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Zusammenfassung 

Schwermetalle in Flusssystemen kommen sowohl in gelöster Form in der Wassersäule als 

auch in der Feststoffphase an Partikel wie Schwebstoff oder Sediment gebunden vor. Die 

Verteilung zwischen gelöster und partikulär gebundener Form lässt sich über den Vertei-

lungskoeffizienten (Kd) beschreiben. Eine Einschätzung über ein potenzielles Mobilisie-

rungsverhalten von Schadstoffen aus dem aufgewirbelten Sediment und Schwebstoffen der 

Tideelbe ist sinnvoll, um möglichen Umweltauswirkungen auf das Ökosystem der Elbe und 

die stromabwärts liegende Meeresumwelt beurteilen zu können. Ziel dieser Arbeit ist es, die 

Verteilungskoeffizienten von Kupfer, Zink und Cadmium für Proben aus der Tideelbe expe-

rimentell zu bestimmen und Einflussfaktoren zu identifizieren, die das Mobilitätsverhalten 

von Schwermetallen beeinflussen, indem Versuchsparameter wie die Salinität, die Tempe-

ratur sowie die Herkunft und Konzentration des Schwebstoffs variiert werden. 

Dafür wurde ein Mischungsversuch konzipiert, in dem Elbe- und Nordseewasserproben so-

wie Schwebstoffproben aus dem Bereich der Tideelbe verwendet wurden. Für das Experi-

ment wurde ein fünfstufiger Salinitätsgradient (<1 bis 31,7 PSU) aus Elbe- und Nordsee-

wasserproben erzeugt. Im Anschluss wurde Schwebstoff unterschiedlicher Herkunft und 

Konzentration den Wasserproben beigemischt. Danach wurden die Proben für fünf Tage 

bei 8 °C bzw. 18 °C im Temperaturschrank inkubiert und anschließend durch Filtration die 

Schwebstoffe von der Wasserphase getrennt. Die Analytkonzentration im Filtrat sowie die 

Massenanteile im Schwebstoff wurde mittels Tandemmassenspektrometrie mit induktiv ge-

koppeltem Plasma analysiert. Der Verteilungskoeffizienten wurde aus den gewonnenen 

Messdaten berechnet. 

Die Ergebnisse des Laborexperiments zeigten, dass die Herkunft des Schwebstoffs und 

damit seine Zusammensetzung unter den variierten Versuchsparametern den entscheiden-

den Einfluss auf das Mobilitätsverhalten aller betrachteter Analyten hat. Außerdem konnten 

stark absinkende Verteilungskoeffizienten für Cadmium mit steigender Salinität beobachtet 

werden. Bei Zink waren zunächst sinkende Verteilungskoeffizienten mit zunehmender Sali-

nität zu verzeichnen, bis nach Erreichen des Tiefstwerts die Kd -Werte sprunghaft anstiegen. 

Für Kupfer war kein eindeutiger Trend in den Werten des Verteilungskoeffizienten mit stei-

gender Salinität zu erkennen. Zudem konnte kein klarer Zusammenhang zwischen der Tem-

peratur und dem Mobilisierungsverhalten der Analyten abgeleitet werden. In Bezug auf die 

Schwebstoffkonzentration wurden die höchsten Verteilungskoeffizienten bei der geringsten 

eingesetzten Schwebstoffkonzentration beobachtet.
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Abstract 

Heavy metals in river systems occur both in dissolved form in the water column and in the 

solid phase, bound to particles such as suspended matter or sediment. The distribution be-

tween dissolved and particulate forms can be described using the distribution coefficient 

(Kd). An assessment of the potential mobilization behavior of pollutants from resuspended 

sediment and suspended matter in the tidal Elbe is useful for evaluating possible environ-

mental impacts on the Elbe ecosystem and the downstream marine environment. The aim 

of this study is to experimentally determine the distribution coefficients of cadmium, zinc, 

and copper for samples from the tidal Elbe and to identify factors influencing the mobility of 

heavy metals in river systems by varying experimental parameters such as salinity, temper-

ature, and the origin and concentration of suspended particulate matter. 

To investigate the influencing factors on the mobility of heavy metals under laboratory con-

ditions, a mixing experiment was designed using water samples from the Elbe and the North 

Sea, as well as suspended matter from different locations at the tidal Elbe. For the experi-

ment, a five-step salinity gradient (<1 to 31.7 PSU) was created by mixing the Elbe and 

North Sea water samples. Subsequently, suspended matter of varying concentrations and 

origins was added to the water samples. The samples were incubated for five days at 8 °C 

or 18 °C respectively in a temperature-controlled chamber. Afterwards the suspended mat-

ter was separated from the aqueous phase by filtration. The concentration of the analyte in 

the filtrate and the mass fractions in the suspended matter was analyzed using tandem 

mass spectrometry with inductively coupled plasma. The distribution coefficient was calcu-

lated from the obtained measurement data. 

The results of the laboratory experiment showed that, among the varied experimental pa-

rameters, the origin and therefore the composition of the suspended particulate matter has 

a decisive influence on the mobility behavior of all analytes. A sharp decrease in distribution 

coefficients for cadmium was noted with increasing salinity. This indicates a remobilization 

of cadmium from its particulate phase into solution. For zinc, a decreasing trend in the dis-

tribution coefficients was initially observed with increasing salinity, until rising values were 

noticed after the lowest value was reached. For copper, no clear trend in the distribution 

coefficient values was observed with increasing salinity. Furthermore, no clear correlation 

between temperature and the mobilization behavior of the analytes could be established. 

Regarding suspended particulate matter concentration, the highest distribution coefficients 

were observed at the lowest concentration.
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1 Einleitung 

Der Hamburger Hafen, als Deutschlands größter Seehafen, ist einer der wichtigsten Wa-

renumschlagsplätze für den internationalen Handel. Die Tideelbe gilt als Hauptschifffahrts-

weg zum Hamburger Hafen und verbindet diesen mit der Nordsee. Damit der Warentrans-

port funktioniert und die Anfahrt von großen Containerschiffen reibungslos möglich ist, wird 

die Fahrrinne kontinuierlich instandgehalten [1]. Das fortlaufende Sedimentmanagement ist 

nötig, weil die Tideelbe von den Gezeiten der Nordsee beeinflusst wird. Der Tidenhub sorgt 

für eine dauerhaft Sedimentbewegungen im Flussbett, welche die Fahrrinne zusetzten. 

Durch das Sedimentmanagement werden im gezeitengeprägten Bereich der Elbe abge-

setzter Schlick und Sediment aufgewirbelt und durch die Strömung mitgerissen und verteilt 

[1]. Das Sediment der Tideelbe enthält elbetypische Belastungen wie Schwermetalle und 

organische Verbindungen [2]. Partikulär gebundene Schadstoffe, die über die Zeit sedimen-

tiert sind, können durch einen Eingriff in das Flussbett und durch Baggerarbeiten wieder 

mobilisiert werden. Das Ausbaggern von Sedimenten und die anschließende Verklappung 

des Baggerguts in den Küstengewässern ist einer der Hauptmechanismen für den Trans-

port einer Vielzahl von partikulär gebundenen Schadstoffen in die Meeresumwelt [3]. Eine 

Mobilisierung von Schadstoffen kann negative Umweltauswirkungen auf das Ökosystem 

der Elbe und die stromabwärts liegende Nordsee haben. Um Vorgaben der Meeresstrate-

gie-Rahmenrichtlinie (MSRL)[4] und der Wasserrahmenrichtlinie  (WRRL)[5] einzuhalten 

und die Ökosysteme vor schädlichen Einwirkungen zu schützen, ist es sinnvoll, das Mobili-

sierungsverhalten von an Partikel gebundenen Schadstoffen aus aufgewirbelten Sediment 

und Schwebstoff der Tideelbe zu untersuchen und zu bewerten. 

Diese Arbeit befasst sich mit dem Mobilisierungsverhalten von an Schwebstoffen gebunde-

nen Schwermetallen in die Wasserphase. Der Fokus liegt dabei auf der experimentellen 

Bestimmung des Verteilungskoeffizienten (Kd) bei variierender Salinität, Temperatur und 

Schwebstoffkonzentration. Die Untersuchungen sollen den Einfluss der genannten Para-

meter auf das Verteilungsverhalten der Schwermetalle Kupfer, Zink und Cadmium aufzei-

gen und ein besseres Verständnis über die Freisetzung und den Transport von Schwerme-

tallen im gezeitengeprägten Bereich der Elbe geben. Die im Rahmen dieser Arbeit erhobe-

nen Daten fließen in die Entwicklung eines Modells für die Elbe mit ein und sollen Simulati-

onen zum Mobilisierungsverhalten von Schadstoffen präziser machen. Die Modellentwick-

lung für die Tideelbe ist relevant, um mögliche Auswirkungen von Eingriffen in die Elbe ab-

schätzen zu können, den Planungsprozess von Sedimentmanagementmaßnahmen zu op-

timieren und eine damit einhergehende Freisetzung von Schadstoffen zu minimieren.
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2 Aufgabenstellung und Zielsetzung 

In dieser Bachelorarbeit wurde ein Laborexperiment zur Bestimmung des Mobilisierungs-

verhaltens von an Schwebstoffen gebundenen Schwermetallen in die wässrige Phase 

durchgeführt. Um das Mobilisierungsverhalten ausgewählter Schwermetalle einschätzen zu 

können, wurden die Verteilungskoeffizienten (Kd) der Schwermetalle Cadmium, Zink und 

Kupfer berechnet und zur Bewertung herangezogen. Dafür kamen Wasserproben zum Ein-

satz, die im August 2025 im Mündungsgebiet der Elbe in die Nordsee und in Geesthacht 

Tesperhude im Oktober 2025 entnommen wurden. Außerdem wurden Schwebstoffe (engl. 

suspended partikulate matter (SPM)) verwendet, die mittels eines Sedimentationsbecken 

an den Orten Geesthacht Tesperhude, Grauerort und Cuxhaven im Februar 2024 gewon-

nen wurden.  

Im Laborexperiment wurden zuerst ein fünfstufiger Gradient der Salinität durch Mischen der 

Nordsee- und Flusswasserproben erstellt. Danach wurden Proben mit unterschiedlichem 

SPM-Gehalt mit den Konzentrationen 50, 150, 250 und 400 mg·L-1 in 1 L PE-Flaschen an-

gesetzt. Dafür wurden Wasserproben unterschiedlicher Salinität und das SPM von den Sta-

tionen Cuxhaven, Grauerort und Geesthacht Tersperhude verwendet. Der gesamte Ver-

suchsablauf wurde in zweifacher Ausführung durchgeführt. Dabei wurden die Proben des 

ersten Durchlaufs bei 8 °C für fünf Tage im Temperaturschrank unter konstanter Durchmi-

schung gelagert und beim zweiten Durchlauf wurde die Temperatur auf 18 °C eingestellt. 

Nach der Inkubation im Temperaturschrank wurde das SPM durch Filtration von der Was-

serphase getrennt und das SPM sowie die Wasserproben gesondert mittels Tandemmas-

senspektrometrie mit induktiv gekoppeltem Pasma (ICP-MS/MS) analysiert. Aus den ermit-

telten Messdaten wurde im Anschluss der Verteilungskoeffizient (Kd) berechnet. 

Das im Rahmen dieser Arbeit durchgeführte Laborexperiment ist in das CTM-Elbe Projektes 

(engl. contaminant transport modelling in the Elbe river (CTM-Elbe)) eingebunden. Das For-

schungsverbundprojekt wird durch die Zusammenarbeit der Bundesanstalt für Wasserbau 

(BAW) und dem Helmholtz-Zentrum Hereon vorangebracht. Im Zuge des Projektes soll eine 

chemisch stoffliche Datengrundlage für die Modellentwicklung und 3D-Simulation von 

Transportwegen und Mengen elberelevanter Schadstoffe wie Schwermetalle, Pestizide, de-

ren Metabolite und andere Industriechemikalien geschaffen werden [6]. Mit dem Hinter-

grund einer Modellentwicklung für die Elbe wurde das Laborexperiment zur Bestimmung 

der Kd -Werte geplant. Dabei wurde auf Erfahrungen aus vorangegangenen Versuchen zur 

experimentellen Bestimmung der Verteilungskoeffizienten von Metallen in Flusssystemen 

zurückgegriffen und Versuchsparameter daraus abgeleitet.
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3.1.2 Historie der Elbverschmutzung 

Die Historie der Elbeverschmutzung reicht bis ins Mittelalter zurück. Im 14. Jh. bis zum 

19. Jh. wurde im Erzgebirge Silber und Eisen abgebaut. Minenabwässer und Schutt gelang-

ten direkt oder durch Zuflüsse in die Elbe [2]. Mit dem Beginn der Industrialisierung siedelte 

sich Schwer- und Chemieindustrie an der Elbe an. Infolge der Nutzung von Natrium für 

Industriezwecke stieg in der zweiten Hälfte des 19. Jh. die Chlorbelastung stark an [2]. Dies 

hing hauptsächlich mit der industrielle Kaligewinnung ab dem Jahr 1861 und einem sprung-

haften Anstieg des Salzgehaltes und der Härte der Elbe zusammen [8]. In ersten Untersu-

chungen zur Wasserqualität der Elbe im Jahr 1887, wurde einen stark erhöhter Gehalt an 

Chloriden durch nicht natürliche Zuflüsse festgestellt und damit die ersten deutlichen Hin-

weise anthropogen bedingter stofflichen Veränderungen des Elbewassers dokumentiert [8]. 

Eine unzureichende Behandlung von häuslichen Abwässern führte 1892 zum Ausbruch ei-

ner Cholera Epidemie in Hamburg [2]. Infolgedessen begann die Stadt Hamburg im 19. 

Jahrhundert mit dem Bau von Abwasserbehandlungsanlagen, jedoch bestand das Problem 

einer unzureichenden Behandlung von häuslichen Abwässern und Abwässern aus Industrie 

und Landwirtschaft noch für ein weiteres Jahrhundert. Im Jahr 1960 wurde beschrieben, 

dass die stoffliche Belastung der Elbe zum Ende des 19. Jh. vornehmlich durch städtische 

Abwässer, salzhaltige Wässer vom Bergbau, Abwässern von Betrieben wie Webereien, 

Bleichereien, Färberein, Holzstoff- und Papierfabriken und insbesondere durch Abwässer 

der Zuckerindustrie stammten [8]. Mit dem Aufschwung der Braunkohleindustrie Mitte des 

19. Jahrhunderts kam zudem ein massives Phenolabwasserproblem auf. Die damit verbun-

den massenhafte Einleitung von Phenolen in die Elbe führten zu einer starken Geruchs- 

und Geschmacksbeeinträchtigung des Elbewassers [9]. Im Jahr 1989 mit dem Fall der ost-

westdeutschen Grenze ließ sich die Wasserqualität der Elbe, mit der vom stark verschmutz-

ten Rhein in den frühen 1970er Jahren vergleichen [2]. Viele Kommunen in Ostdeutschland 

und Tschechien hatten bis in die 1990er Jahre keine Abwasserbehandlung und leiteten Ab-

wässer direkt in die Flüsse ein [2]. So wurde über Jahrzehnte unbehandeltes oder unzu-

reichend behandeltes häusliches Abwasser und Abwasser aus Industrie, Bergbau und 

Landwirtschaft in die Elbe eingeleitet, darunter Abwasser aus zahlreich stark belastete In-

dustriepunktquellen [2].  

