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Zusammenfassung 

Seit Jahrzehnten finden Kunststoffe aufgrund ihrer vorteilhaften 

Materialeigenschaften wie z. B. Formbarkeit und im Vergleich zu Glas oder Metall 

geringe Kosten und leichtes Gewicht, vermehrt Anwendung in allen Bereichen des 

täglichen Lebens. Einhergehend gelangen Kunststoffe zunehmend in die Umwelt, 

und reichern sich dort an. Besondere Aufmerksamkeit erfahren Partikel im 

Größenbereich von 1-1000 µm, sogenanntes Mikroplastik (MP), welches entweder 

direkt eingetragen wird oder in der Umwelt durch Fragmentierung größerer 

Plastikteile entsteht. Lange Zeit fokussierte sich die MP-Forschung vorrangig auf 

aquatische Ökosysteme, obwohl Schätzungen davon ausgehen, dass die 

Kunststoffeinträge in terrestrischen Ökosystemen um ein Vielfaches höher sind. 

Besonders relevante Eintragspfade sind neben der unsachgemäßen Entsorgung 

von Abfällen, die landwirtschaftliche Klärschlamm- und Kompostdüngung und der 

zunehmende Einsatz von Mulchfolien, sowie der im Straßenverkehr generierte 

Reifenabrieb. 

Für eine Abschätzung und Bewertung der MP-Belastung in Böden sind analytische 

Messungen von MP in Umweltproben essenziell, derzeit jedoch kaum existent, da 

MP im Boden partikulär und heterogen verteilt vorliegt und deshalb nur schwierig 

zu detektieren ist. Die für viele Analyseverfahren notwendige Isolation der 

Kunststoffpartikel, sowie die für repräsentative Messungen erforderliche 

Aufbereitung großer Probenvolumina stellen besondere analytische 

Herausforderungen mit großem Kosten- und Zeitaufwand dar. Chromatografische 

Verfahren finden wenig Anwendung, bieten aber vorteilhafte Voraussetzungen als 

Screeningverfahren für die Untersuchung von Böden, da sie nicht zwangsweise 

eine Partikelisolation verlangen, und zudem als Ergebnis einen Massegehalt 

liefern.  

Diese Dissertation zeigt drei Anwendungen Chromatografie basierter 

Analyseverfahren zur Charakterisierung von MP im Boden. Erstmalig wurde die 

Thermo-Extraktion-Desorption-Gaschromatografie-Massenspektrometrie (TED-

GC/MS) für die Analytik von Reifenabrieb in realen Umweltproben angewandt bei 

minimaler Probenaufbereitung. Dafür wurde ein Straßenrandboden umfangreich 

beprobt und analysiert, und es konnte neben der Eignung der analytischen 
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Methode auch eine repräsentative Probenahmestrategie und räumliche 

Verteilungsmuster von Reifenabrieb im Boden demonstriert werden.  

Der zweite Forschungsschwerpunkt lag auf der Methodenentwicklung 

und -validierung eines neuartigen chemischen Extraktionsverfahrens für die 

Bestimmung von Polyestern in Bodenproben. Das Verfahren basiert auf der 

hydrolytischen Spaltung von Polyestern in ihre Monomere, deren 

flüssigchromatografische Abtrennung von Matrixbestandteilen und der Detektion 

mittels UV-Absorption. Das Verfahren verlangt neben der Extraktion keine 

weiteren Probenaufbereitungsschritte, ist für unterschiedliche Umweltmatrizes 

geeignet und ist damit z. B. prädestiniert für den Nachweis von Polyesterfasern auf 

gedüngten landwirtschaftlichen Flächen.  

MP ist nicht nur aufgrund seiner Persistenz problematisch, sondern auch, weil es 

hydrophobe organische Schadstoffe aus dem Umweltmedium anreichern und 

transportieren kann. Maßgeblich für das Sorptionsverhalten sind die 

Materialeigenschaften des zugrunde liegenden Kunststoffes, welche Änderungen 

durch Alterungsprozessen unterliegen. Der Zusammenhang zwischen 

Materialalterung und Sorptionsverhalten wurde in früheren Studien kontrovers 

diskutiert und ist der dritte Teil dieser Arbeit. In einem Sorptionsexperiment konnte 

mittels Headspace-Gaschromatografie mit Flammenionisations-Detektion die 

Aufnahme von Aromaten an den Kunststoffen Polypropylen und Polystyrol 

quantifiziert werden. Die Kunststoffe wurden materialwissenschaftlich 

charakterisiert, teilweise künstlich gealtert und die daraus resultierende 

Änderungen der Materialeigenschaften sowie einhergehenden Änderungen des 

Sorptionsverhaltens erfasst. Dadurch war es möglich den Einfluss einzelner 

Materialeigenschaften auf das Sorptionsverhalten zu bewerten, Rückschlüsse auf 

zugrunde liegende Sorptionsmechanismen zu treffen und zu zeigen, dass in 

vorliegendem Experiment die Polymeralterung bei MP nicht zu einer erhöhten 

Schadstoffsorption führte. 
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Abstract 

For decades, polymers have been increasingly used in all areas of daily life due to 

their advantageous material properties such as stability and low density. At the 

same time, polymers are increasingly entering the environment, where they 

accumulate. Particles in the size range of 1-1000 µm, so-called microplastics (MP), 

receive special attention. MP are either directly introduced in the environment or 

formed by fragmentation of larger plastic parts. First MP investigations focused on 

marine ecosystems, even though estimates suggest that plastic inputs to terrestrial 

ecosystems are much higher. In addition to improper disposal of waste, relevant 

input pathways for MP include agriculture with sewage sludge and compost 

fertilization and the usage of mulch films, as well as traffic-related tire abrasion.  

Analytical measurements of MP in environmental samples are essential for 

assessing MP contamination in soils, but are scarce so far. MP are present as 

particles and heterogeneously distributed in soils and are therefore difficult to 

detect. Isolation of plastic particles, which is required for many analytical methods, 

as well as the preparation of large sample volumes needed for representative 

measurements are analytical challenges that involve high cost, time, and effort. 

Chromatographic methods do not necessarily require particle isolation and deliver 

mass contents, and therefore are suitable as screening methods for the 

investigation of soils, but have rarely been used in MP analysis so far. 

This dissertation shows three applications of chromatographic analytical methods 

for the characterization of MP in soils. For the first time, thermal extraction-

desorption gas chromatography-mass spectrometry (TED-GC/MS) was used to 

analyze tire wear in real environmental samples with minimal sample preparation. 

For this purpose, a roadside soil was extensively sampled and analyzed. The 

suitability of the analytical method was demonstrated as well as the represantivity 

of the sampling strategy. The study shows spatial distribution patterns of tire wear 

in the soil.  

The second research focus was the development and validation of a chemical 

extraction method for the determination of polyesters in soil samples. The method 

is based on hydrolytic decomposition of polyesters, separation of the monomers 

from the environmental matrix by liquid chromatography and their detection by 
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UV absorption. The method does not require an additional sample preparation 

step, is applicable for various environmental matrices, and is thus suitable for the 

detection of polyester fibers on fertilized agricultural land.  

MP is not only problematic because of its persistence in the environment, but also 

because they can accumulate and transport hydrophobic organic pollutants from 

the environmental medium. This sorption behavior is determined by the material 

properties of the polymers, which are subject to change through aging processes. 

