-DP und 14C-DS- zeigt keine lag-Phase, was 

zeigt, dass die Mikroorganismen offenbar keine Adaptionszeit für den vollständigen Ab-

bau von DP und DS- zu CO2 benötigen. Die Mineralisationrate von DA+ war deutlich 

niedriger als die von DP und DS- und stieg bis zum Ende der Studie nur leicht an. Ab 

Tag 14 fällt die Mineralisationsrate von DP und DS- bis Studienende auf das Anfangsni-

veau ab. Die NER-Bildung von DP, DS- und DA+ erreicht an Tag 14 das Maximum. Es 

scheint somit, dass NER von DP und DS- weniger bis nicht zugänglich für biotische Ab-

bauprozesse sind. Diese Beobachtung konnte auch in einer Studie mit 3,4-Dichloranilin 

gemacht werden (Yuan et al., 2017). Im Falle von DA+ ist sowohl die Bioverfügbarkeit 

der extrahierbaren als auch der nicht-extrahierbaren Rückstände als niedrig einzustufen.  
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Abbildung 4.11: DMSO-Reduktionsraten (ng DMS/ h*g TG) und Mineralisationsrate (% 14C/ Tag) für nicht sterilem Boden inkubiert 

mit jeweils  14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ für 0, 1, 7, 14, 49, 84 und 124 Tage. Daten sind dargestellt als Mittelwert (n=3) mit 

Standardabweichung (Konfidenzintervall α=0,05). 

Die mikrobielle Aktivität stieg in den Proben mit DP und DS- von Tag 0 bis Tag 14 von 

88,3 ng DMS/h*gTG auf jeweils 297,3 und 245,1 ng DMS/h*gTG exponentiell an und 

nahm bis zum Studienende auf das Anfangsniveau ab. Im Boden der mit DA+ inkubiert 

wurde, stieg die mikrobiellen Aktivität von Tag 0 (88,3 ng DMS/h*gTG) bis Tag 7 

(129,0 ng DMS/h*gTG) nur leicht an und blieb bis zum Ende konstant. Mikroorganismen 

sind in der Lage, Chemikalien als Nährstoff- und Energiequelle zu nutzen. Führt der mik-

robielle Abbau einer Chemikalie nicht zum Wachstum der verantwortlichen Mikroorgan-

simenpopulation, erfolgt die Transformation Co-metabolisch (Alexander 1979). In die-

sem Fall wächst die mikrobielle Population auf einem anderen Substrat während sie pa-

rallel Co-Metabolismus betreibt (Alexander 1980). Die Ergebnisse lassen vermuten, dass 

die Mikroorganismen DS- und DP direkt nach Applikation als Wachstumssubstrat nutzen 

konnten, während die Mineralisation von DA+ einer Anpassungsphase benötigt, die zur 

vollständigen Transformation und Co-Metabolismus von DA+ führt. 

4.2.2 Transformation von DP, DS- und DA+ 

Zur analytischen Untersuchung der extrahierbaren Rückstände wurde mit den Rohextrak-

ten eine DC-Analyse durchgeführt. Ausgewählte Proben wurden mittels HPLC und 

LC-MS/MS untersucht. Die Wiederfindung der Radioaktivität in den HPLC-Proben lag 

für 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ jeweils zwischen 9,9-79,1%, 7,9-83,3% und 

5,2-131,6% AR und war unabhängig vom Extraktionsmittel (Anhang A.6). 

In den CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O- und ACN-Extrakten konnten über den Inkubations-

zeitraum DP,  nicht weiter identifizierbare Startaktivität sowie drei polare Abbauprodukte 
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nachgewiesen werden (Anhang A.7). Abbildung 4.12 zeigt die DC- und HPLC-Analyse 

des MeOH-Extraktes Probe DP1 Tag 1. Mittels DC-Analyse konnten DP, Startaktivität 

und ein Abbauprodukt identifiziert werden. Im HPLC-Radio-Chromatogramm derselben 

Probe wurde DP co-chromatographisch identifiziert. Die Identifizierung der Abbaupro-

dukte war auf Grund zu geringer Radioaktivitätsmengen nicht möglich. Die Menge an 

extrahierbaren 14C-DP nahm von 88,3% AR an Tag 0 auf 0% AR an Tag 124 ab. Mittels 

CaCl2 wurden die geringsten Mengen an 14C-DP extrahiert, die höchsten Mengen an 
14C-DP wurden im Verlauf der Studie mit MeOH extrahiert.  

  

Abbildung 4.12: Radio-Chromatogramme aufgenommen mittels DC-Scanner (a) und HPLC (b) des MeOH-Extraktes der Probe DP1 

Tag 1. Die radioaktiven Signale konnten mit DP als Referenzsubstanz co-chromatographisch als DP, nicht weiter identifizierbare 

Startaktivität (1) und ein polares Abbauprodukt (2) identifiziert werden.  

In den CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O- und ACN-Extrakten konnten über den Zeitraum   

DS-, nicht weiter identifizierbare Startaktivität sowie sechs polare Abbauprodukte nach-

gewiesen werden (Anhang 7). Abbildung 4.13 zeigt die DC- und HPLC-Analyse des 

MeOH-Extraktes der Probe DS-1 Tag 1. Mittels DC konnten DS- und ein Abbauprodukt 

detektiert werden. Im HPLC-Chromatogramm derselben Probe wurden vier Signale de-

tektiert. Die Signale konnten co-chromatographisch als DS- und polare Abbauprodukte 

identifiziert werden, die auf Grund zu geringer Radioaktivitätsmengen nicht weiter iden-

tifiziert werden konnten. Die Menge an extrahierbaren 14C-DS- nahm über Zeit von 91,6% 

AR an Tag 0 auf 0,7% AR an Tag 124 ab. Mittels CaCl2 wurden die geringsten Mengen 

an 14C-DS- an Tag 1, 7, 14, 49, 84 und 124 extrahiert, die höchsten Mengen an 14C-DS- 

wurden im Verlauf der Studie mit MeOH extrahiert.  

Zur weiteren Aufklärung der Transformationsprodukte von DS- wurde der vereinte 

MeOH-Extrakt an Tag 7 zusätzlich mittels LC-MS/MS untersucht. Mit LC-MS (negativer 

Modus) wurde für die Referenzverbindung 14C-DS- mit Rt=25,49 m/z = 325,7500, 

327,7500, 329,7500, 313,5833, 332,5833 und 333,6667 bestimmt, was dem typischen 
14C-Isotopernmuster entspricht (Anhang A.8). Durch LC-MS/MS-Analyse konnten für 

die Referenzverbindung 14C-DS- Fragmente mit m/z=172,1397, 174,0380, 175,0797, 

176,1472, 177,0544 und 178,0594 nachgewiesen werden. In der Probe wurde ein Signal 

mit Rt=25,1 min detektiert, das nach Fragmentierung folgende m/z zeigte: 172,2110, 

(1) 

(2) 
DP 

DP 
(a) (b) 
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174,1287, 175,4747, 176,2405, 177,1539 und 178,2181. Somit konnte DS- in den Proben 

identifiziert werden. Das Signal mit Rt=4,1 min, das mittels HPLC nachgewiesen wurde, 

konnte durch LC-MS nicht detektiert werden.  

  

Abbildung 4.13: Radio-Chromatogramme aufgenommen mittels DC-Scanner (a) und HPLC (b) des MeOH-Extraktes der Probe DS1 

Tag 1. Die radioaktiven Signale konnten mit DS- als Referenzsubstanz co-chromatographisch als DS- und polare Abbauprodukte (1) 

identifiziert werden.  

In den CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O- und ACN-Extrakten konnten über den Zeitraum 

DA+, nicht weiter identifizierbare Startaktivität sowie drei polare und zwei unpolare Ab-

bauprodukte nachgewiesen werden (Anhang A.7). Abbildung 4.14 zeigt die DC- und 

HPLC-Analyse der MeOH-Extrakte der Probe DA1 Tag 1. Mittels DC konnten DA+ und 

Startaktivität detektiert werden. Im HPLC-Chromatogramm derselben Probe konnte DA+ 

co-chromatographisch identifiziert werden. Die Menge an extrahierbaren 14C-DA+ nahm 

über Zeit von 62,7% an Tag 0 auf 3,7% AR an Tag 124 ab. Mittels CaCl2 wurden die 

geringsten Mengen an 14C-DA+ extrahiert, die höchsten Mengen an 14C-DA+ wurden an 

Tag 1 und Tag 7 mit MeOH-Schüttelextraktion und ab Tag 14 bis Studienende mittels 

Soxhlet extrahiert.  

  

Abbildung 4.14: Radio-Chromatogramme aufgenommen mittels DC-Scanner (a) und HPLC (b) des MeOH-Extraktes der Probe DA1 

Tag 1. Die radioaktiven Signale konnten mit DA+ als Referenzsubstanz co-chromatographisch als DA+ und nicht weiter identifizier-

bare Startaktivität (1) identifiziert werden. 

DA+ 
DA+

A 

(1) 

DS- 

DS- 

(1) 

(a) (b) 

(a) (b) 

(1) 
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In den CaCl2-Extrakten konnten ausschließlich Transformationsprodukte nachgewiesen 

werden (Anhang A.7). DP, DS- und DA+ waren daher nicht direkt bioverfügbar für ab-

bauende Bodenmikroorganismen und lagen adsorbiert am Boden vor. Die Bildung pola-

rer Transformationsprodukte von DP, DS- und DA+ unter aeroben Bedingungen kann 

durch biotische Transformationsprozesse während des Inkubationszeitraums erklärt wer-

den. In einer Studie von  Soares et al. (2006) konnte während des aeroben Abbaus von 

NP in einem Bioreaktor Carboxylsäure, verzweigte Alkane und kurzkettige (C4 und C5) 

Alkylphenole nachgewiesen werden. Der mikrobielle Abbau von  LAS- verläuft generell 

über die oxidative Kürzung der Alkylkette unter Bildung von Sulfophenylcarboxylaten 

(Yadav et al., 2001), die in weiteren Schritten desulfoniert werden (Ying, 2006). Das 

QAC+ Benzyltrimethylammoniumchloride wird durch Bakterien zu Benzyldimethyla-

min, Benzylmethylamin, Benzylamin, Benzaldehyd und Benzoesäure als polare Trans-

formationsprodukte abgebaut (Patrauchan & Oriel, 2003; Tezel et al., 2012).   