Mit der deutschen Wiedervereinigung wurden viele Industrie- und Landwirtschaftsbetriebe 

der Deutschen Demokratischen Republik (DDR) geschlossen und stoppten somit das Ein-

leiten von Abwässern in die Elbe [2]. Verbliebende und ab den 1990er Jahren neu aufge-

baute Industrie wurde mit moderner Abwasserbehandlungstechnologie ausgestattet [2]. Um 

die Wasserqualität der Elbe weiter zu verbessern wurde 1990 die internationale 
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Kommission zum Schutz der Elbe (IKSE) gegründet [2]. Im Zuge der IKSE wurden eine 

Reihe an Programmen zur Verbesserung der Wasserqualität etabliert, die sich primär an 

die Hauptverursacher (Faser- und Papierindustrie, Chemieindustrie und Pharmazie) der 

Elbverschmutzung wendeten. Die jährlichen in die Elbe eingeleiteten organischen Frachten 

(definiert durch den biochemischer Sauerstoffbedarf über 5 Tage, BSB5), Phosphor und 

Ammoniak konnten durch den Bau und die Erweiterung von 181 kommunalen Abwasser-

behandlungsanlagen im Zeitraum von 1990 bis 1999 drastisch reduziert werden [2]. Die 

Landwirtschaft bringt bis heute weiterhin beträchtliche Frachten an Stickstoff und Phosphor 

in die Elbe ein [2]. Eine Bedrohung für Grund- und Oberflächengewässer bilden weiterhin 

Einleitungen aus stillgelegen Minen und Bergwerken, sowie Sickerwasser von illegalen und 

verlassenen Mülldeponien sowie andere Altlasten und Ablagerungen im Flussbett [8].  

Bezüglich der anthropogenen Schwermetallbelastung der Elbe werden wesentlich die Akti-

vitäten und Rückstände der Chemieindustrie, dem metallverarbeitenden Gewerbe und vor 

allem des Bergbaus gezählt. Im Erzgebirge wurde über 800 Jahren bis zum Jahr 1991 in 

ca. 10.000 Bergwerke intensiver Bergbau betrieben [8]. In stillgelegen Bergwerken befinden 

sich weiterhin beträchtliche Mengen an Resterzen und durch einen stetigen Sauerstoffein-

trag finden weiterhin vielfältige Oxidations- und Lösungsvorgänge statt, die Schwermetalle 

und vor allem Arsen aus den Gruben auswaschen und freisetzten [8]. Beim Eintritt dieser 

belasteten Abwässer in Oberflächengewässer findet eine Verockerung durch die Bildung 

dreiwertiger Eisenoxide statt, die andere Metalle mitflocken, auf diese Weise findet ein Mat-

rixwechsel der Metalle von der gelösten in die partikulär gebundene Phase statt [8]. 

 

3.1.3 Gewässergüte und Schadstoffbelastung 

Schadstoffe darunter Schwermetalle, die im Gewässer nur schwer oder gar nicht abbaubar 

sind, kommen nicht nur in gelöster, sondern auch gebunden an Partikeln vor. Mit der Sedi-

mentation dieser Partikel findet eine Anreicherung der Schadstoffe im Sediment statt. Au-

ßerdem können sich Schadstoffe in der Nahrungskette Anreichern und Akkumulieren. Zur 

Beurteilung der Belastungssituation eines Gewässers ist dementsprechend nicht nur die 

Betrachtung der Wasserphase, sondern auch das Sediment und die Fauna relevant [8]. Zur 

Beurteilung der Gewässerqualität werden physikalische, chemische sowie biologische und 

hydrologische Kenngrößen überwacht. Die kontinuierlich z.B. über Messstationen gesam-

melten Daten geben einen ganzheitlichen Überblick über Parameter wie bspw. Temperatur, 

Leitfähigkeit sowie pH-Wert, Sauerstoffgehalt, Abflussmengen und Schadstoffe. 
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Aus der historisch bedingen Verschmutzung und den politischen Anstrengungen zur Ver-

besserung des Gewässerzustandes der Elbe sind eine Reihe an nationalen und internatio-

nalen Überwachungs- und Messprogrammen gewachsen. Dazu zählen bspw. die Flussge-

bietsgemeinschaft (FGG) Elbe, die eng mit der IKSE zusammenarbeitet und Messtationen 

entlang des gesamten Flussverlauf der Elbe betreibt [8].  

Durch die Überwachung der Elbe an Messstellen entlang des Flusslaufs und der Neben-

flüsse hat sich gezeigt, dass vor allem mit Beginn der 1990er Jahre ein deutlicher Rückgang 

in den Gehalten und Frachten elberelevanter anorganischer und organischer Schadstoffe 

erreicht wurden [8]. Andererseits ist festzuhalten, dass seit den 2000er Jahren kaum eine 

weitere Verbesserung der Schadstoffparameter stattgefunden hat [8]. In der Hauptbelas-

tungsphase der Elbe in den 1970er Jahren dominierten die direkten Stoffeinträge durch 

Einleitungen aus Industrie, Landwirtschaft und durch häusliche Abwässer. Währenddessen 

die Verschmutzung der Elbe heutzutage vorwiegend durch die Freisetzung von Schadstof-

fen aus sekundären Schadstoffquellen wie belastete Altsedimente bestimmt wird [8]. Die 

Schadstoffbelastung der Elbe verteilt sich dabei heutzutage diffus weiträumig über den ge-

samten Flusslauf. Die Gehaltsentwicklung von für die Elbe charakteristischen Schadstoffen 

im schwebstoffbürtigen Sediment zeigt in den Jahren von 1993 bis 2013 eine erhebliche 

stoffliche Verbesserung [8]. Negativ ist anzumerken, dass es in den Zeitraum von 2000 bis 

2009 zum Teil ein stoffliches Gehalts- und Frachtminimum auftrat und sich so eine neuerli-

che Verschlechterung zumindest in einigen Flussbereichen einstellte [8]. Grundsätzlich wer-

den aus der Tschechischen Republik weiterhin überwiegend organische Schadstoffe ein-

getragen, aus den Zuflüssen der Mulde und Saale stammen vor allem Schwermetalle wie 

Cadmium, Zink, Quecksilber, Kupfer, Blei sowie das Halbmetall Arsen aber auch Dioxine 

[8]. Im Einzugsgebiet der Elbe bedürfen weiterhin eine Reihe an Schadstoffe (darunter z.B. 

Hg, Cd, Pb, Zn) eine weitere Reduzierung [8]. Im Jahr 2015 wurde durch Schwartz et al. 

beschrieben, dass infolge der vorherrschenden Schadstoffbelastung durch primäre und se-

kundäre Quellen die Qualitätsnormen für die Bewertung des chemischen und ökologischen 

Zustands nach Wasserrahmenrichtlinie bis zum zweiten Bewirtschaftungszyklus (2021) ge-

fährdet sein und dass es weitere Ziele und Handeln benötige, um bis zum dritten Bewirt-

schaftungszyklus (2027) einen qualitativen guten Sedimentstatus bzw. Zustand der Elbe zu 

erreichen [8]. 
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3.1.4 Bewirtschaftung der Tideelbe 

Die Tiedeelbe unterliegt den Gezeiten der Nordsee. Im diesem Flussabschnitt vermischen 

sich salzhaltiges Nordseewasser mit einer Salinität von 30 bis über 35 PSU (engl. practical 

salinity unit, PSU) [10] und Süßwasser der Elbe zu Brackwasser. Der Salzgradient zwischen 

Süß- und Salzwasser liegt in der Regel zwischen Elbekilometer 670 bis 700 und hängt stark 

von der Abflussmenge aus dem flussaufwärts gelegenen Einzugsgebiet ab [11]. Der lang-

jährige mittlere Abfluss der Elbe im Bezugszeitraum von 1981 bis 2010 beträgt 853 m3·s-1 

[7]. Dabei wird nicht nur Wasser, sondern auch Sediment und Schwebstoffe transportiert. 

Die Konzentration und Zusammensetzung von Schwebstoffen sowie von gelöstem Kohlen-

stoff in der Tideelbe unterliegt starken räumlichen und saisonalen Schwankungen [11]. 

Diese Parameter werden typischerweise durch Einträge aus dem Oberlauf und jahreszeit-

lich bedingten Veränderungen der biologischen Aktivität beeinflusst [11]. Im Zusammen-

hang mit den saisonalen Schwankungen der biologischen Aktivität und der Wassertempe-

ratur ändert sich ebenfalls der Sauerstoffgehalt in der Elbmündung. In den Sommermonaten 

kann der Gehalt an gelösten Sauerstoff in den stromabwärtsgelegenen Abschnitten des 

Hamburger Hafens unter den für Fische kritischen Wert von 2 mg·L-1 fallen [11]. Die Mor-

phologie der Tideelbe ist stark durch anthropogene Aktivitäten wie Vertiefungsmaßnahmen 

und eine stetige Fahrrinneninstandhaltung geprägt [12]. Als Folge der menschlichen Ein-

griffe in den Flusslauf ist in den letzten Jahrzehnten der Tidenhub im Mündungsgebiet er-

heblich gestiegen [12]. Bei Niedrigwasser beträgt die dauerhafte Fahrwassertiefe der Elbe 

14,4 m [12]. Die mittleren Strömungsgeschwindigkeiten im Hauptfahrwasser liegen bei etwa 

0,9 m·s-1, mit maximalen Strömungsgeschwindigkeiten von bis zu 2,2 m·s-1 [12]. 

Die Tideelbe verbindet den Hamburger Hafen mit der Nordsee. Der Hafen in Hamburg ist 

Deutschlands größter Seehafen. Im Jahr 2025 betrug die Gesamtmenge an im Hamburger 

Hafen umgeschlagenen Waren 114,5 Mio. Tonnen, was einer Anzahl von 8,3 Mio. TEU 

(Standardcontainern) entspricht [13]. Um einen weltweiten Warentransport durch Contai-

nerschiffe am Hamburger Hafen durchgehend zu ermöglichen, werden jährlich mehrere Mil-

lionen Kubikmeter Sediment/Schlick im Zuge der Fahrrinneninstandhaltung aus dem Fluss-

bett ausgebaggert. Die Ausgebaggerte Menge an Sediment/Schlick hängt stark von jährli-

chen Schwankungen im Oberwasserabfluss ab [1]. Zudem ist ein Anstieg im Baggervolu-

men über die vergangenen Jahre zu erkennen, so wurde ab den 1980er Jahren über 

2 Mio. m3 im Jahr und im Jahr 2004 schon über 8 Mio. m3 Sediment aus dem Bereich der 

Tideelbe ausgebaggert [1]. Die ausgebaggerten Sedimente müssen aufgrund der historisch 

bedingten Belastung mit Schadstoffen untersucht und gesondert behandelt werden [1]. Ein 

großer Teil der im Sediment eingelagerten Schadstoffe wird bei den Baggerarbeiten 
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mobilisiert und über Schwebstoffe Richtung Nordsee transportiert. Nur etwa ein Drittel der 

Schwermetallfracht wird mit dem Baggergut aus der Elbe entfernt [2].  

 

3.1.5 Gesetzliche Zielvorgaben 

Im Jahr 2000 hat die europäische Kommission eine Umweltgesetzgebung unterzeichnet, 

die zum Ziel hatte, einen Ordnungsrahmen für den Schutz der Binnenoberflächengewässer, 

der Übergangsgewässer, der Küstengewässer und des Grundwassers zu schaffen [5]. Bei 

der EG-Wasserrahmenrichtlinie (WRRL, 2000/60/EG) steht die Verbesserung des Zustan-

des der aquatischen Ökosysteme im Vordergrund. Dies beinhaltet ein Verschlechterungs-

verbot für den Zustand der Gewässer und eine Förderung einer nachhaltigen Wassernut-

zung auf der Grundlage eines langfristigen Schutzes von Ressourcen [5]. 

Die WRRL legt bei der Beurteilung des Gewässerzustandes den Fokus auf die Wasser-

phase. Dies birgt ein Risiko für Fehleinschätzungen, da Schadstoffe häufig noch in hohen 

Konzentrationen in Sedimenten nachzuweisen sind, auch wenn die Kontrolle primärer 

Schadstoffquellen in der Wasserphase schon deutliche Erfolge zeigt [14]. Durch sich än-

dernde Umweltbedingungen wie Schwankungen der Redoxbedingungen, der Salinität, dem 

Säure- oder Sauerstoffgehalt oder durch Aufwirbeln von Sediment, können Schadstoffe re-

mobilisiert werden. Schwebstoffe und Sedimente als Schadstoffträger werden in der WRRL 

nur unzureichend berücksichtigt, obwohl ein Großteil der durch die WRRL als prioritär ein-

gestuften Substanzen eine hohe Affinität zur Anlagerung an Sediment und Schwebstoffe 

ausweisen [14]. Bei der Elbe, wo historisch bedingt ein hoher Umfang an Kontamination im 

Sediment vorliegt, kann eine Vernachlässigung dieser Besonderheit zu einer Gefährdung 

der Umsetzung der Ziele der WRRL führen [14]. 

Durch Flüsse wie die Elbe werden Schadstoffe kontinuierlich in die Meeresumwelt der Nord-

see eingetragen. Eine Remobilisierung von Schwermetallen könnte nicht nur die Umset-

zung der WRRL, sondern auch die Ziele der Meeresstrategie-Rahmenrichtlinie 

(MSRL, 2008/56/EG) gefährden. In der europäischen MSRL von 2008 ist festgehalten, dass 

ein guter Umweltzustand (GUZ) der Meeresumwelt bis 2020 zu erreichen und zu halten ist 

[4]. Ein guter Zustand der Meeresumwelt wird in der MSRL durch elf Deskriptoren konkreti-

siert. Die formulierten Deskriptoren decken unter anderem Aspekte wie die Biodiversität, 

Eutrophierung, die Integrität des Meeresbodens sowie Schadstoffe ab [4]. Ein guter Um-

weltzustand bezieht sich auf ökologische vielfältige und dynamische Ozeane und Meere, 

die sauber, gesund und produktiv sind [4]. Ziel dabei ist es, sicherzustellen, dass die 
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Meeresumwelt für gegenwärtige und zukünftige Generationen erhalten bleibt [4]. Dabei ist 

ein Verschlechterungsverbot für den Zustand der Meeresumwelt festgeschrieben [4]. Die 

Umsetzung der MSRL erfolgt über die Aufstellung und Umsetzung von Umweltüberwa-

chungsprogrammen und Maßnahmenkatalogen. 

 

3.2 Schwermetalltransport in Flusssystemen 

In aquatischen Systemen können Schwermetalle über zahlreiche Wege in die Umwelt ge-

langen. Als Schwermetalle gelten Metalle mit einer Dichte über 5 g·cm-3, dazu zählen bspw. 

Eisen, Kupfer, Zink, Chrom, Nickel, Cadmium, Blei, Thallium und Quecksilber [15]. Beim 

Eintrag dieser Metalle in Oberflächengewässer kann zwischen natürlichen Quellen wie at-

mosphärische Ablagerungen, Erosion und Verwitterung von Böden oder vulkanischen Akti-

vitäten und anthropogene Quellen unterschieden werden [16]. Eine erhebliche Menge der 

Schwermetallbelastung in der aquatischen Umwelt wird durch menschliche Aktivitäten ver-

ursacht. Hierzu zählen Bergbau, industrielle Produktionsprozesse, chemische Industrien 

sowie Abfallentsorgung und Mülldeponien. Dazu kommen noch direkte Einleitungen in Ge-

wässer durch eine unzureichende oder nicht vorhanden Abwasserbehandlung [17]. Metalle, 

die durch anthropogene Quellen in die Umwelt gelangen gelten als Kontaminanten [18]. 