The relationship between polymer aging and sorption behavior has been 

controversially discussed in previous studies and is the third research focus of this 

work. In a sorption experiment, headspace gas chromatography with a flame 

ionization detector was used to quantify the uptake of aromatics by polypropylene 

and polystyrene pellets. The polymers were partly artificially aged, and the resulting 

changes in material properties were recorded using suitable polymer 

characterization methods. The influence of individual material properties on 

sorption behavior was evaluated and conclusions about underlying sorption 

mechanisms were drawn. Furthermore, it was demonstrated that polymer aging 

does not lead to increased pollutant sorption under the given conditions. 
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1 Einleitung 

Alle Bereiche unseres täglichen Lebens sind von Kunststoffen geprägt und seit 

Jahrzehnten ersetzen diese zunehmend die klassischen Materialien. Die 

Produktionsmenge an Kunststoffen steigt seit den 1950-er Jahren stetig an und 

betrug 2020 367 Mio. t (PlasticsEurope 2021), einschließlich Polyester sogar über 

400 Mio. t (https://www.essentialchemicalindustry.org/polymers/polyesters.html). 

Schätzungen gehen davon aus, dass 10 % der produzierten Kunststoffe in die 

Umwelt gelangen (Thompson et al. 2004). 

Erstmalig wurde in den 1970-er Jahren über das Auftreten von Kunststoffen in 

Küstengewässern berichtet (Carpenter et al. 1972, Colton et al. 1974). Anfang der 

2000-er Jahre wurde der Verbleib des eingebrachten Plastikmülls in der marinen 

Umwelt thematisiert (Thompson et al. 2004), und folglich wurden marine 

Ökosysteme in den letzten zwei Dekaden intensiv untersucht. Schätzungen gehen 

davon aus, dass allein im Jahre 2010 global 12,7 Mio. t Plastik ins Meer gelangten, 

Tendenz steigend (Jambeck et al. 2015). Ungefähr dieselbe Menge (14 Mio. t) 

könnte sich heute bereits am Meeresboden wiederfinden (Barrett et al. 2020). 

Allein über Flüsse könnten 1,15-2,41 Mio. t  Kunststoffe jährlich in die Meere 

transportiert werden (Lebreton et al. 2017). Obwohl ein Großteil der 

Plastikverschmutzung im Meer auf Landwegen in die Ozeane gelangt, ist der 

Zustand terrestrischer Ökosysteme in Bezug auf Kunststoffeinträge weitestgehend 

unbekannt (He et al. 2018). Diese Wissenslücke ist besonders alarmierend, da der 

Eintrag von Kunststoffen in terrestrischen Ökosystemen 4- bis 23-fach höher sein 

könnte als in ozeanischen Ökosystemen (Horton et al. 2017). Im Kontext der 

globalen Plastikverschmutzung wird die größte Aufmerksamkeit den besonders 

kleinen Partikeln zuteil, dem sogenannten Mikroplastik (MP).  

1.1 Mikroplastik 

Mit dem heutigen Wissen kann Mikroplastik (MP) als ubiquitärer Kontaminant 

betrachtet werden und kann selbst an abgelegenen Orten ohne direkten 

anthropogenen Einfluss nachgewiesen werden, wie etwa in arktischen 

Eisbohrkernen (Peeken et al. 2018) oder alpinen Bergseen (Free et al. 2014). MP 

kann als Fragmente, Fasern, oder Granulate vorliegen und wird unterschieden in 

primäres und sekundäres MP (Cole et al. 2011). Primäres MP sind Kunststoffe, die 

https://www.essentialchemicalindustry.org/polymers/polyesters.html
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industriell in mikroskopischer Größe gefertigt werden, und beispielsweise als 

Schleifmittel in Pflegeprodukten wie Gesichtsreinigern und Zahnpasta 

Verwendung finden. Als sekundäres MP werden Partikel beschrieben, die in der 

Umwelt aus der Fragmentierung größerer Kunststoffteile entstehen. MP wird 

definiert als in Wasser unlösliche Kunststoffpartikel mit einer Größe von 1-1000 µm 

(Hartmann et al. 2019, ISO/TR 21960: 2020).  

1.2 Kunststoffe, Polymere, Plastik 

Der Begriff Kunststoffe, umgangssprachlich Plastik, umfasst nach Definition nur 

die thermoplastischen und duroplastischen Kunststoffe. Thermoplasten sind häufig 

gefundene MP-Partikel und beinhalten u. a. gelistet in abfallender Reihenfolge 

nach Produktionsvolumen Polyethylen (PE), Polypropylen (PP), Polyvinylchlorid 

(PVC), Polyethylenterephthalat (PET), Polystyrol (PS), Polyamid (PA) und 

Polycarbonat (PC) (PlasticsEurope 2019). Sie sind aus unverzweigten oder nur 

wenig verzweigten Kohlenstoffketten aufgebaut, und zeigen in einem bestimmten 

Temperaturbereich ein reversibles Schmelzverhalten. Beim Erstarren der 

Schmelze können sich die Molekülketten faltenförmig ordnen und kristalline 

Bereiche bilden, welche von ungeordneten amorphen Bereichen unterbrochen 

werden. PE, PP, PET und PA liegen teilkristallin vor, während PS und PVC nur 

amorphe Bereiche aufweisen. Thermoplasten werden oft für Verpackungszwecke 

genutzt. Zu den Duroplasten, welche beim Erhitzen irreversibel chemisch 

verändert werden, gehören beispielsweise Polyurethanschäume und Epoxidharze. 

Duroplasten zeichnen sich durch eine hohe Stabilität aus und finden entsprechend 

Anwendung in Faserverbundwerkstoffen oder im Sportgerätebau. 

Elastomere, chemisch modifizierte Polymere natürlichen Ursprungs wie Viskose 

sowie hauptsächlich auf synthetischen Polymeren basierende Produkte wie 

Textilfasern oder Beschichtungen sind von der Definition als Kunststoff 

ausgeschlossen. Sie werden aber in der MP-Forschung ebenfalls betrachtet, da 

auch aus ihnen Partikel entstehen, die als synthetische Polymere identifiziert 

werden (Braun 2021). Zu den Elastomeren zählen u. a. Kautschukverbindungen, 

natürlichen und synthetischen Ursprungs. Dies beinhaltet auch Styrol-Butadien-

Kautschuk, welcher in großem Maßstab produziert wird und einen wesentlichen 

Bestandteil von Reifenmaterial ausmacht. 
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1.2.1 Polymeralterung 

Polymere unterliegen in der Umwelt chemischen, physikalischen, mechanischen 

und biologischen Alterungsprozessen, welche neben einer fortschreitenden 

Fragmentierung auch Änderungen der physikalischen und chemischen 

Eigenschaften zur Folge haben.  Die Exposition gegenüber Sonnenstrahlung ist 

der bedeutendste Alterungsprozess. Solare UV-Strahlung initiiert eine 

autokatalytische Oxidation, insbesondere an der exponierten Oberfläche der 

Partikel, welche einen Kettenbruch im Polymer induziert (Barnes et al. 2009, 

Andrady 2011, Andrady 2017).  

Abhängig vom Polymertyp führt dieser Oxidationsprozess zur Bildung funktioneller 

Gruppen wie Ketonen, Estern, Carboxylaten oder Hydroxylgruppen und damit zu 

hydrophileren Eigenschaften des Polymers (Mato et al. 2001). Des Weiteren 

führen oxidative Bedingungen bei Polyolefinen zu Kettenspaltungen und folglich 

zu einer Verringerung des Molekulargewichts (Celina 2013). Dieser Prozess kann 

bei teilkristallinen Polymeren den Anteil der kristallinen Phase verändern und 

flexiblere Kettensegmente freisetzen (Fayolle et al. 2008). Weitere 

Degradationsmechanismen neben der Photooxidation sind der mechanische 

Abrieb durch bspw. Wind und Wellen, die Biodegradation bei Besiedlung der 

Polymeroberfläche durch mikrobielle Gemeinschaften, die thermooxidative 

Degradation, welche zu einem langsamen oxidativen Kettenbruch führt, die 

Thermodegradation bei hohen Temperaturen und die Hydrolyse bei Kontakt mit 

Wasser (Andrady 2011). 