Der Abbau von DP, DS- und DA+ im Boden 5M konnte am besten durch eine biphasische 

Kinetik (Hockey Stick, HS) mit zwei Geschwindigkeitskonstanten (k) beschrieben wer-

den. Die Halbwertszeiten (DT50) für k1 und k2 von DP, DS- und DA+ auf Basis der Er-

gebnisse der DC-Analyse betrugen 0,03 und 9,96 Tage, 1,17 und 18,20 Tage sowie 

5,88 und 61,70 Tage. In allen Fällen war die DT50 für k1 niedriger, gefolgt von einer lang-

sameren Phase. Alle Chemikalien haben einen logKoc>3,0 und somit eine hohe Affinität 

zum Boden. Daher werden die hohen initialen Geschwindigkeitskonstanten eher durch 

die schnelle Verlagerung von DP, DS- und DA+ an den Boden bedingt als durch deren 

primären und ultimativen Abbau. Zur weiteren Diskussion wird daher die DT50 von k2 

verwendet.  

Die DT50 nahm wie folgt ab: DA+(61,70 Tage)>DS-(18,20 Tage)>DP(9,96 Tage). Die 

Ergebnisse lassen darauf schließen, dass eine negative und positive Ladung die DT50 or-

ganischer Chemikalien im Boden erhöht. Halbwertszeiten sind ein Produkt aus den phy-

sikochemischen Eigenschaften der Chemikalie sowie Umweltparametern (Wang & 

Wang, 2018). Zudem ist oft nicht klar, ob die Abnahme der Konzentration der betrachte-

ten Chemikalie Ergebnis von Abbauprozessen ist oder durch die Verlagerung der Chemi-

kalie im Testsystem hervorgerufen wird. Ein Vergleich zwischen Halbwertszeiten ver-

schiedener Böden ist daher nicht immer eindeutig. Der Abbau von NP im Boden wird mit 

Halbwertszeiten zwischen 4 und 30 Tagen beschrieben (Chang et al., 2007; Dubroca et 

al., 2005; Nielsen et al., 2000; Topp & Starratt, 2000). Für LAS- lag die Halbwertszeit in 

mit Klärschlamm gedüngten Böden zwischen 7 und 33 Tagen (Ward & Larson, 1989; 

Ying, 2006). Für das Kation Chlormequatchlorid wurde eine DT50 von 71 Tagen in einem 

sandigen Lehmboden angegeben (Cycoń et al., 2012). Der Abbau des Kations Diethyl-

esterdimethylammoniumchlorid im Boden war mit einer Halbwertszeit von 17,8 Tagen 

deutlich geringer (Giolando et al., 1995). 



4 Ergebnisse und Diskussion 83 

4.3 Bildung nicht-extrahierbarer Rückstände von DP, DS- und 

DA+  

4.3.1 Charakterisierung der nicht-extrahierbaren Rückstände 

Die Verteilung der NER von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ in sequestrierte (Typ I), kova-

lent (Typ II) und biogen gebundene (Typ III) Rückstände ist in Abb. 4.15 dargestellt. Die 

Summe von Typ I, II und III NER an Tag 7 und 84 entspricht nicht den Gesamt NER 

(Abb. 4.8 & Anhang A.3). Grund ist, dass sequestrierte und kovalent gebundene (Typ I 

und II) NER sowie biogen gebundene (Typ III) NER mit zwei unabhängigen Methoden 

bestimmt werden. Biogene Rückstände werden mittels saurer Hydrolyse bestimmt, wäh-

rend sequestrierte und kovalent gebundene NER durch die Silylierungsmethode quantifi-

ziert werden. Neben xenobiotischen Rückständen sind in Typ I und II NER wahrschein-

lich auch biogene Rückstände enthalten, wodurch es zur Überschätzung der xenobioti-

schen (Typ I und II) NER kommen kann. Die Entwicklung einer Methode zur Bestim-

mung der biogenen Rückstände in Typ I und II NER ist daher zwingend erforderlich.  

In Bezug auf die Gesamt NER an Tag 7 und 84 lag der höchste Anteile an 14C-DP-NER 

kovalent (Typ II NER) gebunden an Boden vor (Abb. 4.15). Die gleichbleibende Vertei-

lung der NER von 14C-DP auf die Typen I-III an Tag 7 und 84 lässt vermuten, dass die 

NER von 14C-DP und seiner Transformationsprodukte, die zu Beginn gebildet wurden, 

sehr stabil über die Zeit sind. Studien zur Charakterisierung der NER von DP sind bisher 

nicht bekannt. Aus diesem Grund werden die vorliegenden Ergebnisse mit denen der 

strukturell ähnlichen Verbindung Nonylphenol (NP) verglichen und diskutiert. Im Ge-

gensatz zu DP konnte durch Shan et al. (2011) eine Zunahme der kovalent gebundenen 

(Typ II) NER von NP an Humus mit der Zeit beobachtet werden. In der vorliegenden 

Studie nahmen Typ III NER von 14C-DP mit der Zeit zu. Es wird daher angenommen, 

dass die extrahierbare und mineralisierte Fraktion an 14C zu biogenen Rückständen um-

gewandelt wurde (Kästner et al., 2016). Jedoch dominiert der kovalent gebundene (Typ 

II NER) Anteil von 14C-DP an Tag 7 und 84 die Gesamt NER, was vermutlich mit der 

Reaktivität der Phenol-Gruppe zusammenhängt. Durch abiotisch oder biotisch vermittelte 

oxidative Kupplungsreaktionen kann es zur Bildung stabiler kovalenter Bindungen der 

Chemikalien mit Humusbestandteilen des Bodens kommen (Bollag et al., 1992; Dec & 

Bollag, 2000; Hatcher et al., 1993). Im Falle von 14C-DP werden diese Reaktionen eher 

durch Enzyme als durch abiotische Katalysatoren induziert, da die NER-Bildung im ste-

rilen Boden deutlich geringer war im Vergleich zum nicht sterilen Boden (Abb. 4.9).  
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Abbildung 4.15: Bildung von Typ I (sequestriert), Typ II (kovalent) und Typ III (biogen) NER von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ im 

nicht sterilem Boden nach 7 und 84 Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (n=3) mit Standardabweichung (Kon-

fidenzintervall α=0,05). 

Für 14C-DS- sanken die Typ II NER über die Zeit, während die biogenen Rückstände (Typ 

III NER) zunahmen. Dies zeigt, dass offensichtlich auch Typ II NER langsam freigesetzt 

und transformiert werden, obwohl das Freisetzungspotential der kovalent gebundenen 

Rückstände als niedrig eingestuft wird (Kästner et al., 2018; Schäffer et al., 2018b), da 

diese Bindungen unter Umweltbedingungen als stabil gelten (Eschenbach et al., 1998). 

Es ist denkbar, dass freigesetzte Typ II NER von 14C-DS- anschließend zu 14CO2 minera-

lisiert wurde (Wang et al., 2017b; Wang et al., 2017c), das wiederum durch Mikroorgan-

simen fixiert und in Biomoleküle unter Bildung von Typ III NER eingebaut wurde 

(Nowak et al., 2013; Nowak et al., 2011). Hohe Mengen an biogenen (Typ III) NER von 
14C-DS- decken sich mit der hohen Mineralisierung der von DS- im Boden (Abb. 4.8). 

Daher wird vermutet, dass die 14C-Aminosäuren im Falle von 14C-DS- zum Teil durch die 

Fixierung von 14CO2 durch heterophile Bodenorganismen gebildet wurden (Nowak et al., 

2011).  
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Kovalent und biogen gebundene 14C-DA+-NER stiegen über die Zeit an. Im Gegensatz 

dazu dominierten Typ I NER für 14C-DA+ an Tag 7 die Gesamt NER und nahmen dann 

bis Tag 84 stark ab, was auf deren Remobilisierung hindeutet. Diese rasche Abnahme der 

Typ I NER von 14C-DA+ deutet darauf hin, dass diese Rückstände deutlich schneller frei-

gesetzt werden können als es für kovalent gebunden Rückstände angenommen wird 

(Typ II) NER (Kästner et al., 2018; Schäffer et al., 2018b). Die Remobilisierung seques-

trierter, quartärer Ammonium-Kationen wurde ebenfalls durch Mulder et al. (2018) be-

schrieben. Nach der Freisetzung von Typ I NER können diese Rückstände in Typ II NER 

umgewandelt oder weiter abgebaut werden. Hohe Mengen stark sorbierter oder physika-

lisch eingeschlossener Typ I NER von 14C-DA+ stimmen mit den hohen Mengen an 
14C-DA+-NER, die unter sterilen Bodenbedingungen gebildet wurden, überein (Abb. 4.9). 

Trotz der vermuteten sterischen Hinderung, die ionische Wechselwirkungen zwischen 

großen Kationen mit negativen Ladungen des Humus erschweren, wurden im sterilen 

Boden beachtliche Mengen an 14C-DA+-NER durch abiotische Prozesse, wie Katalyse an 

reaktiven Bodenoberflächen, gebildet (Bollag et al., 1992; Dec & Bollag, 2000).  