Sind Schwermetalle erstmal in die Umwelt gelangt können diese dort unterschiedlich schäd-

liche Auswirkungen haben. Die toxische Wirkung eines Schwermetalls hängt wesentlich von 

dessen Form ab (Speziation), so haben Schwermetallverbindungen zumeist eine größere 

toxische Wirkung, wenn diese als wasser- oder fettlöslicher Organometallverbindungen vor-

liegen [15]. Außerdem weisen Schermetalle Eigenschaften auf, die zu ihrer Langlebigkeit 

als Schadstoff beitragen. Schwermetalle sind durch biologische oder chemische Prozesse 

nicht abbaubar und können im Gegensatz zu organischen Substanzen kaum chemische 

Umwandlungsprozesse durchlaufen [17]. Aufgrund ihrer Persistenz haben Schwermetalle 

lange Halbwertszeiten in der Umwelt und überdauern erhebliche Zeiträume, bevor diese 

längerfristig bspw. im Sediment immobilisiert, werden [17].  

Metalle in Flusssystemen und der Meeresumwelt verteilen sich auf gelöste, kolloidale und 

partikuläre Phasen, wobei letztere den Schwebstoffen und Sedimenten entsprechen. Die 

Verteilung und der Austausch von Metallen zwischen den unterschiedlichen Phasen erfolgt 

durch unterschiedliche physikalische, chemische und biologische Prozesse, darunter Ad-

sorption, Desorption, Komplexbildung und Fällungsprozesse [16]. Diese werden durch die 

Elementspezies selbst und durch die jeweiligen vorherrschenden Umweltbedingungen 
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beeinflusst. Hierbei zeichnen sich Oberflächengewässer durch eine Vielzahl variierender 

Umweltbedingungen wie z.B. Temperatur, Salinität, pH-Wert sowie Feststoffkonzentration 

und -zusammensetzung aus. Die meisten Metalle weisen eine hohe Affinität zu chemisch 

reaktiven Oberflächen von Partikeln auf, so dass deren Verhalten direkt mit dem der Partikel 

zusammenhängt [16]. 

Wenn Metalle sich nicht in gelöster Form als Ionen in der Wassersäule bewegen und mit 

der Strömung transportiert werden, erfolgen deren Transport in aquatischen Systemen 

durch Feststoffe. Bei Fließgewässern bietet sich für den Feststoffanteil eine zusätzliche Auf-

teilung an, die mit deren spezifischen hydrodynamischen Verhältnissen begründet ist [19]. 

Dabei wird die rollend, gleitend und springende Flussbettfracht vom Schwebstofftransport 

unterschieden [19]. Die durch unterschiedliche Transportmechanismen bewegenten Parti-

kel unterscheiden sich hauptsächlich in ihrer Korngröße. Die Flussbettfracht umfasst fast 

ausschließlich Korngrößen des Sand- und Kiesbereiches (Durchmesser 0,063 mm bis 

63 mm) [19]. Im Schwebgut lassen sich vermehrt Korngrößen aus dem Silt- und Tonbereich 

(Durchmesser <0,0002 mm bis 0,063 mm) antreffen  [19]. Anzumerken ist, dass die Fluss-

bettfracht nur einen geringen Anteil, der am gesamten Feststofftransport beteiligten Fest-

stoffmenge in Fließgewässern ausmacht, der Großteil wird durch Schwebstoffe abgebildet 

[19]. Schwebstoffe beschreiben dabei Partikel, die aufgrund ihrer Größe, spezifischen Ober-

fläche oder Dichte in der Wassersäule schweben und mit der Strömung transportiert werden 

[16]. Diese setzten sich auch über längere Zeit nicht aus der Wassersäule ab, da die zu 

geringen Sinkgeschwindigkeiten nicht gegen die Brownsche Molekularbewegung der Was-

sermoleküle und Bewegungen in der Wassersäule ankommen [20]. Schwebstoffe bestehen 

grundlegend aus zwei Materialarten, den biologischen Bestandteilen wie Plankton, Bakte-

rien, Larven und Fischeier und Sedimentpartikeln, die größtenteils aus anorganischen Be-

stanteilen wie Sand, Schluff und Ton, sowie aus kolloidalen Partikeln, die aus Oxyhydroxi-

den und organischen Stoffen bestehen [21]. Es besteht keine klare Grenze zwischen gelös-

ten und kolloidalen Substanzen oder zwischen Kolloiden und Partikeln [21]. Kolloide werden 

als Bestandteile definiert, die ein molekulares Milieu bilden, in das und auf das Bestandteile 

aus der wässrigen Lösung entweichen können und deren Transport nicht wesentlich durch 

Sedimentation beeinflusst wird [21]. Die Oberfläche von SPM ist größtenteils mit einem Bio-

film aus lebenden und toten Bestandteilen bedeckt [21]. Die organische Substanz und damit 

verbundene das Vorhandensein von reaktiven Gruppen wie z.B. Carboxyl- und Aminogrup-

pen beeinflusst die Oberflächenchemie der Partikel in Flusssystem [20]. Schwebstoffe und 

kolloidale Partikel bilden einen wichtigen Faktor für den Transport von Schwermetallen in 

aquatischen Systemen [16].  
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Eine untergeordnete Rolle im Transport von Metallen in aquatischen Systemen spielen ab-

gelagerte Sedimente. Metalle, die an Partikel mit einer Größe von mehr als 0,1 µm adsor-

biert sind, können durch Sedimentation aus der Wassersäule abgeschieden werden [20]. 

Somit wirken Sedimente als Senken im Metallkreislauf, die diese temporärer oder perma-

nenter binden können [16]. Die im Sediment gespeicherten Metalle können bei Veränderung 

der Umweltbedingungen wieder freigesetzt werden. Das Freisetzen von Metallen aus dem 

Sediment in die Wassersäule kann durch Prozesse wie Diffusion, Resuspension oder durch 

die Oxidation von Sulfiden, an die Metalle gebunden sind, erfolgen [20]. Sediment kann 

somit nicht ausschließlich als Senke sondern bei bestimmten natürlichen Voraussetzungen 

oder durch Eingriffe in das Flussbett auch als Quelle für Metalle betrachtet werden [16].  

Einige Metalle darunter Eisen, Kupfer, Zink, Cobalt, Mangan, Nickel und Cadmium werden 

als Mikronährstoffe bezeichnet und spielen eine essenzielle Rolle in biochemischen Kreis-

läufen [22]. In Enzymen sind diese Metalle an unterschiedlichen zellulären Umwandlungs-

prozessen wie der Assimilation von Kohlenstoff, Stickstoff und Phosphor beteiligt, ein-

schließlich Photosynthese und Atmung [22]. Auch wenn einige Metalle als Mikronährstoffe 

essenziell für lebende Organismen sind, so können diese schon in leicht erhöhter Konzent-

ration gesundheitsschädigende Auswirkungen haben. Von Organismen aufgenommene 

Schwermetalle können sich in der Nahrungskette akkumulieren. Bioakkumulation tritt auf, 

wenn Organismen Metalle aus ihrer Umgebung aufnehmen, entweder durch direkte Auf-

nahme aus Wasser, Sedimenten und Schwebstoff oder durch Aufnahme kontaminierter 

Nahrung [17]. So spielen biologische Aktivitäten ebenfalls eine Rolle im Schwermetalltrans-

port von aquatischen Systemen.   

 

3.3 Verteilungskoeffizient (Kd) 

Um das Verhalten von Metallen in aquatischen Systemen und deren chemische Reaktions-

prozesse zu verstehen, ist es essenziell die partikulärer sowie die gelöste Phase zu be-

trachten. Die Interpretation der Wechselwirkungen zwischen partikulärer Phase und gelös-

ter Phase wird in Feld- und Laborversuchen oft anhand des Verteilungskoeffizienten Kd 

(Gleichung 1) quantifiziert [23]. 

𝐾𝑑 =
𝐶𝑃

𝐶𝑆
  (1) 

Dabei beschreibt Cp den Massenanteil an Analyten im Feststoff, in diesem Fall an SPM 

gebundene Schwermetalle und Cs steht für die Metallkonzentration in der Wasserphase. 

Dabei ist die Abtrennung zwischen gelöster Phase und partikulär gebundener Phase in 
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Am Probeneinlasssystem wird die flüssige Probe mittels einer Peristaltikpumpe zum Zer-

stäuber befördert. Der konzentrisch pneumatische Zerstäuber versprüht die Probe in der 

Sprühkammer zu feinen Tröpfchen. Mithilfe der Schwerkraft werden in der Sprühkammer 

größerer Tropfen aus dem Probennebel abgeschieden, so dass nur feine Probentröpfchen 

(Durchmesser <10 µm) über den Probeninjektor in die Plasmafackel gelangen. [25] 

Die Plasmafackel besteht zumeist aus Quarzglas und teilt sich in drei ineinander liegende 

Röhren auf. In der äußeren Röhre befindet sich das Plasmagas (Argon). Die mittlere Röhre 

führt das Hilfsgas und die innere Röhre ist der Probeninjektor, der die fein vernebelte Probe 

zum Plasma führt. Um das offene Ende der Fackel wickelt sich eine Kupferspule, die an ein 

Frequenzgenerator angeschlossen ist. Der in der Spule oszillierende Strom (27 - 40 MHz, 

750 – 1500 W) erzeugt ein elektromagnetisches Feld am Ende der Fackel. Über einen 

Hochspannungsfunken werden einige Elektronen von ihren Argonatomen getrennt und im 

elektromagnetischen Feld beschleunigt. Diese initiale Ionisierung des Argongases setzt 

eine Kettenreaktion in Gang, bei der über die Kollision von freien Elektronen mit Argonato-

men weitere Argonatome ionisiert werden. Dieser Effekt wird als ICP-Entladung bezeichnet. 

Das, für die Ionisierung von Argon, benötigte erste Ionisierungspotential liegt bei 15,8 eV 

und ist höher als das der meisten Elemente des Periodensystems. Dies ermöglich die Ioni-

sierung und anschließende Analyse einer großen Reihe an Elementen mittels ICP-MS/MS. 

Die fein zerstäubte Probe verlässt den Probeninjektor mit einer hohen Geschwindigkeit, die 

es ermöglicht ein Loch in das Zentrum der Plasmaentladung zu schlagen. Im Plasma wer-

den zunächst die Tröpfchen der Probe desolvatisiert und anschließend vaporisiert. Danach 

werden diese atomisiert und am Ende des Prozesses ionisiert. [25] 

Die im Plasma ionisierte Probe gelangt über die Interface-Region in den Massenanalysator. 

Der Übergang von der Ionenquelle (ICP) bei Atmosphärendruck (105 Pa) in die Vakuum-

kammer (ca. 10-4 Pa) des Massenspektrometers (MS) ist mit einem starken Druckunter-

schied verbunden. Die Interface-Region besteht aus mehreren Konen. Zwischen den Konen 

befindet sich eine Vakuumpumpe, um das Vakuum schrittweise bis zum Massenanalysator 

zu reduzieren. Die Aufgabe der Interface-Region ist es einen konstanten Ionentransport in 

das MS zu ermöglichen. Die im Plasma generierten Ionen passieren die Öffnung (Innen-

durchmesser ca. 0,8 – 1,2 mm) des ersten Metallkonus (engl. sampler cone) und gelangen 

nach einem kurzen Weg zur Öffnung des zweiten Konus (engl. skimmer cone) mit kleinerer 

Öffnung (Innendurchmesser ca. 0,4 – 0,8 mm) als die zuvor. Der Ionenstrahl gelangt durch 

die Konen der Interface-Region zur Ionenoptik. [25] 
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Die Ionenoptik besteht aus mehreren elektrostatisch kontrollierten Linsen. Das Linsensys-

tem der Ionenoptik selektiert die Kationen aus dem Ionenstrahl und fokussiert diesen in den 

Massenanalysator. Die Kationen im Ionenstrahl werden durch das Erzeugen eines elektri-

schen Feldes umgeleitet und können einen Versatz im Linsensystem überwinden (engl. off 

axis geometry). Dabei werden Photonen, Matrixpartikel und neutrale Teilchen an einer ge-

erdeten Blende abgeschieden, um Störungen und Hintergrundrauschen zu minimieren. [25] 

Im Massenanalysator werden die Kationen nach ihrem Masse-zu-Ladungsverhältnis (m/z) 

getrennt und treffen anschließend auf einen Ionendetektor. Dabei zählt der Detektor die 

auftreffenden Ionen als Counts (Zählungen) pro Sekunde (englisch: counts per second, 

CPS) und wandelt diese in ein elektrisches Signal um. Die Anzahl der erfassten Ionen ist 

proportional zur Signalstärke. Über die proportionale Beziehung der Signalstärke zur Ionen-

anzahl und damit zum Elementen- bzw. Isotopengehalt lässt sich vom Signal des Detektors, 

mithilfe einer vorangegangenen Kalibrierung, das Element- bzw. Isotopenverhältnis einer 

Probe interpretierten. [25] 

Für die Massentrennung im Massenanalysator existieren unterschiedliche Technologien 

wie beispielsweise der Quadrupol Massenfilter, das doppeltfokussierende Sektorfeldmas-

senspektrometer und das Flugzeitmassenspektrometer (engl. time of light, TOF). Bei dem 

für diese Arbeit verwendeten ICP-MS/MS Geräten erfolgte die Massentrennung über einen 

Triple-Quadrupol (QQQ) mit Kollisions-/Reaktionszelle. [25] 

Ein Quadrupol besteht aus vier Metallstäben, den Elektroden. An die jeweils gegenüberlie-

genden Stäbe wird eine Gleichspannung (engl. direct current, DC), die von einer hochfre-

quenten Wechselspannung (engl. altenating current, AC) überlagert wird, angeschlossen. 

Mit einem Massen spezifisch eingestellten AC/DC-Verhältnis an jedem Elektrodenpaar ist 

es möglich Ionen einer ausgewählten Masse durch den Quadrupol zum Detektor zu leiten. 