1.3  Mikroplastik in der Umwelt  

1.3.1 Vorkommen und Eintragspfade in terrestrische Ökosysteme 

Neben dem Littering, dem achtlosen Wegwerfen und Liegenlassen von Abfall, ist 

die Agrarwirtschaft ein möglicher Eintragspfad für MP in terrestrischen 

Ökosystemen, insbesondere in den Boden. Untersuchungen von landwirtschaftlich 

genutzten Böden ergaben höchst variable Gehalte zwischen 0,34 Partikel kg-1 in 

einem ausschließlich mit Gülle gedüngten Getreidefeld in Oberfranken bis hin zu 

durchschnittlich 18.760 Partikel kg-1 in einem über Jahre intensiv bewirtschafteten 

Gewächshausboden in China (Liu et al. 2018, Piehl et al. 2018, Zhang and Liu 

2018, Chen et al. 2020, Ding et al. 2020, Boughattas et al. 2021). Besonders die 

zunehmende Foliennutzung (Steinmetz et al. 2016, Zhang and Liu 2018) und die 
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weltweite Düngung mit Klärschlamm und Kompost aus Siedlungsabfällen 

(Watteau et al. 2018, Weithmann et al. 2018) sind als MP-Quellen zu nennen. 

Allein für Europa wurde geschätzt, dass durch die Klärschlammdüngung jährlich 

63.000-430.000 t MP auf landwirtschaftliche Nutzflächen gelangen (Nizzetto et al. 

2016). Klärschlamm enthält Fasern und primäres MP aus Wäscherei-, Kosmetik- 

und Hygieneprodukten, welche größtenteils in Wasseraufbereitungsanlagen 

zurückgehalten und im Klärschlamm abgeschieden werden (Carr et al. 2016). 

Abhängig vom Behandlungsverfahren weist Klärschlamm bis zu 

34.000 Partikel kg-1 (Mahon et al. 2017, Corradini et al. 2019) oder Massengehalte 

bis zu 12.000 mg kg-1 auf (Dierkes et al. 2019, Zhang et al. 2019). Durch die 

Bewässerung mit aufbereitetem Abwasser kann ebenfalls MP in Agrarsysteme 

eingetragen werden, was besonders in ariden Gegenden von Bedeutung ist 

(Boughattas et al. 2021, Pérez-Reverón et al. 2022). 

1.3.2 Reifenabrieb 

Ein weiterer, in Bezug auf Masse der wichtigste, Eintragspfad für MP in Böden, ist 

der Abrieb von Reifenmaterial im Verkehr. Die Masse des erzeugten Reifenabriebs 

(RA) wird für die Europäische Union auf 1.327.000 t a-1 und für Deutschland auf 

133.000 t a-1 RA geschätzt (Wagner et al. 2018). Letzteres entspricht 1,60 kg a-1 

pro Einwohner. Global wurde eine jährliche Emission von 0,81 kg pro Einwohner 

berechnet (Kole et al. 2017). 

Ein Großteil des generierten RA gelangt von der Straße in die Umwelt. Der 

jährliche Eintrag von RA in die schweizerische Umwelt wurde modelliert und auf 

0,98 +/- 0,35 kg pro Einwohner geschätzt (Sieber et al. 2020). Während für das 

Einzugsgebiet der Seine mit 1,8 kg a-1 pro Einwohner zwar höhere Eintragsraten 

modelliert wurden (Unice et al. 2019), entspricht der Anteil der in anliegende 

limnische Ökosysteme gelangt, mit 18 % nahezu der von Sieber et al. berechneten 

Rate von 22 %. Der Transport in anliegende Gewässer über den 

Oberflächenabfluss ist vorrangig für Partikel < 50 µm möglich, während Partikel 

> 100 µm im Straßenkehricht verbleiben (Klöckner et al. 2020).  

RA ist oft mit Straßenbelagpartikeln und Bremsstaub assoziiert. Diese 

Heteroaggregate weisen ein Dichte von 1,5-1,8 g cm-³ auf (Klöckner et al. 2019). 

Aufgrund der Dichte des Reifenmaterials und der Partikelgröße ist ein 
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luftgetragener Transport von Reifenmaterial eher zweitrangig. Vielmehr gehen 

Schätzungen davon aus, dass 60-80 % der generierten Reifenpartikel mit dem 

Oberflächenabfluss transportiert werden und im straßennahen Oberboden 

verbleiben (Klöckner et al. 2020, Sieber et al. 2020, Baensch-Baltruschat et al. 

2021). Bisher existieren nur wenige Studien die RA im Boden des Straßenrandes 

quantifizieren und zudem mit höchst unterschiedlichen Ergebnissen von 

200-158.000 mg RA pro Kilogramm Boden (Fauser et al. 2002, Unice et al. 2013, 

Baensch-Baltruschat et al. 2020, Rødland et al. 2022). Über die räumliche 

Verteilung von RA im Boden ist bisher wenig bekannt. Es kann aber davon 

ausgegangen werden, dass die Verteilungsmuster denen von Schwermetallen 

ähneln und eine exponentielle Abnahme mit zunehmender Distanz zur Straße und 

mit zunehmender Tiefe ist zu erwarten (Wheeler and Rolfe 1979, Werkenthin et al. 

2014). 

1.4 Wirkungen von MP im Boden 

Bisher untersuchten nur wenige Studien die Auswirkungen von MP im Boden. 

Größtenteils handelt es sich dabei nicht um Umweltstudien, sondern um 

Laborexperimente, in denen relativ hohe MP-Gehalte eingesetzt wurden.  MP kann 

von Tieren aufgenommen werden, Schadstoffe sorbieren und in tiefere 

Bodenschichten transportieren, Keimung und Wachstum von Pflanzen 

beeinflussen, mikrobielle Gemeinschaften verändern, und sogar die 

physikalischen Eigenschaften des Bodengefüges können durch MP verändert 

werden. Im folgenden Abschnitt werden die Auswirkungen von MP im Boden kurz 

beschrieben.  

1.4.1 Physikalische Eigenschaften des Bodens 

Ein Eintrag von MP im Boden kann zu Veränderungen des Bodengefüges führen.  

Dies ist zum einen abhängig von Polymertyp und Partikelform, wobei Fasern einen 

größeren Effekt haben als Fragmente oder sphärische Partikel, und zum anderen 

von der Bodenart und der einhergehenden Korngrößenverteilung. In einem 

5-wöchigen Freilandexperiment wurden einem lehmigen Sandboden in Gehalten 

bis zu 2 %, PE und PA als Partikel und Polyester und Polyacryl als Fasern 

zugesetzt. Dies resultierte bei allen Polymeren in einer geringeren Schüttdichte der 

Bodenmatrix. Bei Zugabe von Fasern wurde außerdem eine Reduktion der 

mikrobiellen Aktivität beobachtet. Bei Polyesterfasern zeigte sich zudem eine 
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erhöhte Wasserhaltekapazität (de Souza Machado et al. 2018). Gegensätzlich 

Ergebnisse ergaben sich in einem 1-jährigen Freilandexperiment, und die Anzahl 

an Feinporen (< 30 µm), und die verbundene Wasserhaltekapazität reduzierte sich 

durch Zugabe von Polyesterfaser (Zhang et al. 2019).  