4.3.2 Identifizierung der nicht-extrahierbaren Rückstände 

Typ I NER werden als umweltrelevant eingestuft, da sie langsam aus dem Boden remo-

bilisiert werden können. Um zu klären, ob Typ I NER die Ausgangssubstanzen 14C-DP, 
14C-DS- und 14C-DA+ enthalten, wurde der extrahierte Boden mit NER von 14C-DP, 
14C-DS- und 14C-DA+ nach 7 und 84 Tagen silyliert. Zum Vergleich wurden ebenfalls die 

Referenzsubstanzen 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ ohne Zugabe von Boden silyliert. Die 

Extrakte nach Silylierung wurden mittels DC und HPLC analysiert. Auf Grund geringer 

Konzentrationen in den Extrakten nach Silylierung konnte keine massenspektrometrische 

Analyse durchgeführt werden. Die DC-Chromatogramme von 14C-DP zeigten zwei radi-

oaktive Signale (Abb. 4.16). Ein Signal konnte co-chromatographisch als DP identifiziert 

werden; bei dem anderen Signal handelte es sich um nicht weiter identifizierbare Start-

aktivität. Die Anwesenheit von 14C-DP im Silylierungsextrakt des Bodens nach 7 Tagen 

Inkubation wurde ebenfalls durch anschließende HPLC-Analyse mit 14C-DP als Refe-

renzsubstanz bestätigt (Anhang A.9). Das Auftreten von DP in den Extrakten nach Sily-

lierung in Abwesenheit von Boden bestätigt, dass das Silylierungsreagenz TMCS nicht 

mit DP reagiert, obwohl das Reagenz bekanntermaßen Wasserstoffatome polarer Grup-

pen, e.g. Phenole, durch Silylgruppen ersetzt (Berns et al., 2005; Shan et al., 2011). 14C-

DS- und 14C-DA+ konnten nicht (DS-) oder in nur in sehr geringen Mengen (DA+) in den 

silylierten Böden nach 7 und 84 Tagen Inkubation mittels DC nachgewiesen werden (An-

hang A.9 und A.10). DP konnte in einer Menge von 2,3% AR an Tag 7 als Teil der se-

questrierten (Typ I) NER nachgewiesen werden. An Tag 84 konnte im Extrakt nach Sily-

lierung kein DP nachgewiesen werden, was darauf hindeutet, dass DP schnell remobili-

siert und umgesetzt wurde.   
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Abbildung 4.16: DC-Radio-Chromatogramm der Extrakte nach Silylierung mit 14C-DP ohne Boden (a) und extrahiertem Boden in-

kubiert mit 14C-DP für 7 Tage (b) und 84 Tage (c). Die radioaktiven Signale konnten mit 14C-DP als Referenzsubstanz co-chromato-

graphisch als DP und nicht weiter identifizierbare Startaktivität (1) identifiziert werden.   

4.3.3 Remobilisierung der nicht-extrahierbaren Rückstände 

Für die Untersuchung der Remobilisierung der NER (Summe aus flüchtigen, minerali-

sierten und extrahierbaren Rückständen) von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurde er-

schöpfend extrahierter Boden, der nur NER enthielt, mit nicht sterilem Boden vermischt. 

Abb. 4.17 zeigt die Remobilisierung der NER von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ von 

Tag 7 und 84 nach 54 Tagen Inkubation. Die Remobilisierung  der NER von 14C-DP, 
14C-DS- und 14C-DA+ an Tag 7 betrug jeweils 9,4, 12,0 und 19,1% AR (Abb. 4.17 & 

Anhang A.11). An Tag 84 war die Remobilisierung der 14C-DP-, 14C-DS-- und 14C-DA+-

DP 

DP (a) 

(1) 

(1) 

(1) 

(b) 

(c) 
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NER geringer (7,8, 7,2 und 13,4% AR). Die Bildung von NER wurde als wünschenswer-

ter Prozess zur natürlichen Elimination von Xenobiotika aus Böden angesehen, da sie die 

Bioverfügbarkeit, Toxizität und Mobilität einer Chemikalie herabsetzt (Bollag et al., 

1992). Jedoch konnte gezeigt werden, dass gealterte oder sequestrierte organische Che-

mikalien in Form von NER nicht generell irreversibel im Boden gebunden vorliegen 

(Kästner et al., 2014). Es wird angenommen, dass insbesondere Bodenmikroorganismen 

an der Freisetzung von NER beteiligt sind (Gevao et al., 2000).  

 

 
Abbildung 4.17: Verteilung der als NER applizierten Radioaktivität (%) von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ an Tag 7 (a) und Tag 84 

(b) auf flüchtige, mineralisierte, extrahierbare und nicht-extrahierbare Anteile nach 54 Tagen Inkubation mit nicht sterilem Boden. 

Daten sind dargestellt als Mittelwert (n=3) mit Standardabweichung (Konfidenzintervall α=0,05). 

Während der Remobilisierung der NER von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ wurden keine 

flüchtigen Anteile gebildet. Nur geringe Mengen an 14C der NER von DP und DS- waren 

extrahierbar (<1,7% AR). Im Gegensatz dazu lagen die extrahierbaren Anteile an 
14C-DA+-NER an Tag 7 deutlich höher (8,7% AR). Es wird daher angenommen, dass die 

NER von 14C-DP und 14C-DS- direkt nach ihrer Freisetzung vollständig mineralisiert wer-

den. Die Rückstände von 14C-DA+ hingegen werden nach Remobilisierung zunächst als 
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extrahierbare Rückstände akkumuliert, bevor sie durch die Mikroorganismen zu CO2 ab-

gebaut werden. Ein möglicher Grund hierfür könnte die verringerte Bioverfügbarkeit der 

extrahierbaren Rückstände von DA+ im Boden sein (Abb. 4.11).  

Die Mineralisation ist mit 5,8-10,7% AR das deutlichste Anzeichen der Remobilisierung 

der NER von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ im Boden. Dies deckt sich mit Erkenntnissen 

aus anderen Studien. In Experimenten mit Boden, der NER von Tetrabisphenol A ent-

hielt, konnten Wang et al. (2017b) zeigen, dass nach 231 Tagen Inkubation mit frischem 

Boden 9,2% 14CO2 gebildet wurden und nur geringe Mengen aus dem Boden extrahiert 

(<2%) werden konnten. Nach Inkubation von Boden mit NER von 14C-Phenanthren mit 

frischem Boden wurden 21% nach 75 Tagen mineralisiert (Wang et al., 2017c). Durch 

die Inkubation von NER von 14C-Parathion wurden 26% 14CO2 nach 28 Tagen freigesetzt; 

8% konnten aus dem Boden extrahiert werden (Racke & Lichtenstein, 1985). Die Mine-

ralisierung von NER von Anthracen, Naphthalin, Pyren und Benzo[a]pyren nach 190 Ta-

gen betrug jeweils 10, 15, 18 und 5% (Eschenbach et al., 1998). Nur 1% der NER von 

Atrazin wurden nach 14 Tagen Re-Inkubation mit frischem Boden in Form von 14CO2 

freigesetzt (Jablonowski et al., 2008), was jedoch mit dem Alter (>20 Jahre) des NER-

Bodens zusammen hängen könnte. Im Einklang mit diesen Studien weist auch die Mine-

ralisierung der NER von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ auf deren Bioverfügbarkeit im 

Boden hin.  

Die höchsten Anteile an in Form von NER applizierter Radioaktivität lagen nach Inkuba-

tion weiterhin gebunden am Boden vor (16,4-31,2% AR). Für 14C-DP war die Menge an 

NER nach Inkubation mit nicht sterilem Boden am höchsten (Abb. 4.17). Dieses Ergebnis 

entspricht den Erwartungen. Es konnte gezeigt werden, dass der größte Anteil der NER 

von 14C-DP an Tag 7 und 84 kovalent (Typ II NER) gebunden im Boden vorlagen (Abb. 

4.15). Typ II NER gelten als stabil im Boden und nur geringe Mengen (2-5%/Jahr) wer-

den im Zuge natürlicher Um-/Abbauprozess der organischen Materie freigesetzt 

(Eschenbach et al., 1998).  
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5 Zusammenführende Diskussion  

Die vorliegende Arbeit liefert Daten, die zeigen ob und falls ja inwieweit die Sorption, 

das Schicksal und die Bildung nicht-extrahierbarer Rückstände organischer Chemikalien 

in Böden durch eine chemische Ladung beeinflusst werden.  

Unter Berücksichtigung der strukturellen Ähnlichkeit der Modellsubstanzen konnte in 

dieser Arbeit gezeigt werden, dass eine positive Ladung die Sorption organischer Chemi-

kalien an die Bodenmatrix erhöht. Die Adsorption spielt bei der Bewertung der Persistenz 

von Chemikalien unter REACH eine wichtige Rolle, da sie über die Wahl des Simulati-

onstests (OECD 307, OECD 308 oder OECD 309) zur Bewertung der Abbaubarkeit ent-

scheidet (REACH Anhang VIII, 9.3.1). Liegen keine Daten zur Adsorption vor, kann über 

den logKow die Adsorptionsneigung von Chemikalien an Böden und Sediment (Koc, Kd) 

abgeschätzt werden: je niedriger der logKow desto niedriger der Koc/Kd. Im Falle ionischer 

Chemikalien konnte jedoch trotz niedrigem logKow eine hohe Adsorptionstärke nachge-

wiesen werden (Claßen et al., 2016). Neben dem logKow kann die Sorption von Chemi-

kalien auch über die Berechnung des logKoc bewertet werden. Die Ergebnisse der vorlie-

genden Sorptionsstudien zeigen jedoch, dass die mit der EPISuite Software berechneten 

logKoc-Werte für die nicht ionische Spezies der ionischen Modellsubstanzen (DS-, DA+) 

niedriger sind als der experimentell ermittelte logKoc. Im Fall von DP korreliert der be-

rechnete logKoc jedoch gut mit dem experimentell ermittelten Wert.  

Die Adsorption neutraler organischer Chemikalien an Boden läuft hauptsächlich über 

hydrophobe Verteilung ab, während für ionische Chemikalien weitere Adsorptions-Me-

chanismen (Kah & Brown, 2006), u.a. elektrostatische Wechselwirkungen, angenommen 

werden. Der logKow sowie der logKoc der nicht ionischen Spezies bilden nicht alle Ad-

sorptionsprozesse ionischer Chemikalien im Boden ab und sind daher nicht zur Abschät-

zung ihres Adsorptionsverhaltens im Rahmen der Persistenz-Bewertung geeignet. Expe-

rimentell bestimmte logKoc-Werte sind für hydrophobe Chemikalien gleichbleibend für 

verschiedene Sedimente und Böden (Karickhoff, 1981). Für polare Chemikalien führt die 

Normalisierung auf den Gehalt an organischer Materie jedoch nicht zur Reduzierung der 

Variationen der Sorptionskoeffizienten von Böden (von Oepen et al., 1991). Auf Basis 

der Ergebnisse dieser Arbeit sollte für die Bewertung der Adsorption ionischer Chemika-

lien im Rahmen der Persistenz-Bewertung ein experimentell ermittelter logKd anstelle 

eines kalkulierten/experimentellen logKoc herangezogen werden.   