Ionen mit einem anderen m/z-Verhältnis werden von ihrer Flugbahn durch den Quadrupol 

abgelenkt und kollidieren mit den Elektroden. [25] 

Bei der Generierung von Analytionen im Plasma, kommt es ebenfalls zur Bildung von un-

gewollten Ionenspezies. Diese können als polyatomare Ionen oder doppeltgeladene Ionen 

aus dem Plasmagas (Ar) oder der Probenmatrix entstehen und als Interferenzen mit dem 

Analyten das Ausgangssignal verfälschen. So können bspw. bei der Bestimmung des Haup-

tisotops von Vanadium (51V+) in schwefliger Matrixumgebung Interferenzen mit 33S18O+ und 

34S16OH+ auftreten. Um Interferenzen zu minimieren, wird bei der Tandemmassenspektro-

metrie ein zusätzlicher Quadrupol als weiterer Massenfilter vor die Kollisions-
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/Reaktionszelle geschaltet. Der Massenanalysator besteht dementsprechend aus der Ab-

folge von einem Quadrupol einer Kollisions-/Reaktionszelle und einem weiteren Analysator-

Quadrupol, bevor die Ionen zum Detektor gelangen. [25] 

Bei der Flugbahn der Ionen durch den Massenanalysator wird beim ersten Quadrupol nach 

dem Zielanalyten anhand dessen m/z-Verhältnis vorgefiltert. Dabei agiert dieser als Mas-

sen-Bandpassfilter und selektiert alle Ionen aus, die nicht dem für den Zielanalyten einge-

stellten m/z-Verhältnis entsprechen. Der vorgefilterte Ionenstrahl kann weiterhin Nicht-Ana-

lyt-, Plasma- oder Matrix-Ionen mit demselben m/z-Verhältnis wie Ionen des Zielanalyten 

beinhalten. Um diese Abzutrennen wird der Ionenstrahl in eine Kollisions-/Reaktionszelle 

gelenkt. Die Zelle kann im Kollisions- oder Reaktionsmodus betrieben werden, um polyato-

mare Interferenzen mit dem Zielanalyten zu minimieren. [25] 

Beim KED-Modus (engl. kinetic energy discrimination, KED) werden inerte Gase wie z.B. 

Helium (He) der Kollisions-/Reaktionszelle zugeführt. Die Analyt- und Interferenzionen kol-

lidieren mit den zugeführten Gasatomen. Dabei treten statistisch gesehen häufiger Kollisio-

nen mit den vom Wirkungsquerschnitt größeren polyatomaren Interferenzionen als mit den 

Ionen vom Zielanalyten auf. Aufgrund der Kollisionen verlieren die Ionen an kinetischer 

Energie, wodurch diese nicht mehr ausreichend Energie besitzen, um eine bestimmte Po-

tentialdifferenz im Massenanalysator zu überwinden und diskriminiert werden. Der beschrie-

bene Effekt wird kinetische-Energie-Diskriminierung (KED) genannt. [25] 

Im Reaktionsgas-Modus kann dem Ionenstrom in der Zelle unterschiedliche Reaktionsgase 

wie bspw. Wasserstoff (H2), Sauerstoff (O2), Ammonium (NH3) oder Lachgas (N2O) zuge-

führt werden. Die Auswahl des Reaktionsgases ist Analyt spezifisch. Dabei kann der Mas-

senfilter in zwei unterschiedlichen Modi betrieben werden. Beim On-Mass-Mode wird am 

ersten Quadrupol und am Analysator-Quadrupol die Masse vom Zielanalyten eigestellt. So 

werden Reaktionsprodukte der Interferenzionen aus der Kollisions-/Reaktionszelle im Ana-

lysator-Quadrupol aufgrund der veränderten Masse abgefangen und nur der Zielanalyt ge-

langt zum Detektor. Beim Mass-Shift-Mode wird der erste Quadrupol auf die Masse des 

Zielanalyten eigestellt und der Analysator-Quadrupol auf das Reaktionsprodukt des Zielana-

lyten mit dem verwendeten Reaktionsgas. Die Interferenzionen reagieren nicht mit dem Re-

aktionsgas, so gelangt nur das Reaktionsprodukt des Zielanalyten mit veränderter Masse 

durch den Analysator-Quadrupol zum Detektor. [25]
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4 Material und Methoden 

4.1 Reagenzien 

Das für diese Arbeit verwendete Reinstwasser (18,2 MΩ·cm) wurde aus einem Reinstwas-

sersystem gewonnen, das aus einem Elix 3-Modul (Merck Millipore, Darmstadt, Deutsch-

land), einem Milli-Q-Elementmodul (Merck Millipore, Darmstadt, Deutschland) und einem 

Q-POD-Element (Merck Millipore, Darmstadt, Deutschland) besteht. Die, für die Analysen, 

verwendete Salpetersäure (HNO3) (65 % w/w, Fisher Chemicals, Loughborough, England) 

und Salzsäure (HCl) (37 % w/w, Carl Roth GmbH & Co. KG, Karlsruhe, Deutschland) wurde 

jeweils in zwei Perfluoralkoxy-Polymer (PFA)-Destillen (DST-4000 & DST-1000, Savillex, 

Minnesota, USA) doppelt destilliert. Die Destillation erfolgte unterhalb des Siedepunktes 

und diente dazu vorhandene Verunreinigungen der bezogenen Chemikalien in der Rein-

heitsstufe Analyserein, zu beseitigen. Außerdem wurde Tetraflourborsäure (HBF4) 

(38 % w/w, ChemLab, Zedelgem, Belgien) in der Reinheitsstufe Ultrapure zum Aufschlie-

ßen des SPM genutzt. 

 

4.2 Elementstandards und Referenzmaterialien 

In Tabelle 1 sind alle Multielement- und Einzelelementstandardlösungen aufgelistet, die 

für die Kalibrierung, den internen Qualitätsstandard (KUA-QC) und die Lösung zur Opti-

mierung der Geräteparameter (engl. tune solution) verwendet wurden. Die Kalibrierlösung 

wurde vor der Messung am ICP-MS/MS (Agilent 8800, Agilent Technologies, Tokyo, Ja-

pan) frisch angesetzt. Die aus der Stammlösung angesetzten Kalibrierlösungen, der KUA-

QC und die tune solution wurden bei jeder Analyse von SPM am ICP-MS/MS mitgemes-

sen. 
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4.5 Versuchsablauf zur Bestimmung der Kd -Werte 

Der schematische Versuchsablauf für die Bestimmung der Kd -Werte der ausgewählten 

Analyten (Kupfer, Zink und Cadmium) ist in Abbildung 4 gezeigt. Im Folgenden wird ge-

nauer auf die einzelnen Schritte der Versuchsdurchführung eingegangen. 

 

Abbildung 4: Schematischer Versuchsablauf zur Bestimmung der Kd-Werte 

 

Um die natürlichen Bedingungen der Tideelbe im Labor möglichst genau zu simulieren, 

wurde mit Wasserproben aus der Elbe (Station Geesthacht Tesperhude) und der Nordsee 

(Station Vogelsand) ein umweltähnlicher Salzgehaltgradienten erstellt. Die Abstufung des 

Salzgehaltgradienten erfolgte in fünf Schritten die dazugehörigen Mischungsverhältnisse 

an Nordseewasser und Flusswasser sind in der Versuchsmatrix in Tabelle 5 gezeigt.  

Zu Beginn erfolgte eine Charakterisierung der Wasserproben mit unterschiedlichem Mi-

schungsverhältnis und dem für den Versuch verwendetem SPM. Dabei wurde die Grund-

zusammensetzung der Analyten mittels ICP-MS/MS bestimmt. Für das SPM wurde zusätz-

lich der Gesamtkohlenstoffanteil (TC) und der gesamte organische Kohlenstoff (TOC) in 
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den Proben gemessen. Für die Wasserproben erfolgte eine weitere Charakterisierung über 

die Bestimmung des pH-Werts und der Leitfähigkeit. 

Als nächstes erfolgte die Einwaage der Schwebstoffanteile. Für die Schwebstoffkonzent-

rationen von 50 mg·L-1, 150 mg·L-1, 250 mg·L-1 und 400 mg·L-1 wurde SPM der Stationen 

Cuxhaven, Grauerort und Geesthacht Tesperhude verwendet. Dafür wurden je nach Kon-

zentration 50 mg, 150 mg, 250 mg oder 400 mg SPM mit Hilfe eines Einwegspatels und 

einer Feinwaage (Sartorius Lab Instruments GmbH & Co. KG, Göttingen, Deutschland) in 

vorgereinigte 1 L PE-Flaschen eingewogen. Anschließend wurde zum eingewogenen 

SPM in die PE-Flaschen 1 L der gemischten Wasserproben entsprechend der Versuchs-

matrix mittels eines Messzylinders hinzugegeben. Die Zusammensetzung der Proben in 

Bezug auf den Salzgehalt, sowie Herkunft und Konzentration des SPM ist als Versuchs-

matrix in Tabelle 5 gezeigt. 
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standen die inkubierten Proben bei 180 rpm (engl. rounds per minute) für eine konstante 

Durchmischung auf Schüttelplatten (RS-OS 20, Phoenix Instrument, Deutschland). 

Nach der Zeit im Inkubator musste für die anschließenden Analysen der Schwebstoff von 

der Wasserphase getrennt werden. Je nach Schwebstoffkonzentration im Wasser unter-

schied sich die Filtrationsmethode und die damit verbundenen Arbeitsschritte.  

Für die Proben mit einer Schwebstoffkonzentration von 50 mg·L-1 und 150 mg·L-1 wurde 

das SPM mittels Bombenfiltration (siehe Kapitel 4.6.1) von der Wasserphase abgetrennt. 

Der Filter zusammen mit dem SPM wurde im weiteren Verlauf des Versuchs unter Durch-

führung eines Mikrowellenunterstützten Totalaufschluss aufgeschlossen und analysiert.   

Das bei der Bombenfiltration erhaltene Filtrat wurde als Wasserprobe analysiert.  

Das Filtrat, für die weitere Analyse der Wasserphase, der Proben mit einer Schwebstoff-

konzentration von 250 mg·L-1 und 400 mg·L-1 wurden mittels DigiTube-Filtration (siehe Ka-

pitel 4.6.2) gewonnen. Über Zentrifugation wurde das in der übrigen Probe verbleibende 

SPM zurückgewonnen und im Anschluss gefriergetrocknet, so dass dies für einen Mikro-

wellengestützter Totalaufschluss und eine anschließende Elementanalyse zur Verfügung 

stand.  

Die nach der Bombenfiltration zurückgebliebenen Wasserproben mit SPM wurden im ersten 

Versuchsdurchlauf (Inkubation bei 8 °C) nach dem Sedimentieren des SPM dekantiert und 

gefriergetrocknet, ohne diese zuvor zu zentrifugieren. Somit enthielten diese Proben einen 

höheren Wasseranteil bei der Gefriertrocknung, was sich in einer starken Auskristallisation 

von Salz widerspiegelte. Der Salzanteil im getrockneten SPM war problematisch, da dieser 

die anschließende Einwaage von SPM für die Aufschlüsse und nachfolgende Analyse der 

Proben verfälschen würde. Die getrockneten SPM-Proben mit hohen Salzanteil wurden er-

neut mit 50 mL der Wasserproben mit gleicher Zusammensetzung, wie bei der Inkubation, 

resuspendiert. Abschließend wurden die resuspendierten Proben zentrifugiert, das überste-

hende Wasser nach der Zentrifugation dekantiert und im Anschluss gefriergetrocknet. Der 

Salzanteil in den Proben konnte durch den extra Schritt der Zentrifugation stark reduziert 

werden.  

 



Material und Methoden

 
 

26  
 

4.6 Filtration der Wasserproben 

4.6.1 Bombenfiltration 

Die verwendete Filtrationsanlage (Savillex, USA) arbeitet nach dem Prinzip der Überdruck-

filtration. Das für den Filtrationsprozess verwendete Argon wurde auf einen Überdruck von 

3 bar eingestellt. Für einen Filtrationsvorgang wurde ein zuvor gereinigt, getrocknet und ge-

wogener Nuclepore™-Polycarbonatfilter (0,45 μm, 47 mm Durchmesser, Whatman®, Groß-

britannien) vorsichtig mit einer Keramikpinzette auf einer Fritte platziert. Danach wurde die 

Fritte mit aufliegendem Filter mit einem Gewindering an die Druckbombe aus PFA (Perflu-

oralkoxy-Alkan) geschraubt. Die Druckbombe wurde nun mit 500 mL HCl-Lösung 

(0,3 % w/w HCl) gefüllt und durch Öffnen des Ventils wurde die Bombe mit Druck beauf-

schlagt. Nach dem Spülprozess wurde ein Filtrationsdurchlauf mit 500 mL Reinstwasser 

durchgeführt, um ein Triplikat an Blindwertproben für den Prozess zu erhalten. Der Filter 

wurde im Anschluss vorsichtig von der Fritte entfernt und in einer Petrischale zum Trocknen 

in eine Clean-Bench gestellt. Der Filter wurde ebenfalls als Blindwertprobe verwendet.  

Anschließend folgten die Filtrationsvorgänge mit den Proben. Dafür wurde die Probe vor 

der Filtration durch Schütteln homogenisiert. Vor jeder Filtration einer Probe wurde ein 

neuer gewogener Filter auf einer Fritte platziert und ein Spüldurchlauf mit HCl-Lösung 

durchgeführt, um den Filter und die in Berührung mit der Probe stehenden Bauteile der 

Filtrationsanlage zu reinigen. Danach wurde die Probe (1 L) in die säuregereinigte Druck-

bombe gefüllt und der Filtrationsprozess durch Öffnen des Ventils gestartet. Die ersten Mil-

liliter des Filtrats der Probe wurden verworfen und anschließend ein Probentriplikat in je 

einem DigiTUBE™ (50 ml, SCP Sciences, Kanada) aufgefangen. Das erhaltene Probenfilt-

rat wurde mit 100 µL HNO3 angesäuert und bis zur Messung bei 4 °C gelagert. SPM, wel-

ches sich während des Filtrationsprozesses an der Bombenwand abgelagert hatte, wurde 

mit etwas Reinstwasser auf den Filter gespült. Der Filter wurde nach der Filtration vorsichtig 

mit einer Keramikpinzette von der Fritte entfernt und in eine Petrischale zum Trocknen in 

eine Clean-Bench gestellt. Zwischen jedem neuen Probendurchlauf wurden die Filtrations-

bomben, die Fritten und die Gewinderinge drei Mal gründlich mit Reinstwasser gespült.  

Nach der Filtration wurden die getrockneten Filter erneut ausgewogen, um aus der Differenz 

zwischen dem Gewicht des Filters vor und nach dem Filtrieren das Gewicht vom SPM auf 

dem Filter zu bestimmen. 
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4.6.2 DigiTube-Filtration 

Die Filtrationsanordnung bestand aus einem DigiFILTER™ (0,45 μm PTFE-Membran, 50 

ml, SCP Science, Kanada), der auf zwei DigiTUBE™s (50 ml, SCP Science, Kanada) ge-

schraubt wurde. Diese Filtrationseinheit wurde an ein Manifold angeschlossen, welches 

durch eine Vakuumpumpe einen Unterdruck von bis zu 200 mbar erzeugte. Die DigiFIL-

TER™ waren mit PTFE-Spritzenfiltern (Acrodisc, 0,2 μm, 13 mm Durchmesser, Pall, USA) 

ausgestattet, um bei der Filtration zu verhindern, dass partikelreiche Luft in das Tube ge-

saugt wird. Zum Spülen wurde das obere DigiTUBE™ mit HCl-Lösung (0,3 % w/w HCl) 

gefüllt, auf den Filter geschraubt und an ein zweites DigiTUBE™ angeschlossen. Die An-

ordnung wurde umgedreht und an den Verteiler angeschlossen. Die gefilterte Säure wurde 

verworfen. Das obere DigiTUBE™ wurde mit 50 mL Probe befüllt und die Probe durch den 

Filter in das zweite DigiTUBE™ gefiltert. Für jede Probe wurde ein Triplikat filtriert. Das 

Manifold ermöglicht die parallele Filtration von bis zu 12 Proben. Das erhaltene Probenfiltrat 

wurde mit 100 µL HNO3 angesäuert und bis zur Messung bei 4 °C gelagert. Um ein Triplikat 

an Blindwertproben zu erhalten, wurde ein Filtrationsvorgang mit Reinstwasser durchge-

führt. 