Rillig und Lehmann berichteten über eine Implementierung von Polyesterfasern in 

Bodenaggregaten (Lehmann et al. 2019, Rillig and Lehmann 2020). Das 

Bodengefüge bedingt in welchem Umfang ein Gasaustausch im Boden stattfindet 

und beeinflusst ablaufende Oxidations- und Mineralisationsprozesse des 

Stickstoff- und Kohlenstoffkreislaufes. In einem Laborexperiment zeigte sich bei 

einem stark gedüngten Boden in Gegenwart von 0,4 % Polyester-Fasern eine 

erhöhte Mineralisationsrate und damit CO2-Emission, wohingegen die 

Denitrifikationrate reduziert wurde und damit weniger NO2 freigesetzt wurde, im 

Vergleich zum Kontrollboden (Rillig et al. 2021). 

1.4.2 Schadstoffsorption an Mikroplastik 

Sowohl organische als auch anorganische Stoffe können auf oder in MP sorbiert 

und angereichert werden. Wie sehr ein Stoff an MP sorbiert, ist abhängig von den 

Materialeigenschaften des Polymers als Sorbenten und zum anderen vom 

molekularen Aufbau des sorbierten Stoffes als Sorbat und ist positiv korreliert mit 

dessen Hydrophobizität (Hartmann et al. 2017, Wang et al. 2018). MP weist 

deshalb oft vielfach höhere Konzentrationen an persistenten organischen 

Schadstoffen (POP; persistent organic pollutants) auf als das umgebende 

Umweltmedium, in dem es gefunden wurde (Mato et al. 2001, Endo et al. 2005, 

Teuten et al. 2009, Antunes et al. 2013, Rochman et al. 2013). In marinem MP 

wurden teilweise Konzentrationen an Polyzyklischen aromatischen 

Kohlenwasserstoffen (PAK) und Polychlorierten Biphenylen (PCB) gemessen, die 

die Konzentration im Meerwasser um den Faktor 106 überstiegen (Mato et al. 2001, 

Hirai et al. 2011, Rochman et al. 2013). Dennoch ist in marinen Ökosystemen die 

Funktion von MP für den Transport und die Bioakkumulation von POPs 

unbedeutend im Vergleich zu natürlichen Sedimenten und zur Nahrungsaufnahme 

(Bakir et al. 2016, Koelmans et al. 2016).  

Ob MP als Senke oder Quelle für POP im Boden gilt, ist abhängig vom Polymer, 

dem Schadstoff und der Schadstoffverteilung/Gefälle zwischen Boden und 
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Plastikpartikel. Werden "neutrale" MP-Partikel einem kontaminierten Boden 

zugesetzt, binden sie hydrophobe POP und reduzieren auch die Bioakkumulation. 

Werden beispielsweise Regenwürmer gegenüber sehr hohen 

MP-Gehalten (5-10 %) exponiert, kann beobachtet werden, dass dies zu einer 

Abreicherung an PAK und PCB im Regenwurm führt (Wang et al. 2019). Werden 

jedoch POP-beladene Partikel zugesetzt erhöhen sie die Bioakkumulation und 

dienen als Quelle. In einem weiterführenden Experiment konnte gezeigt werden, 

dass Regenwürmer eine höhere Menge an POP aufnehmen, wenn POP in der 

Bodenmatrix gebunden vorliegen, anstatt wenn sie über pre-kontaminierte MP 

zugesetzt werden (Wang et al. 2020). Das verwendete PE weist eine stärkere 

Sorption für PAK und PCB auf als die organische Substanz in der verwendeten 

Bodenmatrix. In diesem Fall wird die Bioverfügbarkeit von PAK und PCB durch MP 

eingeschränkt. Allerdings ist eine Desorption der POP von MP in das Porenwasser 

der Bodenmatrix ebenfalls möglich. Sie ist abhängig von der Polymerart und erfolgt 

bei PS langsamer als bei PE (Wang et al. 2020). 

Bei den anorganischen Schadstoffen, die von MP sorbiert werden, handelt es sich 

vorrangig um Schwermetalle (Holmes et al. 2012, Rochman et al. 2014, Turner 

and Holmes 2015, Hodson et al. 2017). Neben den Materialeigenschaften des 

Kunststoffes und dem Vorhandensein eines Biofilms auf der Polymeroberfläche, 

ist für die Sorption ebenfalls entscheidend, in welcher Spezifikation das Metall 

vorliegt. Im Boden liegen Schwermetalle oft gebunden in organischen Komplexen 

mit Huminstoffen und nicht als freie Ionen vor (Turner and Holmes 2015). Mit 

zunehmendem Organikgehalt einer Bodenmatrix wird deshalb beispielsweise Zink 

eher an Partikeln der Bodenmatrix als an PE sorbiert (Hodson et al. 2017).  

Die Sorptionseigenschaften von Polymeren ändern sich, wenn diese in der Umwelt 

Alterungsprozessen unterliegen. Dieser Zusammenhang wurde in früheren 

Studien nur wenig beachtet (O'Connor et al. 2016, Jahnke et al. 2017). Entweder 

wurde ungealtertes Polymermaterial (Guo et al. 2012, Rochman et al. 2013, Hüffer 

and Hofmann 2016) verwendet oder Umweltproben unbekannten Alters und 

mariner Herkunft untersucht (Endo et al. 2005, Karapanagioti and Klontza 2008, 

Antunes et al. 2013). Folglich bestanden zum Zeitpunkt der Veröffentlichung von 

(III) Wissenslücken in Bezug auf limnische und terrestrische Ökosysteme (Horton 
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et al. 2017) und den Einfluss des Polymer-Alterungszustands auf das 

Sorptionsverhalten (Hartmann et al. 2017). 

1.4.3 Fauna 

MP kann von Tieren fälschlicherweise für Nahrung gehalten und aufgenommen 

werden und wurde bisher u.a. in Muscheln, Wattwürmern (Van Cauwenberghe et 

al. 2015), Fischen (Lusher et al. 2013), und Vögeln nachgewiesen (Ryan et al. 

1988, Tanaka et al. 2013, Tanaka et al. 2015). Dabei handelt es sich um Tiere 

verschiedener trophischer Ebenen, und eine Bioakkumulation oder vielmehr 

Biomagnifikation entlang der Nahrungskette ist gegeben (Farrell and Nelson 

2013). Eine Schadwirkung auf den aufnehmenden Organismus tritt ein zu einem 

durch eine reduzierte Nahrungsverfügbarkeit, in Form einer reduzierten Aufnahme, 

da MP Nahrungspartikel ersetzt, und zum anderen durch eine mechanische 

Schädigung des Organismus, in Form von Entzündungen im Verdauungstrakt. 

Neben marinen Biota, wurden Effekte von MP auch in wirbellosen Bodentieren, 

wie Regenwürmer, Nematoden, Collembolen und Isopoden beobachtet (Zhu et al. 

2019). Effekte reichen von reduzierten Wachstums-, Überlebens- und 

Fortpflanzungsraten, über Änderungen im Metabolismus, der Immunantwort, der 

Nahrungsaufnahme, bis hin zur Neurodegeneration und Änderungen der 

mikrobiellen Gemeinschaft im Verdauungstrakt (Zhu et al. 2019). Bei 

Achatschnecken zeigten sich eine reduzierte Nahrungsaufnahme und erhöhte 

Entzündungswerte nachdem sie PET-Mikrofasern ausgesetzt waren (Song et al. 

2019). Regenwürmer zeigten nach 30 Tagen Exposition gegenüber 0,1 % PE-

Partikeln (mittlerer Durchmesser: 103 µm) eine Biomasse-Reduktion (Boots et al. 