Das Schicksal der drei Modellsubstanzen war in der vorliegenden Arbeit u.a. dominiert 

durch die Bildung von NER. Das Umweltrisiko dieser Rückstände hängt von der Wahr-

scheinlichkeit und der Art ihrer Freisetzung ab (Barraclough et al., 2005). Durch mikro-

bielle oder physikochemische Prozesse können NER freigesetzt werden, wodurch sie 

wieder bioverfügbar für Bodenorgansimen werden und toxisch wirken können. Jedoch 
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wird angenommen, dass diese Freisetzung langsam erfolgt (Kästner et al., 2018) und frei-

gesetzte Stoffanteile mineralisiert oder erneut als NER festgelegt werden können.  

Die höchsten Anteile an NER von DP und DS- waren biogen (Typ III NER) oder kova-

lent (Typ II NER) gebunden, während für DA+ hauptsächlich die Bildung sequestrierter 

(Typ I) NER beobachtet wurde. Trotz ihrer postulierten Stabilität konnte in der vorlie-

genden Studie gezeigt werden, dass neben Typ I NER (sequestriert) auch Typ II NER 

(kovalent) aus dem Boden remobilisiert werden können. Im Falle der neutralen Modell-

substanz (DP) gibt es Hinweise, dass die Ausgangsubstanz sequestriert (Typ I NER) im 

Boden vorliegt und bioverfügbar für Bodenorganismen werden kann, was einen entspre-

chenden Ökotoxikologie-Test nach sich ziehen würde. Auch in anderen Studien konnten 

in den NER die Ausgangsubstanzen nachgewiesen werden (Junge et al., 2011; Li et al., 

2015; Tong et al., 2016). Chemikalien mit hoher NER-Bildung sollten daher im Hinblick 

auf sequestrierte (Typ I), kovalent gebundene (Typ II) und biogene (Typ III) Rückstände 

untersucht werden. Die Bildung von Typ I NER sollten bei der Persistenz-Bewertung Be-

rücksichtigung finden, falls analytisch festgestellt wird, dass in dieser Fraktion auch die 

Ausgangssubstanz vorliegt. Unter diesen Umständen sollten sequestrierte Anteile an Aus-

gangssubstanz in die Berechnung der DT50 eingeschlossen werden. Im Falle, dass eine 

analytische Untersuchung der Typ I NER im Hinblick auf die Ausgangssubstanz tech-

nisch nicht möglich ist, sollte bei der Berechnung der DT50 - entsprechend dem Vorsor-

geprinzip - die Gesamtmenge der sequestrierten (Typ I) NER einfließen. 
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6 Zusammenfassung und Ausblick 

In der vorliegenden Arbeit wurde der Einfluss einer chemischen Ladung auf Sorption, 

Schicksal und Bildung nicht-extrahierbarer Rückstände organischer Chemikalien in Bo-

den untersucht. Unter Verwendung von ungeladenem 4-n-Dodecylphenol[phenyl ring-
14C(U)] (14C-DP), negativ geladenem 4-n-Dodecylbenzolsulfonsäure Natriumsalz[phenyl 

ring-14C(U)] (14C-DS-) und positiv geladenem 4-n-Dodecylbenzyltrimethylammonium-

chlorid[phenyl ring-14C(U)] (14C-DA+) mit hoher struktureller Ähnlichkeit wurden Sorp-

tionsstudien nach OECD 106 (Adsorption – Desorption using a Batch-Equilibrium Me-

thod) und Simulationstests nach OECD 307 (Aerobic and Anaerobic Transformation in 

Soil) unter Verwendung von LUFA Boden 5M durchgeführt.  

In den Sorptionsstudien wurde das Gleichgewicht für Adsorption und Desorption für 
14C-DA+ im Boden nach 15 und 1680 min erreicht, für 14C-DP und 14C-DS- jeweils nach 

240 min. Im Verlauf der Sorptionsstudie kam es zum abiotischen Abbau von DP unter 

Bildung polarer Transformationsprodukte. Die Verteilungskoeffizienten wurden über die, 

mittels DC-Analyse als DP identifizierten Anteile an applizierter Radioaktivität (AR) be-

rechnet. Die Sorptionskinetik für DS- war linear und die Verteilungskoeffizienten für die 

Adsorption und Desorption betrug logK�
���=2,68 und logK�

� �=1,78. Die kooperative Ad-

sorption von DP und DA+ war deutlich höher (logK�
���>3,30) im Vergleich zu 14C-DS- 

und ist als irreversibel einzustufen (logK�
� �<0,55). Der experimentelle logKoc für 

14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ war hoch (>3,0) und korrelierte im Fall der ionischen Che-

mikalien nicht mit dem berechneten logKoc. Unter Berücksichtigung der strukturellen 

Ähnlichkeit der Modellsubstanzen konnte in dieser Arbeit gezeigt werden, dass eine po-

sitive Ladung die Sorption organischer Chemikalien an die Bodenmatrix erhöht.  

Ziel der Simulationstests war die Untersuchung des Schicksals von 14C-DP, 14C-DS- und 
14C-DA+ im sterilen und nicht sterilen Boden. Nach Applikation der Testsubstanzen mit 

1 mg/kg zum sterilen und nicht sterilen Boden und Inkubation für 0, 1, 7, 14, 49, 84 und 

124 Tage wurde unter Verwendung einer sequentiellen Schüttelextraktion die Verteilung 

von 14C auf flüchtige, mineralisierte, extrahierbare und nicht-extrahierbare Rückstände 

(NER) untersucht. Die extrahierbaren Rückstände wurden mittels DC, HPLC und 

LC-MS/MS analysiert. Nach 124 Tagen Inkubation war die Mineralisation im nicht ste-

rilen Boden für 14C-DS- (64,5% AR) am höchsten, gefolgt von 14C-DP (44,0% AR) und 
14C-DA+ (37,8% AR); die Bildung von 14CO2 im sterilen Boden war vernachlässigbar. Es 

konnte eine gleichzeitige Zunahme der Mineralisationsrate und der mikrobiellen Aktivität 

(DMSO-Reduktionsrate) im nicht sterilen Boden mit 14C-DP und 14C-DS- von Tag 0 bis 

Tag 14 beobachtet werden. Für 14C-DA+ waren die Mineralisations- und die DMSO-Re-

duktionsrate über die Zeit konstant niedrig. Die extrahierbare Radioaktivität betrug für 
14C-DA+ 18,0% AR, während im Fall von 14C-DP und 14C-DS- nur geringe Mengen 

(2,7-4,7% AR) an Tag 124 aus dem Boden extrahiert werden konnten. Neben 14C-DP, 
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14C-DS- und 14C-DA+ konnten polare und unpolare (14C-DA+) Transformationsprodukte 

über die Zeit in den extrahierbaren Rückständen detektiert werden. Die höchsten Mengen 

an 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ lagen potentiell bioverfügbar im Boden vor. In den Cal-

ciumchlorid-Extrakten konnten nur Transformationsprodukte nachgewiesen werden. Die 

Halbwertszeit (DT50) nahm wie folgt ab: DA+(61,70 Tage)>DS-(18,20 Tage)>DP 

(9,96 Tage). Die Ergebnisse lassen darauf schließen, dass eine negative und positive La-

dung die DT50 organischer Chemikalien im Boden erhöht. 

Die höchste Menge an NER am Studienende konnte für 14C-DP (45,4% AR) beobachtet 

werden, gefolgt von 14C-DA+ (34,2% AR) und 14C-DS- (23,1% AR). Beachtliche Mengen 

an NER von 14C-DA+ (16,0% AR) wurden unter sterilen Bedingungen gebildet. Die NER 

nach 7 und 84 Tagen Inkubation wurden im Hinblick auf sequestrierte (Typ I), kovalent 

gebundene (Typ II) und biogene (Typ III) Rückstände mittels Silylierungsmethode (Typ I 

und II) und saurer Hydrolyse (Typ III NER) des extrahierten Bodens untersucht. Durch 

Silylierung der NER von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ nach 7 und 84 Tagen Inkubation 

konnten 3,0-23,2% AR freigesetzt werden, was darauf hindeutet, dass diese Rückstände 

stark sorbiert oder physikalisch eingeschlossen (Typ I NER) im Boden vorlagen. Der 

Rückstand der NER nach Silylierung (12,9-33,1% AR) lag kovalent an Boden gebunden 

vor. Im Boden konnte 14C-DP (2,3% AR), jedoch kein 14C-DS- und 14C-DA+ durch Sily-

lierung freigesetzt werden. Dies lässt vermuten, dass nur im Fall von 14C-DP die Aus-

gangssubstanz Teil der Typ I NER war, die als reversibel an Boden gebunden gelten. Die 

saure Hydrolyse der 14C-DP-, 14C-DS-- und 14C-DA+-NER nach 7 und 84 Tagen Inkuba-

tion und anschließender Analyse des Bodenextrakts hinsichtlich enthaltener 14C-Amino-

säuren zeigte, dass 2,5-23,8% AR biogen gebundene (Typ III) Rückstände sind. Die 

höchsten Anteile an NER von DP und DS- waren biogen (Typ III NER) oder kovalent 

(Typ II NER) gebunden, während für DA+ hauptsächlich die Bildung sequestrierter 

(Typ I) NER beobachtet wurde. Nach Re-Inkubation des NER-Bodens nach 7 und 84 

Tagen von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ mit nicht sterilem Boden für 54 Tage betrug die 

Remobilisierung (Summe aus flüchtigen, mineralisierten und extrahierbaren Rückstän-

den) 7,2-19,1% AR; der höchste Anteil verblieb jedoch weiterhin nicht-extrahierbar im 

Boden (16,4-31,2% AR).  