 

4.7 Probenvorbereitung vom SPM 

4.7.1 Rückgewinnung des Schwebstoffs 

Die Proben, bei denen nach der Filtration mit DigiFILTER™ das SPM in suspendierter Form 

in der Probe zurückgeblieben ist, wurde zuvor durch Dekantieren vorsichtig überschüssiges 

Wasser entfernt. Das aufkonzentrierte SPM in den Proben wurde in ein für die Zentrifugation 

geeignetes Röhrchen (Eppendorf Conical Tubes 50 mL, Eppendorf AG, Hamburg, Deutsch-

land) überführt. Die Proben wurden nach Füllstand paarweise sortiert und in gegenüberlie-

gende Positionen der Zentrifuge (Heraeus Multifuge 3S, Thermo Electron Corporation, 

USA) positioniert, um Unwucht durch ungleiche Gewichtsverteilung zu vermeiden. Der Zent-

rifugationsvorgang wurde bei 15.000 rmp für 5 min durchgeführt. Im Anschluss wurde das 

restliche überstehende Wasser von der Probe durch Dekantieren abgetrennt. Die zuvor 

zentrifugierten SPM-Proben wurden mit einer Christ Gamma 1-16 LSCplus (Martin Christ 

Gefriertrocknungsanlagen GmbH, Deutschland) oder einer Christ Beta 1-8 LSCplus (Martin 

Christ Gefriertrocknungsanlagen GmbH, Deutschland) gefriergetrocknet, um das Wasser 

schonend aus der Probe zu entfernen. Das getrocknete SPM konnte im Anschluss einge-

wogen und für einen Aufschluss verwendet werden.  
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Nach dem Abkühlen wurde der Rotor aus der Mikrowelle entnommen. Die Proben wurden 

unter einem Abzug aus den Bomben quantitativ in ein vorbereitetes DigiTube™-Röhrchen 

überführt. Dabei wurden die Bomben und der Verschluss dreimal mit 10 mL Reinstwasser 

gespült und das Reinstwasser ebenfalls in das DigiTube™ Röhrchen überführt. Danach 

wurde das Röhrchen bis zur 50 mL Marke mit Reinstwasser aufgefüllt und verschlossen. 

Bis zu Analyse am ICP-MS/MS wurden die Proben in einer PE-Tüte zusammen mit dem 

Aufschlussprotokoll unter einem Abzug gelagert. 

 

4.8 Elementanalyse vom SPM 

4.8.1 Geräteausstattung 

Für die Messungen von Feststoffproben wurde ein ICP-MS/MS (Agilent 8800, Agilent Tech-

nologies, Tokyo, Japan) mit einem Autosampler-System (Prepfast M5, ESI SC-4 DX Fast, 

Elemental Scientific, Omaha, USA) für die Probenaufgabe genutzt. Das verwendete 

ICP-MS/MS verfügt über eine Doppelpass-Sprühkammer und einer Fackel aus Quarzglas, 

sowie Interface-Konen (engl. sampler cone und skimmer cone) aus Nickel. Argon wurde als 

Plasmagas verwendet und als Zellgase in der Reaktions-/Kollisionszelle kamen Helium 

(He), Lachgas (N2O) und Wasserstoff (H2) zum Einsatz. 

 

4.8.2 Reagenzien 

Mit der Spüllösung (engl. rinse solution) (0,89 % HNO3 w/w) wurde vor jeder neuen Proben-

aufnahme die Injektionsnadel des Autosampler-Systems gespült. 

Die Trägerlösung (engl. carrier solution) (1,79 % HNO3 w/w; 0,44 % HCl w/w), diente der 

Überführung der Probe in das Messsystem.  

Die Lösung für die Optimierung der Geräteeinstellungen (engl. tune solution) enthielt je 

10 µg·L-1 Li, Co, Y, Ce und Tl. Zum Ansetzten der Lösung wurden je 10 µL von Li, Co, Y, 

Ce und Tl ICP-Standardlösung, sowie 25 mL HNO3 mit 500 mL Reinstwasser verdünnt. 

 

4.8.3 Kalibration 

Für die externe Kalibrierung der Messungen von SPM am ICP-MS/MS wurde eine Kalibrier-

lösung mit der Konzentration 100 µg·L-1 (bzw. 10 mg·L-1) für die Mengenelemente (Al, Ba, 

Ca, Fe, K, Mg, Mn, P, Ti) angesetzt. In Tabelle 7 ist dargestellt, wie die Kalibrierlösung 
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aus Spüllösung (engl. wash blank) das Probenaufnahmesystem gespült, um einem mögli-

chen Übertragungseffekt (engl. carry-over effect) von Analyten zwischen den einzelnen Pro-

ben zu vermeiden. Die Proben wurden entsprechend der Nummerierung im Mess-Batch im 

Autosampler-System positioniert. Die Messung beginnt mit einem Tune unter Verwendung 

der vorbereiteten Lösung für die Optimierung der Geräteeinstellungen (tune solution). Der 

Tune dient der Überprüfung von Geräteparametern wie der Empfindlichkeit und der Signal-

stabilität. (Ein beispielhafter Tune Report der vierten Messung der SPM-Proben befindet 

sich im Anhang auf S. XXXIV) 

Für jede Messung wurden die Kalibrierlösungen, drei Kalibrationsblindwertproben (engl. 

calibration blanks) und drei Blindwertproben mit Spüllösung (wash blanks), sowie der 

KUA-QC neu angesetzt. (In Tabelle A. 1 im Anhang sind die verwendeten ICP-Standardlö-

sungen für den KUA-QC aufgelistet.) Der interne Standard enthält bekannte Elementkon-

zentrationen und wurde wie die Referenzmaterialien für die Validierung der Messung ver-

wendet. 

 

4.8.5 Messmodi und Messung 

Es wurden insgesamt 64 Elemente in den vier unterschiedlichen Messmodi He, N2O, H2 

und H2 HMI (engl. high matrix introduction) gemessen. In der Tabelle A.  3 im Anhang ist 

dargestellt welches Element mit welchem Masse-zu-Ladungs-Verhältnis und in welchem 

Gas-Modus gemessen wurden. 

 

4.9 Elementanalyse von Wasserproben 

4.9.1 Geräteausstattung 

Für die Analyse der Wasserproben kam ein seaFAST-SP2 (Elemental Scientific, Omaha, 

Nebraska, USA) zum Einsatz. Über ein spritzenbetriebenes System führt das Gerät die Pro-

benaufnahme, sowie Verdünnungsschritte und das Waschen des Systems durch. Das se-

aFAST-SP2 System verfügt über zwei mit Nobias chelate-PA1 Resin (HITACHI High-Tech 

Fielding Corporation, Japan) gepackten Säulen und einer 4 mL Probenschleife (engl. 

sample loop). Die Säulen dienen dazu die Meerwassermatrix von der Probe abzutrennen 

und um Probenbestandteile (Schwermetallionen) basierend auf den unterschiedlichen 

Wechselwirkungen (bspw. Adsorption oder Verteilung) zwischen der mobilen Phase und 

der stationären Phase zu separieren bzw. anzureichern.  
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Das seaFAST-SP2 System ist mit einem ICP-MS/MS (Agilent 8900, Agilent Technologies, 

Tokyo, Japan) gekoppelt. Ausgestattet ist das ICP-MS/MS mit einer Doppelpasssprühkam-

mer und Fackel aus Quarzglas. Die Ionisierung der Proben in der Fackel erfolgt über ein 

Argon-Plasma. Die Interface-Konen (engl. sampler cone und skimmer cone) bestehen aus 

Platin. Außerdem ist für die Ionenoptik ein Linsensystem mit X-Linsen verbaut. 

Der Verbund beider Geräte (seaFAST und ICP-MS/MS) ist an ein Autosampler-System mit 

einer Haube mit ULPA-Filter angeschlossen, um die Proben während der Messung vor Ver-

unreinigungen aus der Laborluft zu schützen.  

 

4.9.2 Reagenzien 

Für die vom seaFAST-SP2 System durchgeführte pH-Wertanpassung der Probe sowie Ak-

tivierung der SPE-Säule, wurde ein Ammoniumacetatpuffer angesetzt. Dafür wurden zu-

sätzlich die Chemikalien Essigsäure (>95 % w/w, Fischer Scientific, Schwerte, Deutsch-

land) und Ammoniak (20 - 22 % w/w, Fischer Scientific, Schwerte, Deutschland) in der Rein-

heit Optima verwendet. Der Puffer besteht aus 133,3 g Essigsäure und 176,6 g Ammoniak 

pro 500 mL Reinstwasser und wurde auf den pH-Wert 6,0 ± 0,2 eingestellt. 

Mit der Spüllösung (engl. rinse) (0,89 % HNO3 w/w) wurde vor jeder Probenaufnahme die 

Injektionsnadel des Autosampler-Systems gespült. Die Trägerlösung (engl. carrier solution) 

(0,09 % HNO3 w/w), dient der Überführung der Probe in das Messsystem. Zusätzlich wurde 

ein Verdünnungsmittel (engl. diluent) (0,09 % HNO3 w/w) und ein Elutionsmittel (engl. 

eluent) (8,57 % HNO3 w/w) für die Analysen benötigt. 

Die Lösung für die Optimierung der Geräteeinstellungen (engl. tune solution) enthielt 

1 µg·L⁻¹ Ce, Co, Li, Tl und Y. 

Ein möglicher Signaldrift während der Messung wurde mit dem internen Standard (Nb) de-

tektiert und korrigiert. Dieser wurde mit 1 mL HNO3 und 1 µL Nb ICP-Standard (1000 µg·L-1) 

auf 1 L Reinstwasser angesetzt und zu jeder Probe über das Messsystem automatisch hin-

zudosiert.  

Eine Spüllösung mit Salzsäure (engl. HCl-blank) sowie drei Spüllösungen mit Salpetersäure 

(engl. wash blanks) wurden angesetzt. Der HCl-Blank (0,04 % HCl w/w) wurde jeweils nach 

der Kalibrierung und den Referenzmaterialen gemessen, damit verbliebene Metallionen aus 

der Säule und dem Probensystem gewaschen wurden. Um mögliche Übertragungseffekte 





Material und Methoden

 
 

34  
 

KUA-QC, sowie die Spüllösungen (HCl-blank, wash blanks) hergestellt. (In Tabelle A.  2  

im Anhang sind die verwendeten ICP-Standardlösungen für den KUA -QC aufgelistet.)  

Im Tune wurde unter Verwendung der Lösung für die Optimierung der Geräteeinstellungen 

(tune solution) der verwendete Messmodus geprüft und dabei die Geräteparameter wie 

Empfindlichkeit und Signalstabilität kontrolliert. (Ein beispielhafter Tune Report der vierten 

Messung der SPM-Proben befindet sich im Anhang auf S. XXXIX) 

 

4.9.5 Messmodi und Messung 

Bei der Multielementanalyse am ICP-MS/MS in Verbindung mit einem seaFAST-SP2 Sys-

tem wurden für die Wasserproben die in Tabelle A.  4 im Anhang gelisteten Elemente ge-

messen, dabei war das Zellgas ein Helium-Wasserstoff Gasgemisch (He 4 mL·min-1 und H2 

0,5 mL·min-1) und der Scanmodus immer auf Einzel-Quadrupol Modus (engl. single quad) 

eingestellt. 

 

4.10 Methodenvalidierung 

Die Messdaten aus der Analyse der SPM- und Wasserproben wurden unter Verwendung 

der ICP-MS Software MassHunter 4.6 (Agilent Technologies, Santa Clara, USA) ausge-

wertet. Die in MassHunter 4.6 durchgeführten Berechnungen umfassten die Berücksichti-

gung der Einwaage der Proben, die Verdünnungen sowie, falls erforderlich, eine Drift-Kor-

rektur mittels internen Standards zur Ermittlung der in den Proben enthaltenen Element-

konzentrationen bzw. Massenfraktionen. Die resultierenden Unsicherheitskomponenten, 

bestehend aus den gemittelten Standardabweichungen der Gerätereplikate und jenen der 

Aufschlusstriplikate, wurden zu einer erweiterten Messunsicherheit U (k = 2) kombiniert. 

Die Bestimmung der erweiterten Messunsicherheit sowie die Validierung der Messung 

über die Berechnung der Bestimmungsgrenze (engl. limit of quantification, (LOQ)), der 

Nachweisgrenze (engl. limit of detection, (LOD)) und dem Hintergrundrauschen über die 

Hintergrundkonzentration (engl. background equivalent concentration, (BEC)) sowie der 

Ermittlung der Wiederfindungsraten für die verwendeten Referenzmaterialien erfolgte in 

Excel.
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5 Ergebnisse und Diskussion 

Im nachfolgenden Kapitel werden die zentralen Ergebnisse des durchgeführten Mischungs-

versuchs vorgestellt und im Kontext bestehender wissenschaftlicher Erkenntnisse disku-

tiert. Ziel ist es, die gewonnenen Messdaten sowie die auf ihrer Grundlage errechneten 

Verteilungskoeffizienten (Kd) darzustellen und mögliche Zusammenhänge mit den variierten 

Versuchsparametern (Salinität, Inkubationstemperatur, Schwebstoffkonzentration und Her-

kunft) zu identifizieren. Die Auswahl der betrachteten Schwermetalle Kupfer, Zink und Cad-

mium wurde aufgrund ihrer toxikologischen Relevanz und ihrer Affinität sich an Schweb-

stoffe anzulagern (siehe Kapitel 3.2) sowie der historisch bedingten Belastung der Elbe mit 

diesen Schadstoffen (siehe Kapitel 3.1.2) getroffen.  

Im Anschluss an die Darstellung der Messergebnisse erfolgt eine Einordnung der Resultate 

in Bezug zu Erkenntnissen aus vorangegangene Laborexperimente zur Untersuchung des 

Mobilitätsverhaltens von Metallen in Flusssystemen über den Verteilungskoeffizienten. Dar-

über hinaus werden mögliche Ursachen und Einflussfaktoren für die aus dem Laborexperi-

ment gewonnenen Erkenntnisse erörtert.   

 

5.1 Validierungsergebnisse 

Die Auswahl des Messmodus für die betrachteten Elemente Kupfer, Zink und Cadmium 

deren Messung in mehreren Modi erfolgte, wurden auf Grundlage der Wiederfindungsraten 

der verwendeten Referenzmaterialien und der Größe der Unsicherheiten getroffen. Dabei 

wurde darauf geachtet, dass die Wiederfindung zwischen 70 % und 120 % liegt und die 

Unsicherheit möglichst gering ausfällt [26]. Bei der Analyse von SPM wurde sich für fol-

gende Masse-zu Ladungsverhältnisse (m/z) der Isotope und Modi entschieden: Cu (65, He), 

Zn (66, He) und Cd (111, He). Bei den Wasserproben werden die Masse-zu Ladungsver-

hältnisse (m/z) der Isotope Cu (63), Zn (66) und Cd (111) betrachtet. 

Die Analyse der Schwebstoffproben wurde in vier einzelnen Messdurchläufen untergliedert. 