2019). Nach einer Exposition gegenüber 1 % MP aus PE, PS, PET oder PP zeigte 

sich bei Fadenwürmern (Caenorhabditis elegans) eine signifikante Reduktion der 

Nachkommen im Vergleich zur Kontrollgruppe. Dies war der Fall für alle 

untersuchten Partikelklassen, 1000-630, 630-250 und < 250 µm, und Polymere, 

wobei bei PET schon bei 0,1 % ein signifikanter Effekt verzeichnet wurde (Kim et 

al. 2020). In Gegenwart von RA wurde bei Ringelwürmern eine erhöhte 

Sterblichkeit sowie eine geringere Reproduktion nachgewiesen (Ding et al. 2020).  

Neben der direkten Schadwirkung von MP-Partikeln auf aufnehmende 

Organismen, kann eine Desorption von zuvor sorbierten Schadstoffen während 

der Verdauung eine zusätzliche Bedrohung darstellen (Rochman et al. 2013). Eine 
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positive Korrelation zwischen der Aufnahme von MP und der Aufnahme von 

Chemikalien wurde bei Seevögeln und Wattwürmern beobachtet (Besseling et al. 

2013, Tanaka et al. 2013). Ähnliche Beobachtungen konnten bei 

Bodenorganismen unter natürlichen und nicht simulierten Bedingungen bisher 

nicht bestätigt werden.  

Eine Übertragung von ökotoxikologischen Laboruntersuchungen auf Ökosysteme 

ist bisher im Bereich Boden noch unzureichend möglich, weil bisher kaum 

Messungen von realen Umweltproben vorliegen. Dadurch ist es nicht möglich, 

einzuschätzen inwiefern die in Laborversuchen verwendeten und mehrere 

Größenordnungen abdeckenden MP-Mengen, sowie die sorbierten 

POP-Konzentrationen realen Umweltbedingungen entsprechen. 

1.4.4 Flora 

Die Gegenwart von MP kann das Wachstum von Pflanzen beeinflussen. In einem 

Modellversuch mit Frühlingszwiebeln zeigten diese nach Zugabe von 

2 % PA-Partikeln im Boden eine Verdopplung des Wassergehalts in den Zwiebeln, 

während die Zugabe von expandiertem PS, PET oder PP zu einer Abnahme führte 

(de Souza Machado et al. 2019). In einem weiteren Topfversuch mit Weizen 

verringerte sich bei 1 % Zugabe von Mulchfolienresten sowohl die über- als auch 

unterirdische Biomasse. Auffallend war, dass die negativen Auswirkungen bei 

biologisch abbaubarem Polyester und Stärke basiertem Polymer stärker 

ausgeprägt waren als bei PE (Qi et al. 2018). In Gegenwart von Polylactid (PLA) 

oder Textilfasern war die Keimung von Roggensamen beeinträchtigt (Boots et al. 

2019). 

Eine Aufnahme von MP in Pflanzen ist laut erster Studien sehr unterschiedlich für 

verschiedene Pflanzenarten. Selbst 40 nm große PS-Partikel konnten nicht in das 

Wurzelgewebe von Arabidopsis thaliana aufgenommen werden (Taylor et al. 

2020), während bei Reis eine Aufnahme von 80 nm und 1 µm großen PS-Partikel 

nachgewiesen werden konnten. Die Partikel wurden in das Wurzelinnere 

aufgenommen und über den Stängel bis in die Blätter transportiert (Liu et al. 2022). 

Eine aktuelle Studie zeigte kürzlich die Aufnahme von 5-50 µm PA-Partikel in das 

Wurzelgewebe von Birken und lieferte damit erstmals den Beweis, dass MP von 

hölzernen Pflanzen aufgenommen werden kann (Austen et al. 2022). 
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1.5 Analytik von Mikroplastik 

Für den Nachweis von MP können verschiedene Analytikverfahren angewendet 

werden. Im folgenden Abschnitt werden die häufigsten Methoden und 

Probenvorbereitungsschritte, die derzeit Anwendung finden, kurz vorgestellt. Da 

die MP-Forschung ihren Ursprung in der marinen Forschung hat, wurden viele 

Verfahren von wässrigen Proben auf Feststoffproben adaptiert. Weil MP in 

Umweltmedien partikulär und nicht gelöst vorliegt, ist hierin auch eine analytische 

Herausforderung zu sehen. Um MP aus der partikulären Bodenmatrix zu isolieren 

ist eine im Vergleich zu Wasserproben komplexere Probenaufbereitung 

erforderlich.  

1.5.1 Probenahme und Probenaufbereitung 

MP findet sich als heterogen verteilte Partikel im Boden wieder. Daraus ergibt sich 

die Herausforderung eine Bodenprobe zu gewinnen, deren Messung eine Aussage 

zu einem repräsentativen MP-Gehalt am Probenahmestandort zulässt. Das 

Probenvolumen früherer Studien reichte von ca. 10 g, gewonnen als Einzelprobe 

bis hin zu 30 kg Mischproben aus 20 Einzelproben (Fauser et al. 2002, Zubris and 

Richards 2005, Piehl et al. 2018, Zhang and Liu 2018, Rødland et al. 2022). 

Statistisch kann ein Minimalprobenvolumen berechnet werden in Abhängigkeit 

einer zulässigen maximalen Standardabweichung des ermittelten MP-Gehalts 

einer Mischprobe. Ausgehend von der Partikelgröße < 1 mm und angenommenen 

MP-Gehalten < 10 mg Kg-1 ist das Mindesvolumen einer Mischprobe 1 Liter (Braun 

et al. 2021). Genormte Vorgaben zur Beprobung von MP in Böden gibt es bisher 

nicht (ISO/TR 21960: 2020). Eine Überprüfung einer Bodenprobenahme in Bezug 

auf Wiederfindung und Repräsentativität anhand von realen Umweltproben konnte 

bisher nicht durchgeführt werden. 

Probenaufbereitung zur Reduktion anorganischer Matrixbestandteile 

Insbesondere bei Boden und Sedimentproben ist das Abtrennen der partikulären 

anorganischen Matrix ein wesentlicher und notwendiger Bestandteil der 

Probenaufbereitung vieler Analytikverfahren. Dies ist einerseits erforderlich, um 

den MP-Gehalt in der Probe so weit anzureichern, dass die Nachweis- und 

Bestimmungsgrenzen des jeweiligen analytischen Verfahrens überschritten 

werden. Zum anderen ist es notwendig, um repräsentative Messungen 

durchzuführen. MP ist, weil nicht gelöst, in Bodenproben nicht homogen verteilt. 
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Wird eine Bodenprobe durch Abscheiden der anorganischen Matrix reduziert, 

steigt bei gleichbleibender Analysemasse, der relative Anteil, der analysiert wird. 

Dadurch wird die Messung repräsentativer für die Gesamtprobe. Üblicherweise 

wird hierfür eine Dichteseparation mit gesättigten Salzlösungen durchgeführt, bei 

der MP aufschwimmt, und die anorganische Matrix zu Boden sinkt. Verwendet 

werden meist NaCl (ρ= 1,2 g cm-³) (Li et al. 2019), NaBr  (ρ= 1, g cm-³) (Goßmann 

et al. 2021), ZnCl2 (ρ= 1,7 g cm-³) (Imhof et al. 2012, Li et al. 2019, Braun et al. 

2021), NaI (ρ= 1,8 g cm-³) (Li et al. 2019) und Natrium-Polywolframatlösungen 

Na6[H2W12O6] (ρ= 1,4 g cm-1) (Klöckner et al. 2019). Für die Aufarbeitung 

repräsentativer Bodenproben sind große Volumina vonnöten. Daraus ergeben sich 

Nachteile, da die verwendeten Salze teilweise hohe Anschaffungskosten 

(Polywolframat) haben oder im Falle von ZnCl2 toxisch sind. Alternativ zur 

Dichtetrennung kann eine Separation der MP-Partikel mittels Öl (Crichton et al. 