Auf Basis der Ergebnisse dieser Arbeit sollte im Rahmen der Persistenz-Bewertung für 

die Beurteilung der Adsorption ionischer Chemikalien ein experimentell ermittelter logKd 

anstelle des kalkulierten/experimentellen logKoc herangezogen werden. Weiterhin sollten 

Chemikalien mit hoher NER-Bildung im Hinblick auf sequestrierte (Typ I), kovalent ge-

bundene (Typ II) und biogene (Typ III) Rückstände untersucht werden. Die Bildung von 

Typ I NER sollten bei der Persistenz-Bewertung Berücksichtigung finden, falls analytisch 

festgestellt wird, dass in dieser Fraktion auch die Ausgangssubstanz vorliegt. Unter die-

sen Umständen sollten sequestrierte Anteile an Ausgangssubstanz in die Berechnung der 

DT50 eingeschlossen werden. Im Falle, dass eine analytische Untersuchung der Typ I 
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NER im Hinblick auf die Ausgangssubstanz technisch nicht möglich ist, sollte bei der 

Berechnung der DT50 - entsprechend dem Vorsorgeprinzip - die Gesamtmenge der se-

questrierten (Typ I) NER einfließen. 

Um das hier erarbeitete Konzept zur Persistenz-Bewertung ionischer Chemikalien zu va-

lidieren, sollten weitere 14C-markierte, ionische Chemikalien entsprechend untersucht 

werden, ggf. auch unter Einbeziehung von Ringtests. Die Verwendung unterschiedlicher 

Böden kann Aufschluss bringen, in wie fern das Schicksal ionischer Chemikalien vom 

pH-Wert, Ton- und organischen Kohlenstoff-Gehalt, Kationen- und Anionenaustausch-

kapazität des Bodens abhängt. Diese Ergebnisse könnten bei der Durchführung von Si-

mulationstests nach OECD 307, für die standardmäßig drei Böden eingesetzt werden, 

berücksichtigt werden. Zur Berücksichtigung der NER in der Persistenz-Bewertung soll-

ten weitere Studien mit 14C-markierten Chemikalien durchgeführt und Typ I-III NER an 

mehr Inkubationszeitpunkten als in der vorliegenden Studie mittels Silylierungsmethode 

und saurer Hydrolyse des erschöpfend extrahierten Bodens untersucht werden. Weiterer 

Forschungsbedarf besteht in der Entwicklung einer analytischen Methode zur differen-

zierteren Unterscheidung der Typ I-III NER, die es ermöglicht, biogene Rückstände 

(Typ III NER) in Typ I (sequestriert) und Typ II (kovalent) NER nachzuweisen. Da in 

der vorliegenden Studie ausschließlich Boden als Umweltkompartiment diente, sollte ge-

prüft werden, wie sich eine chemische Ladung auf das Schicksal organischer Chemikalien 

in Simulationstests mit Oberflächenwasser (OECD 309) und Sediment (OECD 308) aus-

wirkt.   
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7 Summary and Outlook 

In the present study we investigated the influence of an ionic functional group on the 

sorption, fate and formation of non-extractable residues of organic compounds in soil. 

Using uncharged 4-n-dodecylphenol[phenyl ring-14C(U)] (14C-DP), negatively charged 

4-n-dodecylbenzenesulfonic acid[phenyl ring-14C(U)] sodium salt (14C-DS-) and posi-

tively charged 4-n-dodecylbenzyltrimethylammonium chloride[phenyl ring-14C(U)] (14C-

DA+) with high structural similarity, we performed sorption tests according to OECD 106 

(Adsorption – Desorption using a Batch-Equilibrium Method) and simulation tests in soil 

according to OECD 307 (Aerobic and Anaerobic Transformation in Soil) with LUFA soil 

5M.  

In the sorption tests equilibrium for adsorption and desorption of 14C-DA+ was reached 

after 15 and 1680 min and for 14C-DP and 14C-DS- after 240 min, respectively. During 

the sorption test, DP was abiotically degraded to more polar transformation products. 

Partitioning coefficients were therefore determined according to the amounts of adsorbed 

and desorbed DP detected by TLC-Analysis. Sorption kinetic for DS- was linear and the 

partitioning coefficients for adsorption and desorption amounted to logK�
���=2.68 and 

logK�
� �=1.78. Cooperative adsorption of DP und DA+ was obviously higher 

(logK�
���>3.30) compared to 14C-DS- and is considered irreversible (logK�

� �<0.55). Ex-

perimentally determined logKoc values for 14C-DP, 14C-DS- and 14C-DA+ were high (>3.0) 

and deviate from calculated logKoc in case of the ionic chemicals. Considering the struc-

tural similarity it could be shown that a positive charge lead to an increased sorption of 

organic chemicals on soil.  

Aim of the simulation test was to investigate the fate of 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ in 

sterile and non-sterile soil. After application of the test substances with 1 mg/kg to steri-

lized and non-sterilized soil and incubation for 0, 1, 7, 14, 49, 84 and 124 days, samples 

were sequentially extracted. Distribution of the applied radioactivity (AR) among vola-

tile, mineralized, extractable and non-extractable residues (NER) for 14C-DP, 14C-DS- und 
14C-DA+ were investigated. Extractable portions of 14C were examined by means of TLC, 

HPLC and LC-MS/MS analyses. After 124 days of incubation highest mineralization 

could be observed for 14C-DS- (64.5% AR), followed by 14C-DP (44.0% AR) and 
14C-DA+ (37.8% AR) whereas formation of 14CO2 in sterile soil was neglectable. In case 

of 14C-DP und 14C-DS- the rate of mineralization and the microbial activity (DMSO re-

duction rate) in non-sterilized soil simultaneous increased from day 0 until day 14. For 
14C-DA+ the mineralization and DMSO reduction rate were constantly low over time. 

Extractable radioactivity for 4C-DA+ amounted to 18.0% AR, but only low amounts of 
14C-DP und 14C-DS- were extractable form the soil (2.7-4.7% AR) at the end of the test. 

Besides 14C-DP, 14C-DS- and 14C-DA+ polar and nonpolar (14C-DA+) transformation 

products were detected in the extracts over time. Highest amounts of 14C-DP, 14C-DS- and 
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14C-DA+ were potentially bioavailable in soil. In the calcium chloride extracts only trans-

formation products were detected. Half-life (DT50) decrease in the following manner: 

DA+(61.70 days)>DS-(18.20 days)>DP(9.96 days). The findings suggest that a negative 

and positive charge increases the DT50 of organic chemicals in soil. 

Highest amounts of NER at the end of the tests were observed for 14C-DP (45.4% AR) 

followed by 14C-DA+ (34.2% AR) and 14C-DS- (23.1% AR). Considerable amounts of 

NER of 14C-DA+ (16.0% AR) were formed under sterile soil conditions. NER at day 7 

and 84 were further investigated with respect to sequestered, covalently bound and bio-

genic residues (NER types I, II, and III). Silylation of 14C-DP, 14C-DS- and 14C-DA+ de-

rived NER after 7 and 84 days of incubation released 3.0-23.2% AR, indicating that these 

were strongly sorbed or physically entrapped (type I NER) in the soil. The reminder of 

the residues (12.9-33.1% AR) were covalently bound (type II NER) to the soil. Analysis 

of extracts derived by silylation shows that 14C-DP (2.3% AR), but neither 14C-DS- nor 
14C-DA+ were released by the silylation procedure. This suggests that only in case of 
14C-DP, the parent substance was part of type I NER, which is considered reversibly 

bound to soil. Acid hydrolysis of the 14C-DP, 14C-DS- and 14C-DA+ NER containing soil 

after 7 and 84 days of incubation and subsequent analysis of soil extracts regarding 
14C-aminoacids (14C-AA) indicates that 2.5-23.8% AR are biogenically formed residues 

(type III NER) in soil. Most DP and DS- derived NER were biogenically or covalently 

bound, whereas DA+ predominantly forms sequestered NER in soil. After re-incubation 

of the NER containing soil of 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ after 7 and 84 days with non-

sterilized soil for 54 days, remobilisation (sum of volatile, mineralised and extractable 

residues) amounted to 7.2-19.1% AR; however, the highest amounts still remained non-

extractable in soil (16.4-31.2% AR).  

With regard to the results it is recommended to use an experimentally determined logKd 

instead of calculated/experimental logKoc values for the assessment of the adsorption of 

ionic chemicals in soil in frame of persistence assessment. Furthermore, chemicals with 

an obviously high NER formation should be investigated according to sequestered 

(type I), covalently bound (type II) and biogenic (type III) NER. The formation of 

type I NER should be taken into account in the persistence assessment, if the parent sub-

stance has been analytically determined in this fraction. In this case, the sequestered 

amount of parent molecule should be included in the calculation of the DT50. In case that 

analytical investigations of type I NER regarding the parent molecule were technically 

not feasible, the DT50 has to be calculated considering the total amount of sequestered 

(type I) NER in accordance with the precautionary principle. 

To validate the developed concept for the persistence-assessment of ionic chemicals, fur-

ther simulation tests according to OECD 307 with other 14C-labelled, ionic compounds 

should be performed, if necessary as ring test. By the use of different soils, the influence 

of pH, clay and organic matter content as well as cation and anion exchange capacity on 
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the fate of ionic chemicals could be investigated. This results should be regarded by the 

performance of OECD 307 tests because generally three soils have to be examined within 

these tests. For the consideration of NER in the persistence-assessment, type I-III NER 

of further 14C-labelled compounds should be determined by use of silylation method and 

acid hydrolysis of the exhaustively extracted soil, preferably at more sampling points 

compared to the present study. Developing analytical methods for the identification of 

biogenic (type III) residues within type I (sequestered) and type II (covalently bound) 

NER would help to better differentiate the three NER types. Furthermore, the influence 

of a chemical charge of organic chemicals in simulations tests with surface water 

(OECD 309) and sediment (OECD 308) should be examined, because these tests are also 

used for the assessment of the persistence of chemicals in different legislations.    
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Anhang 

A.1 Vorversuche 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ 

Tabelle 0.1: Verteilung der AR von 14C-DP auf mineralisierte, flüchtige, extrahierbare und nicht-extrahierbare Anteile nach 0, 0,16, 

7 und 61  Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=2) der AR mit Standardabweichung (ST). 