Für den internen Qualitätsstandard (KUA-QC) (n = 5) und die verwendeten Referenzmate-

rialien (GBW07311, BCR-414), die bei jeder Analyse mitgemessen wurden, wurde je eine 

Vierfachbestimmung (n = 4) durchgeführt. Die verwendeten Referenzmaterialien wurden 

ausgewählt, da diese dem im Laborexperiment genutzten Schwebstoff und dessen Proben-

matrix ähnlich sind. Der GBW07311 besteht aus Flusssediment eines polymetallischen Erz-

feldes und der BCR-414 setzt sich aus gefriergetrocknetem Plankton zusammen (siehe   
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In Abbildung 5 sind die in Tabelle A.  10 berechneten Verteilungskoeffizienten (Kd) für 

Kupfer dargestellt. Beim SPM aus Cuxhaven (a) sind die größten Schwankungen in den 

Werten vom Verteilungskoeffizienten für die SPM-Konzentration von 50 mg·L-1 bei 8 °C zu 

verzeichnen. Die höheren SPM-Konzentrationen weisen nur geringe Schwankungen in den 

Kd -Werten auf und ein leicht ansteigender Trend ist zu beobachten. Der Höchstwert mit 

10,6·103 L·kg-1 ± 0,3·103 L·kg-1 wird bei einer Salinität von 29,1 PSU und einer Schwebstoff-

konzentration von 50 mg·L-1 erreicht und der Tiefstwert mit 4,3·103 L·kg-1 ± 0,3·103 L·kg-1 ist 

bei einer Salinität von <1 PSU und einer Schwebstoffkonzentration von 250 mg·L-1 zu ver-

zeichnen. Die Proben mit SPM aus Cuxhaven, die bei 18 °C lagerten, zeigen Werte für den 

Verteilungskoeffizienten, die in derselben Größenordnung liegen wie die bei 8 °C. Eine Ver-

änderung mit der Temperatur ist nicht zu erkennen. Auch die Schwankungen über alle SPM-

Konzentrationen für die Proben bei 18 °C lassen keinen Rückschluss darauf zu, dass sich 

Kupfer mit steigender Salinität remobilisiert. 

Ein ähnliches Bild, wie das der Verteilungskoeffizienten vom SPM aus Cuxhaven zeichnet 

sich auch für das SPM aus Grauerort (b) ab. Hier sind die Werte für den Verteilungskoeffi-

zienten nur leicht höher als beim SPM aus Cuxhaven. Der Höchstwert mit 

14,0·103 L·kg-1 ± 0,3·103 L·kg-1 (50 mg·L-1) für das SPM aus Grauerort wird bei einer Salini-

tät von 31,7 PSU und einer Inkubationstemperatur von 8 °C erreicht. Es ist keine deutliche 

Zu- oder Abnahme der Werte für den Verteilungskoeffizienten mit Änderung des Salzgeh-

altes festzustellen. Die Kd -Werte schwanken zwischen dem Höchstwert und einem Tiefst-

wert von 6,7·103 L·kg-1 ± 0,6·103 L·kg-1 (150 mg·L-1, Inkubationstemperatur 8 °C) bei einer 

Salinität von 29,1 PSU. Die schwankenden Kd -Werte mit steigender Salinität können unab-

hängig der Inkubationstemperatur für das SPM aus Grauerort beobachtet werden. 

Das SPM aus Geesthacht (c) bei 8 °C hat für die SPM-Konzentration von 50 mg·L-1 den 

Höchstwert der Verteilungskoeffizienten mit 37,1·103 L·kg-1 ± 1,7·103 L·kg-1 bei einer Salini-

tät von <1 PSU. Mit steigender Salinität ist eine Abnahme in den Kd -Werten für die Schweb-

stoffkonzentration von 50 mg·L-1 bis 29,1 PSU zu beobachten, bevor die Kd -Werte wieder 

bei 31,7 PSU stark ansteigen. In den Kd -Werten der Proben mit höherer SPM-Konzentra-

tion lässt sich dieser Trend nicht wiederfinden. Der Tiefstwert mit 

15,7·103 L·kg-1 ± 4,2·103 L·kg-1 für das SPM aus Geesthacht bei 8 °C wird bei einer Salinität 

von 31,7 PSU und einer Schwebstoffkonzentration von 400 mg·L-1 verzeichnet. Für die 

SPM-Konzentration von 400 mg·L-1 sinken die Kd -Werte zunächst mit steigender Salinität. 

Ab einer Salinität von 17,2 PSU steigt der Wert erneut an bis zu einer Salinität von 23,5 PSU 

und sinkt danach wieder ab. Im SPM aus Geesthacht Tesperhude bei 18 °C hingegen sind 
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die Werte für den Verteilungskoeffizienten bei den Proben mit einer Konzentration von 

400 mg·L-1 ohne große Schwankungen gleichbleibend bei Kd -Werten um 20·103 L·kg-1 mit 

veränderter Salzkonzentration. Der Höchstwert in den Verteilungskoeffizienten mit 

36,0·103 L·kg-1 ± 1,1·103 L·kg-1 wird hier bei einer Schwebstoffkonzentration von 50 mg·L-1 

und einer Salinität von 17,2 PSU erreicht. 

Einen erkennbaren Unterschied im Verhalten vom Verteilungskoeffizienten von Kupfer ist 

nur über die Herkunft des SPM zu beobachten. Die Kd -Werte vom SPM aus Cuxhaven sind 

am geringsten und steigen über das SPM aus Grauerort bis zum SPM aus Geesthacht 

Tesperhude an. Die Unterschiede in den Verteilungskoeffizienten können nur auf die ver-

schiedenen Eigenschaften des SPM zurückgeführt werden. Zum einen unterscheiden sich 

die Massenfraktionen der Analyten im SPM, dabei weist das SPM aus Cuxhaven die ge-

ringste Grundbelastung mit Schwermetallen auf gefolgt vom SPM aus Grauerort und Geest-

hacht Tesperhude (siehe Tabelle 11). Zum anderen könnte ein weiterer Grund der unter-

schiedliche Kohlenstoffanteil im SPM sein. Der Anteil an Kohlenstoff (TC) im SPM und damit 

verbunden auch den Anteil an organischen Kohlenstoff (TOC) ist im SPM aus Geesthacht 

Tesperhude am größten und nimmt über das SPM aus Grauerort bis zum SPM aus 

Cuxhaven ab (siehe Tabelle 11). Somit können die steigenden Kd -Werte vom SPM aus 

Cuxhaven über das SPM aus Grauerort bis zum SPM aus Geesthacht Tesperhude mit den 

Massenfraktionen der Analyten im SPM und dem Kohlenstoffanteil zusammenhängen. 

Für die geringste Konzentration an SPM in den Proben (50 mg·L-1) konnten die höchsten 

Werte für den Verteilungskoeffizienten festgestellt werden. Die Kd -Werte sanken zumeist 

mit Anstieg der Schwebstoffkonzentration ab. Das beobachtete Verhalten vom Verteilungs-

koeffizienten in Zusammenhang mit der SPM-Konzentration ist als particle concentration 

effect (p.c.e.) bekannt und beschreibt einen unerwarteten Rückgang der Verteilungskoeffi-

zienten bei zunehmender Konzentration an suspendierten Partikeln [28]. Dieser Anomalie 

wurde verschiedenen Ursachen zugeschrieben, wie bspw. der Sorptionskinetik, irreversible 

Adsorption und unvollständige Desportion oder Partikel-Partikel Wechselwirkungen [28]. 

Bei den Untersuchungen von Benoit und Rozan (1999) fand eine Unterscheidung zwischen 

der gelösten und der Partikulären Phase durch eine Ultrafiltration mit Polysulfon-Hohlfaser-

filtern mit einer nominalen Molekulargewichtsgrenze von 3.000 MW (Molekulargewicht) an-

statt durch eine Fitration mit einem Filter der Porengröße 0,45 µm statt. Durch diese Unter-

scheidung und damit einer schärferen Abgrenzung der kolloidalen Phase von der gelösten 

Phase konnte ein deutlicher Rückgang des particle concentration effect (p.c.e.) verzeichnet 

werden [28]. Dies ist ein starker Hinweis darauf, dass der particle concentration effect 
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(p.c.e.) von kolloidalen Metallen verursacht wird, die fälschlicherweise der gelösten Fraktion 

zugeordnet werden [28]. Dies bietet einen Erklärungsansatz für den im Mischungsversuch 

erfassten particle concentration effect (p.c.e.). Im Mischungsversuch fand keine Unterschei-

dung der kolloidalen von der partikulären Phase statt, da die Grenze zwischen der gelösten 

und der partikulären Phase anhand der Porengröße vom 0,45 µm des verwendeten Filters 

getroffen wurde. 

Über alle SPM-konzentrationen und unabhängig der Herkunft des SPM lässt sich keine er-

kennbare Abhängigkeit vom Verteilungskoeffizienten und dem Verhalten von Kupfer mit va-

riierender Salinität ableiten. 

Im Gegensatz zu der Studie von Acosta und Jansen et al. (2011) mit Bodenmaterial, bei der 

ein geringes Mobilitätsverhalten von Kupfer bei unterschiedlichen Salzkonzentrationen fest-

gestellt werden konnte, lässt sich in den Ergebnissen vom Laborexperiment kein klarer 

Trend für eine Mobilisierung von Kupfer aus der partikulären in die wässrige Phase feststel-

len. Acosta und Jansen et al. (2011) beschrieben als Ursachen für eine Remobilisierung 

von Kupfer die Prozesse den Ionenaustausch und der Komplexbildung. Hauptkonkurrenten 

von Kupferionen (Cu2+) um Sorptionsplätze sind Magnesiumionen (Mg2+) [29]. Beide weisen 

denselben Ionenradius (0,145 nm) und dieselbe Ladung auf, wodurch Magnesiumionen 

(Mg2+) die Kupferionen (Cu2+) an ihren Sorptionsplätzen selektiv ersetzten können [29]. Au-

ßerdem wurde ein erhöhtes Mobilitätsverhalten über die Komplexbildung von Kupferionen 

(Cu2+) mit Sulfationen (SO4
2-) beobachtet [29]. 

Mit Änderung der Inkubationstemperatur konnten keine eindeutigen Unterschiede in den 

Werten der Verteilungskoeffizienten von den Proben, die bei 8 °C zu den Proben die bei 

18 °C inkubiert wurden, festgestellt werden. Die Temperatur kann wie in den Ergebnissen 

von Zhao und Zhao et al. (2024) beschrieben Einfluss auf das Sorptionsverhalten von Me-

tallen haben. Bei der Untersuchung des Mobilitätsverhalten von Metallen aus Flusssediment 

bei unterschiedlichen Temperaturen, konnte eine Remobilisierung von Kupfer aus der Fest-

stoffphase in die gelöste Form in den Versuchen von Zhao und Zhao et al. (2024) beobach-

tet werden. Dabei wurde festgestellt, dass die größten Änderungen in der Zusammenset-

zung von Kupfer zwischen der Feststoffphase und der gelösten Form mit höheren Tempe-

raturen (von 25 °C auf 45 °C) verbunden waren [30], die im Laborexperiment mit Elbepro-

ben nicht erreicht wurden. So lässt sich augmentieren, dass bei einer Temperaturverände-

rung von 8 °C auf 18 °C für die Inkubationstemperatur keine erkennbaren Unterschiede im 

Sorptionsverhalten auftraten.  
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Abbildung 6 zeigt die berechneten Verteilungskoeffizienten (Kd) für Zink (siehe Tabelle A.  

10). Bei einer Inkubationstemperatur von 8 °C zeigt sich beim SPM aus Cuxhaven (a), wenn 

der Trend aller SPM-Konzentrationen betrachtet wird, dass der Verteilungskoeffizient bei 

einer Salinität von <1 PSU an niedrigsten ist und mit zunehmendem Salzgehalt ansteigt. 

Der Tiefstwert mit 7,5·103 L·kg-1 ± 0,3·103 L·kg-1 wird bei einer SPM-Konzentration von 

150 mg·L-1 bei <1 PSU für das SPM aus Cuxhaven erreicht. Beim Anstieg der Verteilungs-

koeffizienten mit steigernder Salinität ist zu erkennen, dass der größte Sprung in den Kd -

Werten beim Übergang von 29,1 PSU auf 31,7 PSU zu verzeichnen ist. Bei einer Salinität 

von 31,7 PSU erreicht der Verteilungskoeffizient mit 22,4·103 L·kg-1 ± 0,8·103 L·kg-1 seinen 

Höchstwert (50 mg·L-1). Die Werte für den Verteilungskoeffizient vom SPM aus Cuxhaven, 

das bei 18 °C im Temperaturschrak lagerte, unterscheiden sich leicht zu dem bei 8 °C. Hier 

sinken zuerst die Kd -Werte aller SPM-Konzentrationen leicht ab, welches ein freisetzten 

von Zink in die wässrige Phase indiziert. Ab einen Tiefstwert von 

9,0·103 L·kg-1 ± 1,3·103 L·kg-1 (250 mg·L-1) für den Verteilungskoeffizienten bei 17,2 PSU 

steigen die Werte vom Verteilungskoeffizient an. Am Tiefstwert vom Verteilungskoeffizien-

ten liegt das Maximum an Zink, welches vom SPM resorbieren kann in gelöster Form in der 

Wasserphase vor. Wobei hier ebenfalls ein starker Sprung bei einer Salinität von 29,1 PSU 

auf 31,7 PSU zu beobachtet ist. Der Höchstwert wird bei 31,7 PSU mit 26,9·103 L·kg-

1 ± 1,4·103 L·kg-1 bei einer SPM-Konzentration von 50 mg·L-1 erreicht. 

Beim SPM aus Grauerort (b), welches bei 8 °C inkubiert wurde, sinken die Werte vom Ver-

teilungskoeffizienten zuerst mit steigender Salzkonzentration auf einen Tiefstwert von 

11,5·103 L·kg-1 ± 0,6·103 L·kg-1 bei einer Salinität von 17,2 PSU für die Schwebstoffkon-

zentration von 150 mg·L-1 ab. Für die anderen Schwebstoffkonzentrationen wird der Tiefst-

wert bei einer Salinität von 23,5 PSU erreicht. Nachdem Erreichen des Tiefstwerts steigen 

die Werte vom Verteilungskoeffizienten in größeren Schritten wieder an, als mit den diese 

zum Tiefstwert gefallen sind. Der größte Anstieg in den Werten für den Verteilungskoeffi-

zienten wird beim Sprung von 29,1 PSU auf 31,7 PSU verzeichnet. Bei 31,7 PSU erreicht 

der Verteilungskoeffizient seinen Höchstwert von 35,9·103 L·kg-1 ± 0,9·103 L·kg-1 

(50 mg·L-1) erreicht. Es ist also zuerst eine leichte Remobilisierung von Zink aus der parti-

kulär gebundenen Phase in die wässrige Phase zu erkennen, bis sich dieser Trend ab einer 

Salinität von 23,5 PSU umkehrt und Zink wieder aus der Lösung in eine an feststoffgebun-

dene Form übergeht. Die bei 18 °C inkubierten Proben mit dem SPM aus Grauerort weisen 

ebenfalls einen absinkenden Trend der Verteilungskoeffizienten mit steigender Salinität auf. 