2017) oder Anhaftung feiner Luftbläschen (Renner et al. 2020) erfolgen, wobei die 

lipophilen Eigenschaften der Polymeroberfläche genutzt werden. Ein weiterer 

Ansatz ist das Abscheiden von MP aus der Umweltmatrix mittels Elektrostatik 

(Felsing et al. 2018). Alle Anreicherungsverfahren haben den Nachteil, dass nicht 

alle MP-Partikel erfasst werden und dieser Verlust bei der weiteren Analytik und 

Ergebnisbewertung berücksichtigt werden muss. 

Probenaufbereitung zur Reduktion organischer Matrixbestandteile 

Für eine störungsfreie Messung ist in vielen Analyseverfahren die Entfernung 

organischer Matrixbestandteile eine zwingende Voraussetzung. Für Bodenproben 

ist eine Behandlung mit Wasserstoffperoxid (H2O2) üblich, um die Organik zu 

oxidieren. Allerdings konnte auch gezeigt werden, dass PC, PP, PA oder PET von 

H2O2 ebenfalls degradiert werden und dadurch in der anschließenden Analytik 

entweder unterschätzt oder gar nicht mehr erfasst werden (Nuelle et al. 2014). Die 

Oxidation der organischen Matrix mittels H2O2 kann durch die Gegenwart von 

Fe2+-Ionen katalysiert werden. Die Reaktion dieser sogenannten Fenton Reagenz 

(30 % H2O2 + FeSO4[7 H2O]) ist allerdings exotherm, was zusätzlich eine 

Degradation der vorhandenen MP-Partikel zur Folge haben kann (Hurley et al. 

2018). 

Säure- oder Basenaufschlüsse werden ebenfalls verwendet, um die organische 

Matrix zu reduzieren. Allerdings ist auch hier die Beständigkeit der zu 
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analysierenden Polymere kritisch. PA und PS sind starken Säuren gegenüber nicht 

beständig (Claessens et al. 2013, Dehaut et al. 2016). Zudem ist bekannt, dass 

alkalische Lösungen wie Natronlauge PA, PET und PC-Partikel degradieren 

können (Cole et al. 2014, Wang et al. 2017, Hurley et al. 2018).  

Eine weitere Möglichkeit der Organikreduktion stellt die enzymatische Spaltung 

dar. Dies wurde erfolgreich angewandt auf Muschel- und Fischgewebe, mit hohen 

Matrixreduktionsraten, ohne dabei die enthaltenen Polymere zu schädigen 

(Catarino et al. 2017, Courtene-Jones et al. 2017). Löder et al. zeigten die 

enzymatische Probenaufbereitung für Wasser,- Biota,- und Sedimentproben, 

allerdings mit einem Zeitaufwand von 16 Tagen (Löder et al. 2017). Inwiefern sich 

eine enzymatische Aufbereitung für Bodenproben eignet, ist unklar.  

1.5.2 Spektroskopische Verfahren 

Bei allen spektroskopischen Verfahren werden Proben im letzten 

Aufbereitungsschritt gefiltert, und Partikel werden auf dem Filter analysiert. Da 

jeder Partikel einzeln erfasst wird, ergibt sich eine lange Messzeit. Deshalb ist es 

für Boden- und Sedimentproben zwingend erforderlich, die anorganische und 

organische Matrix zu reduzieren und dadurch den MP-Gehalt der verbleibenden 

Probe anzureichern (Hurley et al. 2018, Scheurer and Bigalke 2018). Des Weiteren 

zeigt die organische Matrix eine ähnliche Absorption oder auch Fluoreszenz, die 

stark mit den Spektren der MP-Partikel interferiert, und dadurch die eindeutige 

Identifikation von MP-Partikeln erschwert bis unmöglich macht (Käppler et al. 

2016). Für Bodenproben ist daher ein zusätzlicher Oxidationsschritt mit H2O2 

erforderlich (Liu et al. 2018, Piehl et al. 2018, Scheurer and Bigalke 2018, Zhang 

et al. 2018). 

Raman und Fourier-Transform-Infrarot (FTIR) Spektroskopie sind die momentan 

am häufigsten genutzten Analyseverfahren in der MP-Forschung. Beide Verfahren 

beruhen darauf, dass eine Probe bestrahlt wird, beim Raman mit 

monochromatischer und bei FTIR mit einem Spektrum infraroter Strahlung. Die 

Probe absorbiert die Strahlung, Molekülschwingungen werden angeregt, welche je 

nach chemischer Bindungsform charakteristisch für eine Wellenlänge sind. Aus 

dem Strahlungsspektrum der Probe können Rückschlüsse auf ihre strukturelle 

Zusammensetzung gezogen werden. Mikroskop-Spektroskopische Verfahren 
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liefern Informationen über die Größe und Form eines Partikels, die Partikelanzahl 

sowie des zugrunde liegenden Polymertyps. Raman-Mikrospektroskopie ist bei 

reinen Polymerproben in der Lage Partikel bis zu einer Größe von 1 µm zu 

identifizieren, in Umweltproben wurden erfolgreich Partikel im Bereich 5-10 µm 

identifiziert (Käppler et al. 2016). Die Untergrenze für Mikro-FTIR liegt bei 25 µm 

(Käppler et al. 2018). Dabei ist die benötigte Messzeit bei Raman länger als bei 

FTIR (Käppler et al. 2016). Schwarze Partikel zeigen eine hohe Absorption 

infraroter Strahlung und führen dadurch zu kaum auswertbaren Spektren, wodurch 

spektroskopische Verfahren für den Nachweis von Reifenabrieb ungeeignet sind 

(Wagner et al. 2018). Die aufgeführten Anforderungen an die Probenaufbereitung 

und methodisch bedingte analytische Einschränkungen verdeutlichen, dass 

spektroskopische Verfahren nur beschränkt geeignet sind für das Screening von 

MP im Boden. 

1.5.3 Thermoanalytische Verfahren 

In vielen thermoanalytischen Verfahren wird eine Probe unter inerten Bedingungen 

erhitzt, dadurch pyrolysiert und die entstehenden gasförmigen 

Zersetzungsprodukte analysiert. Polymere werden anhand spezifischer 

Markersubstanzen identifiziert. Thermoanalytische Verfahren sind destruktive 

integrale Verfahren und liefern als Ergebnis einen Polymermassegehalt des 

jeweilige Polymertyps. Aussagen über die Partikelgröße sind bedingt möglich in 

Form von Größenklassen, wenn die Probe zuvor gesiebt wurde, während die 

Partikelanzahl und -form nicht bestimmt werden kann. In einer Pyrolyse-

Gaschromatografie-Massenspektrometrie (Pyr-GC/MS), werden Pyrolyseprodukte 

mittels Gasstroms unmittelbar in die chromatografische Trennsäule des GC/MS 

geleitet. Py-GC/MS ist die etablierteste thermoanalytische Methode in der MP-

Analytik und in der Lage die relevantesten Polymere, u. a. PP, PE, PET, PVC, PS 

und SBR in Umweltproben nachzuweisen (Fischer and Scholz-Böttcher 2017, 

Käppler et al. 2018, Rødland et al. 2022). Allerdings liegt die analysierbare 

Probenmasse für Py-GC/MS im µg-Bereich, was eine Reduktion der organischen 

und anorganischen Matrix, idealerweise eine Partikelisolation verlangt (Braun 

2021). Dadurch ist die Methode für das Screening von Bodenproben eher 

ungeeignet.  
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Bei einer Thermogravimetrischen Analyse (TGA) wird während des 

Pyrolyseprozesses der Masseverlust der Probe von einer Feinwaage erfasst, 

wodurch einzelne Zersetzungsprozesse einer jeweiligen Temperatur zugeordnet 

werden können, und dadurch Rückschlüsse über die Probenzusammensetzung 

getroffen werden können. Die eingesetzte Probenmasse beträgt bis zu 1 g. Die 

Kopplung einer TGA mit einem Infrarotspektrometer mit Gaszelle (TGA-FTIR) oder 

einem Massenspektrometer (TGA-MS) erlaubt zusätzlich die Analytik der 

gasförmigen Pyrolyseprodukte. TGA-MS und TGA-FTIR stellen weitere Ansätze 

für die MP-Analytik dar. Sie unterliegen aber der Einschränkung, dass für eine 

eindeutige Identifikation von MP ein Hintergrundspektrum der Probenmatrix 

vorliegen muss (Goedecke et al. 2020). David et al. beschrieben ein Verfahren, um 

mittels TGA-MS PET-Partikel in Bodenproben nachzuweisen (David et al. 2018). 