Anteil an applizierter     

Radioaktivität [%] 

Tag Tag Tag Tag  

0 0,16 7 61 

  MW ST MW ST MW ST MW ST 

mineralisiert 0,0 0,0 0,1 0,0 12,7 0,5 46,2 0,1 

flüchtig  0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 

extrahierbar 95,1 2,0 79,5 3,3 28,3 2,2 2,5 0,2 

nicht-extrahierbar  4,5 0,5 11,8 0,1 52,1 0,8 42,2 3,0 

Wiederfindung  99,6 2,5 91,5 3,4 93,1 3,5 90,9 3,3 

 

Tabelle 0.2: Verteilung der AR von 14C-DS- auf mineralisierte, flüchtige, extrahierbare und nicht-extrahierbare Anteile nach 0, 0, 16, 

6 und 56 Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=2) der AR mit Standardabweichung (ST). 

Anteil an applizierter     

Radioaktivität [%] 

Tag Tag Tag  Tag  

0 0,16 6 56 

  MW ST MW ST MW ST MW ST 

mineralisiert 0,0 0,0 0,1 0,0 37,6 7,7 71,0 0,2 

flüchtig 0,0 0,0 0,1 0,1 0,0 0,0 0,1 0,1 

extrahierbar  91,6 4,7 90,9 5,3 23,9 4,6 2,4 0,5 

nicht-extrahierbar 1,7 0,5 1,7 0,1 31,6 5,7 28,0 1,8 

Wiederfindung  93,3 5,3 92,8 5,5 93,0 18,1 101,5 2,7 

 

Tabelle 0.3: Verteilung der AR von 14C-DA+ auf mineralisierte, flüchtige, extrahierbare und nicht-extrahierbare Anteile nach 0 und 7 

Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=2) der AR mit Standardabweichung (ST). 

Anteil an applizierter     

Radioaktivität [%] 

Tag Tag 

0 7 

  MV ST MV ST 

mineralisiert 0,0 0,0 0,4 0,0 

flüchtig 0,0 0,0 0,0 0,0 

extrahierbar 83,5 2,4 65,6 0,8 

nicht-extrahierbar 11,5 3,6 36,9 1,8 

Wiederfindung  95,0 6,1 102,9 2,6 

 

 

 



Anhang 98 

A.2 Wiederfindung der applizierten Radioaktivität in den 

Sorptionsstudien mit 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ 

Tabelle 0.4: Wiederfindung der AR in den Ansätzen mit DP in den Testkonzentrationen 1, 1,6, 2, 4, 10 und 20 mg/kg. Daten sind 

dargestellt als Mittelwert (n=3) der AR (%) mit Standardabweichung (Konfidenzintervall α=0,05). 

 Anteil an applizierter Radioaktivität (%) 

1 mg/kg 1,6 mg/kg 2 mg/kg 4 mg/kg 10 mg/kg 20 mg/kg 

adsorbiert an Becher 2,3±0,3 1,8±0,2 2,2±0,1 2,8±0,3 3,1±0,6 2,4±0,5 

nicht adsorbiert 1,3±0,6 1,3±0,1 1,6±0,0 1,5±0,5 2,2±0,5 1,8±0,6 

desorbiert 1,4±0,4 1,5±0,2 1,7±0,2 1,7±0,1 1,6±0,2 1,2±0,0 

adsorbiert an Boden 86,3±3,3 83,7±6,5 91,7±2,5 86,2±10,9 93,6±1,1 97,3±1,1 

Wiederfindung 91,3±4,5 88,3±7,1 97,1±2,8 92,2±11,8 100,5±2,7 102,6±2,3 

 

Tabelle 0.5: Wiederfindung der AR in den Ansätzen mit DS- in den Testkonzentrationen 1, 1,6, 2, 4, 10 und 20 mg/kg. Daten sind 

dargestellt als Mittelwert (n=3) der AR (%) mit Standardabweichung (Konfidenzintervall α=0,05). 

 Anteil an applizierter Radioaktivität (%) 

1 mg/kg 1,6 mg/kg 2 mg/kg 4 mg/kg 10 mg/kg 20 mg/kg 

adsorbiert Becher 6,9±3,4 8,7±1,0 7,7±0,6 7,7±0,6 7,5±1,3 8,7±0,3 

nicht adsorbiert 15,4±1,1 18,5±0,9 16,8±4,3 19,9±4,3 15,6±1,7 15,9±0,8 

Desorbiert 17,2±2,5 14,2±4,1 14,4±1,6 15,3±1,6 14,4±1,1 14,9±1,6 

adsorbiert Boden 63,7±0,2 59,2±5,4 62,4±2,8 63,9±2,8 63,5±5,0 64,4±1,0 

Wiederfindung 103,2±7,2 100,6±11,4 101,4±9,3 106,8±8,6 101,0±9,0 103,9±3,8 

 

Tabelle 0.6: Wiederfindung der AR in den Ansätzen mit DA+ in den Testkonzentrationen 1, 1,6, 2, 4, 10 und 20 mg/kg. Daten sind 

dargestellt als Mittelwert (n=3) mit Standardabweichung (Konfidenzintervall α=0,05). 

 Anteil an applizierter Radioaktivität (%) 

1 mg/kg 1,6 mg/kg 2 mg/kg 4 mg/kg 10 mg/kg 20 mg/kg 

adsorbiert an Becher 2,4±0,5 2,6±0,2 2,1±0,3 2,3±0,2 2,9±0,4 3,1±0,9 

nicht adsorbiert 2,5±0,8 2,3±0,2 2,6±0,2 1,8±0,3 3,0±0,4 2,7±0,4 

desorbiert 1,4±0,4 1,2±0,4 0,9±0,3 2,0±1,5 1,3±0,4 2,1±1,3 

adsorbiert an Boden 77,6±1,9 61,7±9,9 60,3±8,4 67,5±3,7 65,4±1,1 71,7±12,6 

Wiederfindung 84,0±0,3 71,5±7,4 72,1±3,2 73,6±5,6 72,5±2,3 80,7±14,6 
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A.3 Wiederfindung von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ im nicht 

sterilem Boden 

Tabelle 0.7: Verteilung der AR von 14C-DP auf mineralisierte, flüchtige, extrahierbare und nicht-extrahierbare Anteile nach 0, 1, 7, 

14, 49, 84 und 124 Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=3) mit Standardabweichung (ST) (Konfidenzin-

tervall α=0,05; - = nicht bestimmt). 

Anteil an applizierter 

Radioaktivität [%] 

Tag   Tag  Tag  Tag  Tag  Tag  Tag  

0 1 7 14 49 84 124 

  MV ST MV ST MV ST MV ST MV ST MV ST MV ST 

mineralisiert 0,0 0,0 1,0 0,2 21,5 3,4 26,5 1,3 38,3 0,9 43,4 1,3 44,0 1,6 

flüchtig 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 

extrahierbar 95,1 4,7 85,5 2,8 33,7 4,6 20,4 1,5 7,4 0,6 6,1 0,4 4,7 0,3 

nicht-extrahierbar 4,5 0,5 15,4 0,2 35,8 1,5 46,4 3,1 45,3 3,7 40,6 1,1 45,4 3,7 

Wiederfindung  99,6 5,3 101,8 3,2 91,0 9,4 93,3 5,9 90,9 5,2 90,1 2,8 94,1 5,6 

Inkubationsgefäß - -  -  -  -  -  -  -  ≤0,01 -  ≤0,01 -  -  -  

 

Tabelle 0.8: Verteilung der AR von 14C-DS- auf mineralisierte, flüchtige, extrahierbare und nicht-extrahierbare Anteile nach 0, 1, 7, 

14, 49, 84 und 124 Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=3) mit Standardabweichung (ST) (Konfidenzin-

tervall α=0,05; - = nicht bestimmt). 

Anteil an applizierter 

Radioaktivität [%] 

Tag   Tag  Tag  Tag Tag  Tag Tag 

0 1 7 14 49 84 124 

  MV ST MV ST MV ST MV ST MV ST MV ST MV ST 

mineralisiert 0,0 0,0 1,0 0,1 40,5 4,2 55,6 1,8 63,6 3,0 67,0 0,2 64,5 1,9 

flüchtig 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 

extrahierbar 91,6 4,7 99,5 6,5 11,7 1,2 6,4 0,5 3,5 0,2 2,8 0,3 2,7 0,1 

nicht-extrahierbar 1,7 0,5 6,0 0,5 32,3 1,4 33,4 5,1 28,6 3,9 21,7 4,9 23,1 0,2 

Wiederfindung  93,3 5,3 106,6 7,1 84,5 6,8 95,5 7,4 95,7 7,1 91,4 5,5 90,3 2,3 

Inkubationsgefäß  - -  -   - ≤0,01 -   - -  -  -  -  -  ≤0,01 -  

 

Tabelle 0.9: Verteilung der AR von 14C-DA+ auf mineralisierte, flüchtige, extrahierbare und nicht-extrahierbare Anteile nach 0, 1, 7, 

14, 49, 84 und 124 Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=3) mit Standardabweichung (ST) (Konfidenzin-

tervall α=0,05; - = nicht bestimmt). 

Anteil an applizierter 

Radioaktivität [%] 

Tag  Tag  Tag  Tag  Tag  Tag  Tag  

0 1 7 14 49 84 124 

  MW ST MV ST MV ST MV ST MV ST MV ST MV ST 

mineralisiert 0,0 0,0 0,1 0,0 1,1 0,3 3,4 0,1 14,4 4,0 24,2 3,9 37,8 1,9 

flüchtig 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 

extrahierbar 83,5 2,4 75,1 6,5 65,5 2,9 58,1 6,3 43,4 1,0 29,9 3,7 18,0 2,2 

nicht-extrahierbar 11,5 3,6 25,2 3,1 36,2 4,7 36,6 2,7 28,3 0,5 33,5 4,2 34,2 1,2 

Wiederfindung  95,0 6,1 100,3 9,6 102,8 7,8 98,1 9,1 86,1 5,5 87,6 11,8 90,1 5,2 

Inkubationsgefäß -  - -  - - -  - -  ≤0,01  - ≤0,01 -  ≤0,01 -  
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A.4 Wiederfindung von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ im sterilen 

Boden 

Tabelle 0.10: Verteilung der AR von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ auf mineralisierte, flüchtige, extrahierbare und nicht-extrahierbare 

Anteile nach 14 Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=3) mit Standardabweichung (ST) (Konfidenzintervall 

α=0,05; - = nicht bestimmt). 