Der Tiefstwert mit 10,8·103 L·kg-1 ± 1,3·103 L·kg-1 wird hier von der Schwebstoffkonzentra-

tion 250 mg·L-1 bei einer Salinität von 23,5 PSU erreicht. Danach steigen die Kd -Werte 
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erneut, wobei die Zunahme in den Verteilungskoeffizienten nicht so stark ist, wie bei den 

Proben bei 8 °C. Der Höchstwert liegt hier nur bei 27,6·103 L·kg-1 ± 1,2·103 L·kg-1 (50 mg·L-

1) für die Salinität von 31,7 PSU.  

Das SPM aus Geesthacht Tesperhude (c) bei 8°C erreich ebenfalls bei 23,5 PSU seinen 

Tiefstwert mit 14,1·103 L·kg-1 ± 1,3·103 L·kg-1 (250 mg·L-1). Hier ist jedoch ein größeres Ab-

sinken der Werte von <1 PSU auf 23,5 PSU zu verzeichnen. Die Kd -Werte steigen nach 

dem Tiefstwert bei 23,5 PSU nicht mehr so stark an und bleiben mit steigender Salinität 

unter den Höchstwert von 58,5·103 L·kg-1 ± 2,2·103 L·kg-1 (50 mg·L-1) bei <1 PSU. Auch das 

SPM aus Geesthacht bei 18 °C Inkubationstemperatur zeigt einen sinkenden Trend der 

Verteilungskoeffizienten mit steigender Salinität über alle SPM-Konzentrationen. Der 

Höchstwert vom Verteilungskoeffizienten mit 48,1·103 L·kg-1 ± 1,0·103 L·kg-1 liegt hier bei 

einer Salinität von <1 PSU für eine SPM-Konzentration von 50 mg·L-1. Der Tiefstwert mit 

11,3·103 L·kg-1 ± 0,6·103 L·kg-1 bei einer Schwebstoffkonzentration von 400 mg·L-1 wird je-

doch erst bei einer Salinität von 29,1 PSU erreicht und steigt danach nur noch geringfügig 

an. Somit ist auch beim SPM aus Geesthacht Tesperhude zuerst mit steigendem Salzgehalt 

eine Mobilisierung von Zink in die Wasserphase zu erkennen, bevor sich dieser Prozess 

nach dem Tiefstwert des Verteilungskoeffizienten umkehrt.  

Die geringsten SPM-Konzentrationen (50 mg·L-1) weisen auch beim Zink die größten Werte 

für die Verteilungskoeffizienten auf und sinken zumeist mit steigender SPM-Konzentration. 

Hier ist identisch wie bei den Verteilungskoeffizienten von Kupfer der particle concentration 

effect (p.c.e.) zu beobachten. 

Eine Remobilisierung von Zink aus der partikulär gebundenen Phase in die wässrige Phase 

bei unterschiedlichen Salzkonzentrationen konnte auch bei einer Studie von Acosta und 

Jansen et al. (2011) mit Bodenmaterial festgestellt werden. Die Menge an Zink, die bei ei-

nem steigenden Salzgradienten in Lösung gehen kann, ist jedoch geringer als beim Cad-

mium, da sich die Mobilisierungsmechanismen unterscheiden. Zink weist eine geringere 

Affinität zur Bildung von stabilen Chloridkomplexen auf als bspw. Cadmium [29]. Bei Zinkio-

nen (Zn2+) hingegen ist ein erhöhtes Mobilitätsverhalten über die Komplexbildung mit Sul-

fationen (SO4
2-) zu beobachten [29]. Anzumerken ist, dass Sulfationen (SO4

2-) mit einem 

Anteil von 7,6 % einen geringeren Anteil ausmachen als Chloridionen (Cl-) mit einem Anteil 

von 53,9 % der relativen Salzzusammensetzung der in Nordseewasser (bzw. Nordatlantik-

wasser) enthaltenen Salzionen [10]. Der geringere Anteil an Sulfationen (SO4
2-) im Nord-

seewasser kann die geringere Mobilitätsrate von Zink mit steigender Salinität erklären. 
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Gegensätzlich zu den Ergebnissen von Acosta und Jansen et al. (2011) ist, der in den Re-

sultaten des durchgeführten Laborexperimentes zu beobachtender Anstieg der Verteilungs-

koeffizienten von Zink ab einer Salinität von 23,5 PSU. Zink wird aus der gelösten Form 

wieder partikulär gebunden.  

Eine mögliche Ursache für das beobachtete Verhalten von Zink könnten biologische Aktivi-

täten sein. Als Mikronährstoff ist Zink für Organismen essenziell und kann durch Stoffwech-

selmechanismen aufgenommen werden. Außerdem kann Zink durch den Prozess der Bio-

sorption aus der Wasserphase gebunden werden. Biosorption beschreibt dabei das Adsor-

bieren von Zink an funktionelle Gruppen wie bspw.  Carboxyl-, Hydroxyl-, Sulfat-, Phosphat- 

und Aminogruppen von abgestorbenem biologischem Material [31]. Dabei können durch 

Prozesse wie Komplexierung und Agglomeration größeren Partikeln zusammenhaften und 

ausflocken [3]. So könnte im Laborexperiment Zink, welches an kleine Partikel und Kolloide, 

die zuvor aufgrund ihrer geringen Größe der Wasserphase zuzuordnen waren, durch die 

zuvor beschriebenen Prozesse der Komplexierung und Flockung mit organischem Material 

zu größeren Partikeln gebunden werden und der partikulär gebundenen Pase zugeordnet 

werden. 

Bei den Verteilungskoeffizienten von Zink können außerdem Veränderungen über die un-

terschiedliche Inkubationstemperatur festgestellt werden. Es lässt sich bspw. eine Verschie-

bung des Tiefstwertes vom Verteilungskoeffizienten von 23,5 PSU auf 29,1 PSU über die 

Salinität beim SPM aus Geesthacht erkennen. Zudem sind beim SPM aus Geesthacht 

Tesperhude bei 18°C die Werte für den Verteilungskoeffizienten schon bei <1 PSU geringer 

als die bei 8°C und sinken mit steigender Salinität auf geringere Werte ab. Diese Beobach-

tungen decken sich mit den Ergebnissen von Zhao und Zhao et al. (2024). In der Untersu-

chung von Flusssedimenten von Zhao und Zhao et al. (2024) wurde das Mobilitätsverhalten 

von Schwermetallen in Abhängigkeit von Temperatur, pH-Wert und Salinität analysiert. Da-

bei wurde festgestellt, dass Temperaturveränderungen Adsorption- und Desorptionspro-

zesse von Schwermetallen beeinflussen [30]. Mit steigender Temperatur können Ionen bes-

ser von ihren Bindungsplätzen desorbieren, was zu einer erhöhten Freisetzungsrate der 

Ionen führt [30]. Dies konnte durch einen Anstieg der Zinkkonzentration in der wässrigen 

Phase beobachtet werden. Zudem wurde die Beobachtung gemacht, dass erhöhte Tempe-

raturen biologische Prozesse beschleunigen, sichtbar durch eine Zunahme des Massenan-

teils an Zink in der organisch gebundenen Fraktion der Feststoffe [30]. 
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Die zuvor berechneten und in der Tabelle A.  10 aufgelisteten Verteilungskoeffizienten (Kd) 

für Cadmium sind in der Abbildung 7 dargestellt. Die Verteilungskoeffizienten vom SPM 

aus Cuxhaven für die Salinität von <1 PSU und 29,1 PSU konnten nicht ermittelt werden, 

da die Cadmiumkonzentrationen in den Wasserproben für diese Werte unter der Nachweis-

grenze lagen (siehe Tabelle A.  6, Tabelle A.  9).  

Das SPM aus Cuxhaven (a) weist bei einer Inkubationstemperatur von 18°C einen Höchst-

wert für den Verteilungskoeffizienten mit 37,1·103 L·kg-1 ± 7,1·103 L·kg-1 bei einer Salinität 

von <1 PSU und einer SPM-Konzentration von 50 mg·L-1 auf. Der niedrigste Verteilungsko-

effizient wird bei einer Salinität von 31,7 PSU sowie einer SPM-Konzentration von 

400 mg·L-1 erreicht und beträgt 3,0·103 L·kg-1 ± 1,0·103 L·kg-1. Es ist ein fallender Trend für 

den Verteilungskoeffizienten mit zunehmender Salzkonzentration über alle SPM-Konzent-

rationen und unabhängig der Inkubationstemperatur zu erkennen. Ein absinkender Wert für 

den Verteilungskoeffizienten signalisiert eine Mobilisierung von Cadmium aus der partikulär 

gebundenen Phase in die wässrige Phase, welches mit einem Absinken des Massenanteils 

von Cadmium im SPM und einem Anstieg der Cadmiumkonzentration in der Wasserphase 

einhergeht. Der größte Sprung in den Werten vom Verteilungskoeffizienten ist für den 

Schritt von <1 PSU auf 17,2 PSU zu erkennen, danach sinkt die Werte mit steigender Sali-

nität weniger drastisch ab. Außerdem ist zu erkennen, dass die Verteilungskoeffizienten 

vom SPM aus Cuxhaven, die bei 8 °C inkubiert wurden im allgemeinen geringere Werte 

aufwiesen und der absinkende Trend mit steigender Salinität geringer ausfällt. 

Ein vergleichbares Bild zeigt sich für das SPM aus Grauerort (b). Hier wird der Höchstwert 

für den Verteilungskoeffizienten mit 63,3·103 L·kg-1 ± 16,1·103 L·kg-1 bei <1 PSU und einer 

Schwebstoffkonzentration von 50 mg·L-1 sowie einer Inkubationstemperatur von 8 °C er-

reicht. Mit steigendem Salzgehalt sinken die Werte des Verteilungskoeffizienten auf einen 

Tiefstwert von 2,7·103 L·kg-1 ± 1,0·103 L·kg-1 bei 29,1 PSU ab, für einer SPM-Konzentration 

von 400 mg·L-1 bei 8 °C Inkubationstemperatur. Die Verteilungskoeffizienten vom SPM aus 

Grauerort sind bei den geringeren Salzkonzentrationen (<1 PSU bis 23,5 PSU) höher als 

die vom SPM aus Cuxhaven. 

Die höchsten Werte für den Verteilungskoeffizienten werden beim SPM aus Geesthacht (c) 

erreicht. Der Höchstwert beträgt hier 130,4·103 L·kg-1 ± 17,4·103 L·kg-1 bei einer Salinität 

von <1 PSU sowie einer Schwebstoffkonzentration von 50 mg·L-1 bei einer Inkubationstem-

peratur von 8 °C. Der sinkende Trend der Verteilungskoeffizienten mit steigender Salinität 

lässt sich ebenfalls im SPM aus Geesthacht wiederfinden. Hier sinkt der Verteilungskoeffi-

zient auf einen Tiefstwert von 2,8·103 L·kg-1 ± 0,4·103 L·kg-1 bei einer Salinität von 31,7 PSU 
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für die Schwebstoffkonzentration von 400 mg·L-1 bei 18 °C Inkubationstemperatur. Die 

höchsten Werte für den Verteilungskoeffizienten für das SPM aus Geesthacht Tesperhude 

im Vergleich zu dem Schwebstoff aus Grauerort und Cuxhaven sind mit den Massenanteil 

an Cadmium im SPM zu erklären, der an der Station Geesthacht am höchsten ist gefolgt 

von dem Schwebstoff aus Grauerort und Cuxhaven (siehe Tabelle 11). 

In Bezug auf die Schwebstoffkonzentration konnten die höchsten Werte für den Verteilungs-

koeffizienten, unabhängig von der Herkunft des SPM und der Inkubationstemperatur, bei 

der geringsten Schwebstoffkonzentration (50 mg·L-1) festgestellt werden. Die Verteilungs-

koeffizienten sanken mit Zunahme der SPM-Konzentration in den Proben, so ist ebenfalls 

für Cadmium der particle concentration effect (p.c.e.) zu erkennen. 

Die Differenzen, die durch die Inkubation bei unterschiedlichen Temperaturen zu erkennen 

sind, fallen gering aus. Beim SPM aus Cuxhaven sind die Kd -Werte bei 18°C etwas höher 

als die bei 8°C. Die Werte beim SPM aus Grauerort und Geesthacht Tesperhude hatten 

höhere Werte für die bei 8°C inkubierten Proben im Vergleich zu den bei 18°C. Beim SPM 

aus Geesthacht ist für den Kd -Wert bei einer Schwebstoffkonzentration vom 50 mg·L-1 bei 

18 °C und einer Salinität von <1 PSU ein geringerer Kd -Wert zu verzeichnen als bei 8 °C. 

Dies deutet darauf hin, dass nur durch die erhöhte Inkubationstemperatur mehr Schwebstoff 

in Lösung vorliegt, ohne dass es zu einer Zunahme der Salzkonzentration kam. 

Über alle Arten von Schwebstoff (Cuxhaven, Grauerort und Geesthacht Tesperhude) konn-

ten sinkende Werte für den Verteilungskoeffizienten mit steigender Salinität und damit ver-

bunden ein Mobilitätsverhalten von Cadmium mit steigender Salzkonzentration festgestellt 

werden. Das beobachtet Verhalten von Cadmium, lässt sich mit den Ergebnissen von Paal-

man und Van der Weijden et al. (1994) begründen. Die Mobilisierung von Cadmium aus der 

an Feststoffe gebundenen Phase in die Wasserphase wird hauptsächlich durch das Zusam-

menwirken der Prozesse des Ionenaustauschs und der Komplexbildung bestimmt [32].  

Mit steigender Salinität und damit verbunden einem Anstieg der Kationen Calcium (Ca2+) 

und Magnesium (Mg2+) die mit Cadmium um Sorptionsplätze konkurrieren werden die Cad-

miumionen (Cd2+) von ihren Sorptionsplätzen verdrängt [32]. Bei der Betrachtung von Sorp-

tionsprozessen von Schwermetallen in aquatischen Systemen spielt die Reversibilität der 

Prozesse eine wichtige Rolle. Dies bedeutet, inwieweit Metalle bei Veränderungen der che-

mischen Rahmenbedingungen von der Feststoffphase desorbieren beziehungsweise wie-

der an die Feststoffphase absorbieren können [32]. Die im Vergleich zu den Cadmiumionen 

(Cd2+) deutlich höheren Konzentrationen von Calciumionen (Ca2+) und Magnesiumionen 

(Mg2+) im Meerwasser führt zu einer verstärkten Mobilisierung von Cadmium die 
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Wasserphase [32]. Außerdem fördert die Komplexbildung von Cadmiumionen (Cd2+) mit 

Chloridionen (Cl-) zu Cadmium-Chlorid-Komplexen die Mobilisierung von Cadmium in die 

wässrige Phase [32]. Dementsprechend begünstigt eine Zunahme der komplexbildenden 

Prozesse hervorgerufen durch eine Zunahme der Ionenstärke das Mobilisierungsverhalten 

von Cadmium. 

Im Allgemeinen nimmt die relative Affinität eines freien Kations zu Schwebstoffen mit der 

Fähigkeit des Kations zu, Komplexe im inneren Bereich der Schwebstoffe zu bilden [32]. 