Dabei wurden Probenmassen von 50 mg analysiert, allerdings ist das Verfahren 

limitiert für PET. 

Die Thermo-Extraktion-Desorption-Gaschromatografie-Massenspektrometrie 

(TED-GC/MS) beschreibt die Kopplung einer TGA mit einem GC/MS-System über 

einen Festphasenadsorber. Pyrolytische Zersetzungsprodukte aus der TGA 

werden zuerst auf einem Festphasenadsorber sorbiert, und von diesem wieder 

thermisch desorbiert und mittels Heliumstrom in ein GC/MS transportiert. Dort 

erfolgt nach Fokussierung in einem Kaltaufgabesystem die gaschromatografische 

Trennung und anschließende massenspektrometrische Detektion (Dümichen et al. 

2017, Dümichen et al. 2019). Durch die indirekte Kopplung können Probenmassen 

von mehreren mg bis hin zu 1 g realisiert werden, wodurch die Homogenität der 

Probe gewährleistet wird. Eine kurze Analysendauer von ca. 2,5 Stunden (h) sowie 

die simultane Detektion von Thermoplasten und Elastomeren prädestinieren das 

Verfahren für ein Screening von Bodenproben (Eisentraut et al. 2018). Im Rahmen 

des Projektes „Plastik in Böden: Vorkommen, Quellen Wirkungen (FKZ 

3717 72 232 0) wurde die TED-GC/MS für den Nachweis von MP in Boden- und 

Sedimentproben unterschiedlichen Ursprungs erfolgreich eingesetzt. In Tabelle 1 

sind die am häufigsten detektierten Polymerarten mit entsprechenden 

Markersubstanzen aufgeführt.  
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Tabelle 1: Polymerart und entsprechende durch Pyrolyse entstehende Markersubstanz, die für die Mikroplastikanalytik 
mittels TED-GC/MS verwendet werden. 

Polymer Marker TED-GC/MS 

Polyethylen 

 

1,14-Pentadecadien 

 

Polypropylen 

  

2,4,6,8-Tetramethyl-1-undecen 

 

Polystyrol 

 

2,4 Diphenyl-1-buten 

 

Polyethylenterephthalat 

 

Ethyl-benzoat 

 
 

Styrol-Butadien-Kautschuk 

 

Cyclo-hexenyl-benzol 
 

 

Für den Nachweis von PET ist die TED-GC/MS nur bedingt geeignet, da PET in 

polare Pyrolyseprodukte zersetzt wird, die verwendete Chromatografiesäule aber 

vorrangig für die Trennung unpolarer Substanzen geeignet ist.  

Grundsätzlich verlangt die TED-GC/MS keine Organikreduktion als 

Probenvorbereitung. Eine Dichteseparation ist aufgrund der geringen zu 

erwartenden MP-Gehalte in Bodenproben meist erforderlich, um die Homogenität 

der Analysenprobe zu gewährleisten und um die analytische Nachweis- bzw. 

Bestimmungsgrenze des Verfahrens zu erreichen. In Einzelfällen, bei stark 

polymerbelasteten Proben, kann auf eine Dichteseparation verzichtet werden. 
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1.5.4 Chemische Extraktionsverfahren 

Ein weiterer integraler Ansatz ist die chemische Extraktion von MP aus einer 

Umweltmatrix und die anschließende Analytik der Extraktionsprodukte mithilfe 

geeigneter Verfahren. Wie bei den thermogravimetrischen Verfahren wird ein 

Polymermassegehalt ermittelt. Bei chemischen Methoden sind zwei 

Hauptstrategien möglich. Zum einen können Polymere mit organischen 

Lösungsmitteln extrahiert und anschließend detektiert werden (Fuller and Gautam 

2016, Elert et al. 2017, Dierkes et al. 2019). Fuller und Gautam beschrieben ein 

Verfahren, bei dem unter erhöhten Druck mittels Flüssigextraktion die Polymere 

PE, PP, PVC, PS und PET aus einer festen Matrix gelöst werden, die Extrakte 

eingedampft und anschließend mit ATR-FTIR quantifiziert werden. Als 

Lösungsmittel wurden Methanol und Dichlormethan eingesetzt und die extrahierte 

Probenmasse betrug 2 g (Fuller and Gautam 2016). Tetrahydrofuran bzw. Hexa-

Fluor-iso-propanol können für die Extraktion von PS und PET genutzt werden 

(Elert et al. 2017). Im Hinblick auf die schlechte Löslichkeit von Polymeren 

erfordern diese Methoden oft toxische oder teure Lösungsmittel, was vor allem 

dann von Nachteil ist, wenn große Probenmengen extrahiert werden müssen.  

Das zweite Prinzip beruht auf der Zersetzung der Polymerkette und der 

anschließenden Analytik ihrer Monomere. Dies ist nur möglich, wenn die 

Polymerstruktur eine spezifische Funktionalität für den Bindungsschnitt bietet, die 

z. B. bei Polyestern oder Polyamiden vorhanden ist. PET und PC lassen sich, 

mithilfe von Kaliumhydroxid (KOH), unter Wärmezufuhr hydrolysieren und die 

entstehenden Monomere können nach flüssigchromatografischer Trennung 

massenspektrometrisch nachgewiesen werden (Wang et al. 2017). Chemische 

Verfahren verlangen grundsätzlich keine Reduktion der organischen Matrix und je 

nach extrahierter Probenmasse auch keine Aufkonzentration der Probe mittels 

Dichteseparation. Es handelt sich allerdings nicht um Universallösungen, sondern 

um spezifische Ansätze für einzelne Polymere. 
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1.6 Zielsetzung und Forschungsfragen 

MP ist ein neuer, relativ unerforschter, ubiquitär auftretender Stoff, dessen 

vielfältige Auswirkungen auf Organismen und Ökosysteme bisher kaum 

verstanden sind, bzw. noch nicht untersucht wurden. Grundlage einer jeden 

Abschätzung der Auswirkung von MP, ist es zu wissen, welche MP-Gehalte 

einzelne Umweltkompartimente aufweisen. Hierfür sind Messungen realer 

Umweltproben essenziell. Aus diesem Grund beschäftigen sich (I) und (II) mit 

analytischen Methoden zum Nachweis von MP im Boden. In (I) liefert die 

umfangreiche Beprobung eines Straßenrandes und anschließender Analytik 

mittels TED-GC/MS, Aufschluss über das Vorkommen und den Transport von 

Reifenabrieb im Boden. In (II) wurde ein chemisches Extraktionsverfahren speziell 

für PET-Partikel entwickelt, entsprechend den Anforderungen einer möglichst 

großen analysierten Probenmasse und einer minimalen Probenvorbereitung. (III) 

adressiert die möglichen Wirkungen von MP. Mittels eines Sorptionsexperimentes 

wurden der Zusammenhang zwischen Polymeralterung und der Aufnahme 

organischer Schadstoffe näher untersucht. 