Anteil an applizierter 

Radioaktivität [%] 14C-DP 14C-DS- 14C-DA+ 

  MW ST MV ST MV ST 

mineralisiert 2,9 0,6 0,1 0,0 0,1 0,0 

flüchtig 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 

extrahierbar 102,9 2,7 90,1 4,0 91,7 17,4 

nicht-extrahierbar 3,2 0,1 1,5 0,9 16,0 3,2 

Wiederfindung  109,0 3,4 91,7 4,9 107,7 20,7 

Inkubationsgefäß - -    - - - - 
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A.5 Stabilität 14C-DA+ in Soxhlet-Extraktion 

 
Abbildung 0.1: DC-Radio-Chromatogramm zur Untersuchung der Stabilität von 14C-DA+ nach Soxhlet-Extraktion. Das radioaktive 

Signal konnten co-chromatographisch als DA+ identifiziert werden.  
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A.6 Wiederfindung Aufarbeitung Extrakte von 14C-DP, 14C-DS- 

und 14C-DA+ im nicht sterilem Boden 

Tabelle 0.11: Wiederfindung der CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O- und ACN-Extrakte von 14C-DP nach Aufarbeitung für die HPLC-

Analyse in % AR. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=3) mit Standardabweichung (ST) (Konfidenzintervall α=0,05). 

Anteil an applizierter 

Radioaktivität [%] 

Tag  Tag  Tag  Tag  Tag  

1 7 14 49 84 

  MW ST MV ST MV ST MV ST MV ST 

CaCl2 79,1 32,3 11,4 1,8 10,5 4,9 13,2 4,8 11,4 1,7 

MeOH 69,5 13,7 38,6 8,0 53,8 11,2 67,8 2,3 32,0 15,3 

MeOH:H2O 61,3 1,7 12,1 3,2 17,4 6,9 9,9 10,0 31,3 27,7 

ACN 71,3 5,5 39,9 18,0 57,1 0,9 58,5 11,6 44,0 2,7 

 

Tabelle 0.12: Wiederfindung der CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O- und ACN-Extrakte von 14C-DS- nach Aufarbeitung für die HPLC-

Analyse in % AR. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=3) mit Standardabweichung (ST) (Konfidenzintervall α=0,05). 

Anteil an applizierter 

Radioaktivität [%] 

Tag  Tag  Tag  Tag  Tag  

1 7 14 49 84 

  MW ST MV ST MV ST MV ST MV ST 

CaCl2 59,5 14,3 12,6 1,1 11,5 4,7 11,2 3,2 7,9 1,7 

MeOH 79,6 4,3 63,4 14,1 69,2 5,5 49,5 1,4 38,3 14,3 

MeOH:H2O 58,2 6,9 26,2 8,1 23,5 10,4 33,8 9,7 26,7 13,8 

ACN 83,1 9,1 39,0 3,8 48,2 15,7 45,5 1,8 27,9 10,2 

 

Tabelle 0.13:Wiederfindung der CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O-, ACN- und Soxhlet-Extrakte von 14C-DA+ nach Aufarbeitung für die 

HPLC-Analyse in % AR. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=3) mit Standardabweichung (ST) (Konfidenzintervall α=0,05). 

Anteil an applizierter 

Radioaktivität [%] 

Tag  Tag  Tag  Tag  Tag  

1 7 14 49 84 

  MW ST MV ST MV ST MV ST MV ST 

CaCl2 75,4 5,1 6,1 0,1 5,2 0,5 55,2 5,2 55,2 2,3 

MeOH 86,4 6,5 78,7 4,3 79,0 6,1 81,2 4,2 78,9 4,4 

MeOH:H2O 73,9 10,9 67,4 10,9 30,6 29,0 60,7 5,7 74,0 15,5 

ACN 70,5 1,2 76,2 3,8 74,4 7,6 78,3 4,5 70,3 21,2 

Soxhlet 84,2 5,9 131,6 31,8 71,3 7,8 68,1 9,1 87,2 12,6 
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A.7 Analytik der CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O- und ACN-Extrakte 

von 14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ im nicht sterilem Boden 

Tabelle 0.14: Analyse der CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O- und ACN-Extrakte von 14C-DP im nicht sterilem Boden. Die Verteilung der 

Radioaktivität wurde mittels DC-Scanner untersucht. Die Identifizierung von 14C-DP erfolgte co-chromatographisch mittels nicht 

radioaktivmarktierter Referenzsubstanz DP. Die Abbauprodukte konnten auf Grund zu geringer Radioaktivitätsmengen nicht identi-

fiziert werden. Daten sind dargestellt als Mittelwert (n=3) in Bezug auf die AR (%) (Konfidenzintervall α=0,05; - = nicht nachweis-

bar). 

CaCl2-Extrakt  
Anteil an applizierter Radioaktivität [%] 

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität 0,6 0,9 0,7 0,3 0,3 0,3 

Abbauprodukt 1 (Rf=0,15) 0,4 - - - - - 

Abbauprodukt 2 (Rf=0,27) - - - - - - 

Abbauprodukt 3 (Rf=0,48) - - - - - - 
DP (Rf=0,61)  - - - - ≤ 0,1 - 

MeOH-Extrakt 
Anteil an applizierter Radioaktivität [%] 

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität 63,0 9,8 10,6 2,9 3,3 2,5 

Abbauprodukt 1 (Rf=0,15) - - - - - 0,5 

Abbauprodukt 2 (Rf=0,27) 8,5 9,5 3,0 1,4 0,3 - 

Abbauprodukt 3 (Rf=0,48) - - 1,0 - 0,4 - 
DP (Rf=0,61)  6,1 8,4 2,1 1,1 0,2 - 

MeOH:H2O-Extrakt 
Anteil an applizierter Radioaktivität [%] 

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität 1,2 2,7 1,8 1,0 1,0 1,0 

Abbauprodukt 1 (Rf=0,15) - - - - - - 

Abbauprodukt 2 (Rf=0,27) - - - - - - 

Abbauprodukt 3 (Rf=0,48) - - - - - - 

DP (Rf=0,61)  3,3 - - - - - 

ACN-Extrakt 
Anteil an applizierter Radioaktivität [%] 

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität 1,1 2,0 0,8 0,5 0,5 0,4 

Abbauprodukt 1 (Rf=0,15) ≤ 0,1 - - - - - 

Abbauprodukt 2 (Rf=0,27) ≤ 0,1 0,2 0,2 _ - - 

Abbauprodukt 3 (Rf=0,48) 1,0 0,2 ≤ 0,1 ≤ 0,1 - - 

DP (Rf=0,61)  ≤ 0,1 0,2 0,2 0,2 - - 
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Tabelle 0.15: Analyse der CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O- und ACN-Extrakte von 14C-DS- im nicht sterilem Boden. Die Verteilung der 

Radioaktivität wurde mittels DC-Scanner untersucht. Die Identifizierung von 14C-DS- erfolgte co-chromatographisch mittels nicht 

radioaktivmarktierter Referenzsubstanz DS-. Die Abbauprodukte konnten auf Grund zu geringer Radioaktivitätsmengen nicht identi-

fiziert werden. Daten sind dargestellt als Mittelwert (n=3) in Bezug auf die AR (%). (Konfidenzintervall α=0,05; - = nicht nachweis-

bar). 

CaCl2-Extrakt  
Anteil an applizierter Radioaktivität [%] 

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität 0,9 1,9 1,1 0,4 ≤ 0,1 0,2 

Abbauprodukt 1 (Rf=0,12) - - - - ≤ 0,1 - 

Abbauprodukt 2  (Rf=0,24) - - - - ≤ 0,1 - 

Abbauprodukt 3 (Rf=0,41) 21,4 0,2 - - - - 

Abbauprodukt 4 (Rf=0,52) - - - ≤ 0,1 0,2 ≤ 0,1 

Abbauprodukt 5 (Rf=0,69) - - - ≤ 0,1 - - 

Abbauprodukt 6 (Rf=0,79) - - - - - - 
DS- (Rf=0,86) - - ≤ 0,1 - - - 

MeOH-Extrakt 
Anteil an applizierter Radioaktivität [%]  

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität - - 0,5 0,2 0,3 0,2 

  Abbauprodukt 1 (Rf=0,12) - - - - - - 

 Abbauprodukt 2  (Rf=0,24) - - - - - - 

  Abbauprodukt 3 (Rf=0,41) - - 1,3 - - 0,6 

  Abbauprodukt 4 (Rf=0,52) - - - 0,8 1,2 0,4 

  Abbauprodukt 5 (Rf=0,69) - - - - - - 

 Abbauprodukt 6  (Rf=0,79) 5,3 0,9 - - - - 
DS- (Rf=0,86) 46,6 4,7 2,5 0,9 - 0,3 

MeOH:H2O-Extrakt 
Anteil an applizierter Radioaktivität [%] 

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität - 1,4 0,9 0,6 0,3 0,4 

Abbauprodukt 1 (Rf=0,12) - - - - ≤ 0,1 - 

Abbauprodukt 2  (Rf=0,24) - - - - ≤ 0,1 ≤ 0,1 

Abbauprodukt 3 (Rf=0,41) - 0,2 ≤ 0,1 0,2 0,2 - 

Abbauprodukt 4 (Rf=0,52) - - - - - ≤ 0,1 

Abbauprodukt 5 (Rf=0,69) 8,5 0,2 - - - - 

Abbauprodukt 6  (Rf=0,79) - - - - - - 
DS- (Rf=0,86) 3,8 0,3 0,3 0,2 ≤ 0,1 ≤ 0,1 

ACN-Extrakt 
Anteil an applizierter Radioaktivität [%] 