Das Auftreten dieser Form der Adsorption hängt von der Ladung des Metallkations und von 

funktionellen Gruppen an der Oberfläche ab [32]. Beim Vermischen von Süßwasser mit 

Meerwasser sind jedoch die kombinierte Wirkung der Komplexbildung von Cadmiumionen 

(Cd2+) mit Chloridionen (Cl-) und die Ionenstärke nur teilweise für die Desorption von Cad-

mium aus Schwebstoffen in aquatischen Systemen verantwortlich. Die Sorptionskapazität 

wird durch die Konkurrenz von Calciumionen (Ca2+) und Magnesiumionen (Mg2+) mit Cad-

miumionen (Cd2+) um die Sorptionsstellen weiter verringert, wodurch die Cadmiumkonzent-

ration in der wässrigen Phase steigt [32].  

 

5.3.4 Einordnung der Ergebnisse 

Die Ergebnisse vom durchgeführten Laborexperiment mit Elbe- und Nordseewasserproben 

werden im Folgenden mit Resultaten aus vorangegangenen Untersuchungen des Mobili-

tätsverhaltens von Metallen zur Bestimmung des Verteilungskoeffizienten (Kd) verglichen. 

In der Tabelle 14 sind einige entscheidende Parameter von vorangegangenen, in der Lite-

ratur beschriebenen Laborexperimenten mit Wasserproben aus dem Humber, dem Hudson 

River sowie dem Luce River aufgelistet und den Versuchsbedingungen vom Laborexperi-

ment mit Elbeproben gegenübergestellt.  
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Schwebstoffen aus der Elbe. Es konnte gleichermaßen ein Absinken der Werte vom Vertei-

lungskoeffizient mit steigendem Salzgehalt festgestellt werden. Ebenfalls ist hier ein starkes 

Absinken des Verteilungskoeffizienten mit dem ersten Anstieg der Salinität von <1 PSU auf 

17,2 PSU zu erkennen.  

Die Ergebnisse der Studie von Turner und Millward et al. (1993) zeigen für Zink, dass die 

Verteilungskoeffizienten nur geringe Veränderungen mit steigender Salinität aufwiesen [33]. 

Hier ist jedoch ähnlich wie im Laborexperiment mit Elbewasserproben zu erkennen, dass 

der Verteilungskoeffizient zunächst mit steigender Salinität leicht absinkt, bevor dieser wie-

der ansteigt. Es geht also zunächst Zink aus der partikulären Form in die gelöste Form über, 

bevor sich der Prozess mit ansteigender Salinität umkehrt. Resultate aus Untersuchungen 

von Rhein [36] und Tamar [37] deuten darauf hin, dass die Abgabe von gebundenem Zink 

in Lösung sensitiv zu pH-Wertveränderungen in einem Bereich von 7,0 bis 8,5 ist. Mit nied-

rigen pH-Werten sinken die Kd -Werte stärker über den Gradienten der Salinität [33]. Bei 

höheren pH-Werten sind die Verteilungskoeffizienten weniger abhängig von Veränderun-

gen der Salinität und durchgehen höher, was auf eine geringere Mobilisierungsrate hindeu-

tet [33]. In Flussmündungen steigt der pH-Wert auf nichtlineare Weise Richtung der Werte 

im Meerwasser an [20]. Der pH-Wert steuert einflussgebend die Sorptionsprozesse von 

Metallionen an Partikeloberflächen, sodass mit pH-Veränderungen auch das Sorptionsver-

halten und somit die Verteilung der Metalle auf die partikulär gebundene und gelöste Phase 

erheblich beeinflusst wird [20]. Die pH-Werte der Wasserproben im Laborexperiment mit 

Elbewasser steigen von 7,49 bei einer Salinität von <1 PSU auf einen Wert von 7,93 bei 

einer Salinität von 23,5 PSU an, bevor der pH-Wert wieder auf 7,68 bei einer Salinität von 

31,7 PSU absinkt (siehe Tabelle 13). Die Änderung des pH-Wertes mit steigender Salinität 

könnte den Verlauf der Verteilungskoeffizienten von Zink in Bezug auf dessen Mobilitäts-

verhalten beeinflussen.  

Einen möglichen Erklärungsansatz für die sich kaum verändernden Verteilungskoeffizienten 

von Kupfer mit steigender Salinität bringen die Erkenntnisse eines Mischungsversuch mit 

Wasserproben aus dem Luce River von Sholokovitz (1978). Auffällig ist, dass im Laborex-

periment mit Elbe- und Nordseewasserproben kein Mobilitätsverhalten von Kupfer aus der 

partikulären in die wässrige Phase beobachtet werden konnte, im Gegensatz zu vorange-

gangenen ähnlichen Versuchen bspw. von Acosta und Jansen et al. (2011). Dort konnte ein 

Absinken der Kd -Werte mit steigender Salzkonzentration und damit verbunden ein Mobili-

tätsverhalten von Kupfer, aufgrund von Komplexbildung und dem Prozess des Ionenaus-

tauschs, festgestellt werden [29]. In der Studie von Sholokovitz (1978) wurde der Prozess 
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der Ausfällung von Metallen mit Huminsäure über einen steigenden Gradienten der Salinität 

untersucht [35]. Dafür wurde gefilterte Flusswasserproben aus dem Luce River mit Meer-

wasserproben zu einem Salzgradienten (0 bis 30 ‰) gemischt und anschließend die aus-

gefällten Flocken abfiltriert und mittels Graphitrohr-AAS gemessen [35]. Für Kupfer konnte 

der stärkste Ausfällungsprozess von den untersuchten Schwermetallen (Cu, Ni, Co und Cd) 

mit Huminsäuren über die Salinität festgestellt werden [35]. Dabei war zu beobachten, dass 

der Ausfällungsprozess von Kupfer zusammen mit Huminsäuren bei einer Salinität von 0 

bis 18 ‰ stetig ansteigt [35]. Nach einer Salinität von 18 ‰ war kaum noch eine weitere 

Ausfällung von Kupfer zu verzeichnen [35]. Auch für Cadmium wurde ein leichter Fällungs-

prozess und eine geringe Flockenbildung beobachtet, diese wurde aber als vernachlässig-

bar klein beschrieben [35]. Generell konnte für einige Schwermetalle (Cu, Ni, Co und Cd) 

festgehalten werden, dass ein Prozess des Übergangs aus der in Wasser gelösten Phase 

in die partikuläre Phase über den Prozess der Ausfällung als Flocken mit steigendem Salz-

gehalt auch unter ästuaren Bedingungen in der Mischungszone von Fluss- und Meerwasser 

stattfinden kann [35]. 

Kupfer in Flusssystemen liegt vorwiegend an kolloidale Partikel gebunden vor. Ob Kupfer 

bei einem Anstieg der Salzkonzentration durch Flockungsprozesse in der partikulären 

Phase sichtbar wird, hängt stark von der kolloidalen organischen Fraktion (typisch Humin-

säuren mit hohem Molekulargewicht) ab, an das dies gebunden ist und der Menge an 

Huminsäuren im System [20]. Außerdem kann wie durch Mosley und Liss (2019) beschrie-

ben der Einfluss von Kationen aus dem Meerwasser zur Anhaftung mehrerer Kolloidaler 

Partikel zu größeren Ansammlungen und zur Flockenbildung führen [20]. Dadurch können 

Metallionen, die an Kolloide gebunden waren und aufgrund ihrer zu geringen Größe (< 0,1 

µm) zuvor nicht als Partikel von der Wasserphase unterschieden werden konnten, nun als 

Partikel in der Feststoffphase sichtbar werden [20]. In den Sommermonaten kann es eben-

falls aufgrund einer Produktion von Liganden durch biologische Aktivitäten zu Komplexie-

rung und weiteren Flockungsprozessen kommen. Phytoplankton kann stark komplexbil-

dende hydrophobe organische Liganden produzierte wodurch eine starke saisonaler Kom-

plexierung von Kupfer und ein zusammenlagern zu größeren Flocken stattfinden kann [20]. 

Es besteht also im Laborexperiment mit Elbe- und Nordseewasserproben die Möglichkeit, 

dass durch die Prozesse des Ionenaustauschs mit Magnesiumionen (Mg2+) oder der Kom-

plexbildung mit Sulfationen (SO4
2-) gelösten Kupferionen (Cu2+) entstehen, die durch den 

von Sholokovitz (1978) beschriebenen Fällungsprozess mit Huminsäure, wieder zu Parti-

keln gebunden werden. Außerdem könnte ein Flockungsprozess aufgrund der steigenden 
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Konzentration an Salzionen wie durch Mosley und Liss (2019) beschrieben mit Zunahme 

der Salinität erfolgen. Dadurch könnten sich der Prozess des Lösens und des Bindens von 

Kupfer in der Summe aufheben, welches in einem unveränderten Verlauf für den Vertei-

lungskoeffizient mit steigender Salinität für Kupfer resultieren könnte. Anzumerken ist, dass 

im Laborexperiment mit Elbe- und Nordseewasserproben keine Bestimmung des Humin-

säuregehaltes durchgeführt wurde und somit auch kein Rückschluss auf einem möglichen 

Fällungs- und Flockungsprozess von Kupfer zulässt. 

In den Untersuchungen von Li und Burkhardt et al. (1984) wurde festgestellt, dass bei den 

Proben aus dem Hudson River die bedingen Verteilungskoeffizienten von Co, Mn, Cd, Zn, 

Cs und Ba mit steigender Salinität abnahmen [34]. Dies Beobachtungen decken sich zum 

Teil mit den Erkenntnissen aus dem Laborexperiment mit Elbe- und Nordseewasserproben 

für die analysierten Elemente Cd und Zn. Wobei die Elbewasserproben ein Anstieg der Ver-

teilungskoeffizienten für Zn bei einer Salinität von 29,1 PSU auf 31,7 PSU aufwiesen, wel-

ches sich von den Ergebnissen von Li und Burkhardt et al. (1984) unterscheidet. Darüber 

hinaus konnte in den Proben von Hudson River kein Fällungsprozess von Metallen mit 

Huminsäuren wie von Sholkovitz (1978) beschrieben nachgewiesen werden, welches mit 

zu einem geringen Hunminsäuregehalt in den Proben erklärt wurde [34]. Außerdem ging 

aus den Beobachtungen von Li und Burkhardt et al. (1984) heraus, dass eine pH-Wertan-

stieg um 0,2, der auch bei der Vermischung von Süß- und Salzwasser in Mündungsgebiet 

auftreten kann, keinen wesentlichen Einfluss auf das Gesamtmaß der Desorption von Co, 

Mn, Cd, Cs, Ba und Zn aus Schwebstoffen hat [34]. Als treibender Faktor für den Desorpti-

onsprozess von Metallen in Mündungsgebieten wurde der Anstieg der Salinität identifiziert 

[34]. Im Mischungsversuch mit Elbe- und Nordseewasserproben stellte sich heraus das un-

ter den variierten Versuchsparametern die Salinität den entscheidenden Einfluss auf das 

Mobilisierungsverhalten von Cadmium hat. Dies gleicht sich zu den Ergebnissen von Li und 

Burkhardt et al. (1984) mit Proben aus dem Hudson River.
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Für Zink konnten leicht unterschiedliche Trends für den Verteilungskoeffizienten mit stei-

gender Salinität beobachtet werden. Dabei lassen sich sinkende Werte vom Verteilungsko-

effizient mit Anstieg der Salinität bis zu 23,5 PSU (bzw. 29,1 PSU) erkennen, wobei die 

Stärke der Abnehme in den Verteilungskoeffizienten mit der Inkubationstemperatur und der 

Herkunft des SPM variiert. Mit einem weiteren Anstieg der Salzkonzentration konnten stei-

gende Werte für den Verteilungskoeffizienten erfasst werden. Der Trend der Verteilungsko-

effizienten lässt sich als ein Desorptionsprozess interpretieren, der sich nach Erreichen ei-

nes Maximums an gelöstem Zink in der Wasserphase mit steigender Salinität wieder um-

kehrt. Für Zink hat die Salinität einen Einfluss auf das Verhalten vom Verteilungskoeffizien-

ten. Außerdem spielt die Herkunft des SPM und dessen Konzentration eine Rolle, bei dem 

von Zink beobachteten Mobilisierungsverhaltens. 

Für Kupfer lässt sich keine klare Aussage zum Mobilitätsverhalten treffen. Weder über einen 

Anstieg in der Salinität noch über die variierte Inkubationstemperatur lässt sich ein Trend in 

den Verteilungskoeffizienten ableiten. Einfluss auf die Verteilungskoeffizienten von Kupfer 

hatte nur die Herkunft des SPM und die SPM-Konzentration. 

An Ende ist es wichtig anzumerken, dass es sich beim Mischungsversuch um im Labor 

nachgestellt Umweltbedingungen handelt, die die Natur und die natürlichen Prozesse in der 

aquatischen Umwelt nur zum Teil abbilden. Um tiefgreifendere Aussagen zum Verhalten 

von Schwermetallen in der Tideelbe und unter marinen Bedingungen der Nordsee treffen 

zu können und für ein umfassenderes Verständnis der stattfindenden chemischen, physi-

kalischen und biologischen Prozesse benötigt es weitere Untersuchungen. Die Betrachtung 

weiterer als mögliche Einflussfaktoren indizierte Parameter wie bspw. die Menge an in den 

Wasserproben gelösten Kohlenstoff (DOC), den damit zusammenhängenden Huminsäure-

gehalt oder der biochemischen Sauerstoffbedarf (BSB) sowie die Bestimmung des Chloro-

phyll-a Gehaltes könnten Aufschluss zu vermuteten Prozessen wie der Kupferfällung mit 

Huminsäuren oder über den Einfluss biologischer Aktivitäten bringen. Weitergehend könnte 

ein Vergleich der Ergebnisse aus dem im Labor durchgeführten Mischungsversuchen und 

Resultaten aus Feldstudien vom betrachteten Gebiet der Tideelbe umfangreichere Erkennt-

nisse zu Prozessen und Einflussfaktoren geben, die das Verhalten von Schwermetallen in 

Mündungsgebiet der Elbe beeinflussen. 

Bei der Multielementanalyse der Wasser- und Schwebstoffproben aus dem in dieser Arbeit 

durchgeführten Mischungsversuch, wurden nicht nur die Analyten Kupfer, Zink und Cad-

mium gemessen, sondern eine Reihe weiterer Elemente, die nicht Teil dieser Arbeit sind. 

Die Messdaten der mitbestimmten Elemente/Isotope (siehe Tabelle A.  3, Tabelle A.  4 im 
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Anhang) könnten aber evtl. in Zukunft bei entsprechenden Umweltstudien eine Rolle spie-

len, bspw. bei neuen Schadstoffen wie TCE (Trichlorethylen). Außerdem besteht die Mög-

lichkeit die generieten Messdaten zur Ermittlung der Verteilungskoeffizienten von weiteren 

anorganischen Schadstoffen und Schwermetallen zu verwenden, um deren Mobilisierungs-

verhalten und Verteilung auf die gelöste und partikulär gebundene Phase bei veränderten 

Umweltbedingungen (Salinität, Temperatur, Schwebstoffgehalt) zu untersuchen und zu be-

werten.  

Die in Rahmen des Mischungsversuchs erfassten Messdaten sowie die auf deren Grund-

lage berechneten Verteilungskoeffizienten der untersuchten Analyten dienen als Referenz-

daten bei der Modellentwicklung für das CTM-Elbe Projekt. Dabei werden Feld- und Labor-

daten genutzt, um Transportwege, Umwandlungsprozesse sowie Quellen und Senken von 

elberelevanten Schadstoffen, einschließlich der analysierten Schwermetalle, zu simulieren.
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