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität ≤ 0,1 0,2 0,2 ≤ 0,1 ≤ 0,1 ≤ 0,1 

Abbauprodukt 1 (Rf=0,12) - - - - ≤ 0,1 - 
Abbauprodukt 2  (Rf=0,24) - - - - ≤ 0,1 - 

Abbauprodukt 3 (Rf=0,41) - - - - ≤ 0,1 - 

Abbauprodukt 4 (Rf=0,52) - - - - - - 

Abbauprodukt 5 (Rf=0,69) ≤ 0,1 ≤ 0,1 - - - - 

Abbauprodukt 6  (Rf=0,79) - ≤ 0,1 ≤ 0,1 - - - 
DS- (Rf=0,86) 0,3 0,2 ≤ 0,1 0,2 ≤ 0,1  0,3 
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Tabelle 0.16: Analyse der CaCl2-, MeOH-, MeOH:H2O-, ACN- und Soxhlet-Extrakte von 14C-DA+ im nicht sterilem Boden. Die 

Verteilung der Radioaktivität wurde mittels DC-Scanner untersucht. Die Identifizierung von 14C-DA+ erfolgte co-chromatographisch 

mittels nicht radioaktivmarktierter Referenzsubstanz DA+. Daten sind dargestellt als Mittelwert (n=3) in Bezug auf die AR (%) (Kon-

fidenzintervall α=0,05; - = nicht nachweisbar). 

CaCl2-Extrakt  
Anteil an applizierter Radioaktivität [%] 

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität 0,2 - 1,7 1,4 1,1 0,4 
Abbauprodukt 1 (Rf=0,12) 0,5 14,2 14,7 14,1 7,8 3,0 
Abbauprodukt 2 (Rf=0,24) 0,4 - - - 0,8 - 
Abbauprodukt 3 (Rf=0,49) - - - - - 0,7 

DA+ (Rf=0,53) ≤ 0,1 - - - - ≤ 0,1 
Abbauprodukt 4 (Rf=0,63) - - - - - - 
Abbauprodukt 5 (Rf=0,74) - - - - - ≤ 0,1 

MeOH-Extrakt 
  

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität 2,4 1,6 3,0 0,8 0,5 0,6 
Abbauprodukt 1 (Rf=0,12) - 2,6 16,6 4,9 3,8 2,1 
Abbauprodukt 2 (Rf=0,24) - - - 0,6 0,4 - 
Abbauprodukt 3 (Rf=0,49) - - - - 1,3 - 

DA+ (Rf=0,53) 42,2 20,6 2,4 2,5 1,2 1,1 
Abbauprodukt 4 (Rf=0,63) - - - - - - 
Abbauprodukt 5 (Rf=0,74) - - - 0,7 - 1,4 

MeOH:H2O-Extrakt 
Anteil an applizierter Radioaktivität [%] 

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität 1,4 2,2 1,8 0,9 0,8 0,6 
Abbauprodukt 1 (Rf=0,12) 1,1 7,8 9,3 10,3 7,1 4,4 
Abbauprodukt 2 (Rf=0,24) 1,2 - 0,4 0,7 0,6 - 
Abbauprodukt 3 (Rf=0,49) - - 0,3 - - - 

DA+ (Rf=0,53) 3,8 2,0 1,1 - - - 
Abbauprodukt 4 (Rf=0,63) - - - - ≤ 0,1 - 
Abbauprodukt 5 (Rf=0,74) - - - - - - 

ACN-Extrakt 
Anteil an applizierter Radioaktivität [%] 

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität 0,8 0,5 0,2 0,2 0,2 0,2 
Abbauprodukt 1 (Rf=0,12) - 0,3 0,4 0,7 0,3 0,2 
Abbauprodukt 2 (Rf=0,24) - - - ≤ 0,1 -  
Abbauprodukt 3 (Rf=0,49) - - 0,8 - 0,4  

DA+ (Rf=0,53) 3,7 2,3 0,9 0,3 0,2 0,3 
Abbauprodukt 4 (Rf=0,63) - - - - - ≤ 0,1 
Abbauprodukt 5 (Rf=0,74) - - - - - ≤ 0,1 

Soxhlet-Extrakt 
Anteil an applizierter Radioaktivität [%] 

Tag 1 Tag 7 Tag 14 Tag 49 Tag 84 Tag 124 

Startaktivität 2,0 0,5 0,2 1,4 0,3 0,2 
Abbauprodukt 1 (Rf=0,12) - - - 0,3 - - 
Abbauprodukt 2 (Rf=0,24) - - - - - - 
Abbauprodukt 3 (Rf=0,49) - - 0,2 - - - 

DA+ (Rf=0,53) 15,8 7,3 3,9 3,2 2,4 2,2 
Abbauprodukt 4 (Rf=0,63) - - - - 0,3 0,3 
Abbauprodukt 5 (Rf=0,74) - - - - 0,2 ≤ 0,1 
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A.8 LC-MS/MS-Analyse DS- 

 

Abbildung 0.2: LC-MS/MS-Analyse der Referenzsubstanz 14C-DS-. 

 

Abbildung 0.3: LC-MS/MS-Analyse der vereinte Probe der MeOH-Extrakte DS- Tag 7. 
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A.9 Chromatogramm Silylierungsextrakt 14C-DP 

 

Abbildung 0.4: HPLC-Radio-Chromatogramm des Extraktes nach Silylierung mit extrahiertem Boden inkubiert mit 14C-DP für 

7 Tage. Das radioaktive Signal konnten mit 14C-DP als Referenzsubstanz co-chromatographisch als DP identifiziert werden.    
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A.10 Chromatogramm Silylierungsextrakt 14C-DS- und 14C-DA+ 

 

 

 

Abbildung 0.5: DC-Radio-Chromatogramm der Extrakte nach Silylierung mit 14C-DS- ohne Boden (a) und extrahiertem Boden inku-

biert mit 14C-DS- für 7 Tage (b) und 84 Tage (c). Die radioaktiven Signale konnten mit 14C-DS- als Referenzsubstanz co-chromato-

graphisch als DS-, zwei Abbauprodukten (2, 3) und nicht weiter identifizierbare Startaktivität (1) identifiziert werden.   

 

 

 

 

DS- (a) 

(b) 

(c) 

(1) 

(1) 

(2) 

(1) 

(2) 

(3) 



Anhang 109 

 

 

 

Abbildung 0.6: DC-Radio-Chromatogramm der Extrakte nach Silylierung mit 14C-DA+ ohne Boden (a) und extrahiertem Boden in-

kubiert mit 14C-DA+ für 7 Tage (b) und 84 Tage (c). Die radioaktiven Signale konnten mit 14C-DA+ als Referenzsubstanz co-chroma-

tographisch als DA+, drei Abbauprodukte (2, 3, 4) und nicht weiter identifizierbare Startaktivität (1) identifiziert werden.   
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A.11 Wiederfindung der Nicht-extrahierbaren Rückstände von 
14C-DP, 14C-DS- und 14C-DA+ 

Tabelle 0.11: Verteilung der als NER appliziertern Radioaktivität von 14C-DP an Tag 7 und 84 auf mineralisierte, flüchtige, 

extrahierbare und nicht-extrahierbare Anteile nach 54 Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=3) mit 

Standardabweichung (ST) (Konfidenzintervall α=0,05; - = nicht bestimmt). 

Anteil an applizierter 

Radioaktivität [%] 

Tag   Tag  

7 84 

  MV ST MV ST 

mineralisiert 7,7 0,2 6,2 0,6 

flüchtig 0,0 0,0 0,0 0,0 

extrahierbar 1,7 0,1 1,6 0,1 

nicht-extrahierbar 29,9 1,8 31,2 2,6 

Summe 39,3 2,1 39,0 3,3 

Tabelle 0.12: Verteilung der als NER appliziertern Radioaktivität von 14C-DS- an Tag 7 und 84 auf mineralisierte, flüchtige, 

extrahierbare und nicht-extrahierbare Anteile nach 54 Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=3) mit 

Standardabweichung (ST) (Konfidenzintervall α=0,05; - = nicht bestimmt). 

Anteil an applizierter 

Radioaktivität [%] 

Tag   Tag  

7 84 

  MV ST MV ST 

mineralisiert 10,7 0,1 5,8 0,4 

flüchtig 0,0 0,0 0,0 0,0 

extrahierbar 1,3 0,0 1,3 0,0 

nicht-extrahierbar 17,3 1,3 16,4 2,5 

Summe 29,3 1,4 23,5 2,9 

Tabelle 0.13: Verteilung der als NER appliziertern Radioaktivität von 14C-DA+ an Tag 7 und 84 auf mineralisierte, flüchtige, 

extrahierbare und nicht-extrahierbare Anteile nach 54 Tagen Inkubation. Daten sind dargestellt als Mittelwert (MV; n=3) mit 

Standardabweichung (ST) (Konfidenzintervall α=0,05; - = nicht bestimmt). 

Anteil an applizierter 

Radioaktivität [%] 

Tag   Tag  

7 84 

  MV ST MV ST 

mineralisiert 10,3 0,2 10,1 1,7 

flüchtig 0,0 0,0 0,0 0,0 

extrahierbar 8,7 0,2 3,3 0,1 

nicht-extrahierbar 17,2 0,8 19,8 0,8 

Summe 36,2 1,2 33,2 2,6 

 



Beiträge zu Veröffentlichungen und Kapitel 111 

Beiträge zu Veröffentlichungen und Kapitel  

Veröffentlichungen in Fachzeitschriften: 

Claßen, D., J. Ackermann, S. Brendel (2016). "Bewertung persistenter, bioakkumulieren-

der und toxischer Eigenschaften von ionischen und ionisierbaren Stoffen." Mitt Umwelt-

chem Ökotox 2: 33-36. 

DC, JA und SB haben die Daten ausgewertet und das Manuskript geschrieben. JA hat die 
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