Es folgen die zentralen Forschungsfragen der drei Publikationen: 

1.6.1 Der Nachweis von Reifenabrieb in Bodenproben mittels Thermo-Extraktion-

Desorption-Gaschromatografie-Massenspektrometrie (TED-GC/MS) 

- Kann mittels TED-GC/MS der Gehalt an Reifenabrieb in Bodenproben 

bestimmt werden, ohne die Probe mittels Dichteseparation aufzubereiten? 

- Ist es möglich einen Straßenrand repräsentativ zu beproben und horizontale 

und vertikale Verteilungsmuster des eingetragenen Reifenabriebs 

abzubilden? 

- Welche Vor- und Nachteile zeigt die TED-GC/MS und Cyclo-hexenyl-benzol 

als organische Markersubstanz im Vergleich zu Zink als elementarer Marker 

für Reifenabrieb? 
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1.6.2 Entwicklung eines chemischen Extraktionsverfahrens zum Nachweis von 

PET in Umweltproben 

- Kann PET in Umweltproben analysiert werden, indem PET-Partikel 

hydrolytisch gespalten werden und entstehende Terephthalsäure mittels 

Flüssigchromatografie und UV/VIS-Detektion bestimmt wird? 

- Ermöglicht die Extraktion großer Probenvolumina PET-Partikel in 

Umweltproben ohne Probenanreicherung nachzuweisen? 

- Ist das Verfahren für unterschiedliche komplexe Umweltmatrizes geeignet?  

 

1.6.3 Der Einfluss photooxidativer Materialalterung auf die Sorption von 

organischen Schadstoffen an Mikroplastik 

- Welches sind die maßgeblichen Materialeigenschaften von teilkristallinem 

PP und amorphem PS für die Sorption aromatischer Schadstoffe? 

- Wie wirken sich durch Photooxidation induzierte Änderungen der polymeren 

Materialeigenschaften auf das Sorptionsverhalten aus?  

- Ergeben sich aus den Materialeigenschaften Rückschlüsse auf zugrunde 

liegende Sorptionsprozesse? 
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2 Ergebnisse 

2.1 Der Nachweis von Reifenabrieb in Bodenproben mittels Thermo-

Extraktion-Desorption-Gaschromatografie-Massenspektrometrie 

(TED-GC/MS) 

Reifenabrieb (RA) entsteht durch Scherkräfte zwischen der Reifenlauffläche und der 

Fahrbahnoberfläche während des Fahrens und stellt eine bedeutende Quelle für den 

MP-Eintrag in terrestrischen Ökosystemen dar (Sommer et al. 2018). RA-Partikel sind 

nur zu 10 % luftgetragen, während 90-95 % über den Straßenabfluss transportiert 

werden (Baensch-Baltruschat et al. 2020), wovon der Großteil im Boden in 

unmittelbarer Fahrbahnnähe deponiert wird (Kole et al. 2017, Sieber et al. 2020).  

In vorliegender Studie wurden Bodenproben entnommen entlang der Leeseite einer 

deutschen Bundesstraße, mit einem mittleren täglichen Verkehrsaufkommen von 

36.000 Fahrzeugen. Die angewandte Probenahmestrategie basierte auf der Bildung 

von großvolumigen Mischproben von mehreren Litern, die aus mehreren 

Einzelpunktproben gebildet wurden. Es wurde in 0,3, 2,0 und 5,0 m Abstand zur 

Straße beprobt, um eine horizontale Verteilung des RAs zu untersuchen. Eine 

Unterteilung der Proben in Bodenschichten von 0-2, 2-5, 5-10 und 10-20 cm diente der 

Darstellung des vertikalen Transports. Die Proben wurden gefriergetrocknet, um 

Bodenaggregate zu zerstören, und anschließend trocken in die Fraktionen > 2 mm, 

2-1 mm, 1000-500 μm, 500-100 μm, 100-50 μm, und < 50 μm gesiebt. Die 

Grobfraktionen > 1 mm wurden optisch untersucht und enthielten keinen RA. Die vier 

Feinfraktionen < 1 mm wurden mittels TED-GC/MS analysiert. Das Verfahren weist 

polymerspezifische pyrolytische Zersetzungsprodukte nach. Im Fall von RA wird 

Cyclo-hexenyl-benzol nachgewiesen als Marker für Styrol-Butadien-Kautschuk (SBR), 

welcher im Mittel ca. 11 % in weltweit produzierten Reifen ausmacht (Eisentraut et al. 

2018). SBR konnte in allen Proben detektiert werden, und zeigt die Eignung der TED-

GC/MS für den Nachweis von RA in Bodenproben, ohne diese mittels 

Dichteseparation anzureichern. Weitere Polymere konnten nur in vernachlässigbaren 

Gehalten detektiert werden. Ein Vergleich von Mischproben und Einzelproben ergab, 

dass der SBR-Gehalt der Mischprobe innerhalb der Standardabweichung des 

Mittelwertes der Einzelproben liegt und zeigt, dass die Probenahmestrategie zu 

repräsentativen Daten führte. Die Homogenität der analysierten Bodenproben wurde 
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nachgewiesen, indem die vier Feinfraktionen einer Probe jeweils 4-fach analysiert 

wurden. Die aus den Mehrfachbestimmungen resultierenden Standardabweichungen 

waren < 10 %. Des Weiteren ergaben Messungen einer RA-freien Bodenmatrix SBR-

Signale unterhalb der Nachweisgrenze. Dadurch können falsch-positive Ergebnisse 

aufgrund des Organikanteils der Bodenmatrix weitestgehend ausgeschlossen werden. 

Die Wiederfindungen nach Aufstockung in selbiger RA-freien Bodenmatrix lagen bei 

93,3 und 104,8 % für die RA-Gehalte 177 und 421 mg kg-1. 

Erhöhte Gehalte in den Korngrößenfraktionen 100-50 μm und < 50 μm deuten darauf 

hin, dass der Großteil der abgelagerten RA-Partikel < 100 μm ist. Gemessene 

SBR-Gehalte der einzelnen Feinfraktionen sind dargestellt in Abbildung 1.  

 

Die höchsten SBR-Gehalte wurden in der Schicht von 0-2 cm in 0,3 m Abstand zur 

Straße gefunden, während in 10-20 cm Tiefe in 5 m Abstand die niedrigsten Gehalte 

detektiert wurden. Die Aufteilung in verschiedene Schichten zeigte deutlich einen 

abnehmenden SBR-Gehalt mit zunehmender Beprobungstiefe. Die größten relativen 

Abnahmen traten dabei in den oberen Bodenschichten (Faktor 2-5) auf und waren in 
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Abbildung 1: Mittels TED-GC/MS detektierte SBR-Gehalte in Feinfraktionen von Bodenproben in Abhängigkeit von 
Beprobungstiefe und Abstand zur Straße. 
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den tieferen Bodenschichten weniger stark ausgeprägt (Faktor 1-2). In Abhängigkeit 

von der Partikelgröße, zeigte die Fraktion 1000-500 µm die höchsten relativen 

Abnahmen. Dies deutet auf eine geringere vertikale Verlagerung der größeren RA-

Partikel hin. Die Beprobung in den Abständen 0,3, 2,0 und 5,0 m zeigte deutlich eine 

Abnahme des RAs mit zunehmendem Abstand zur Straße, wobei die relative 

Abnahme in den ersten zwei Metern (Faktor 5-10) stärker ausgeprägt war als in 2 bis 

5 m Abstand zur Straße (Faktor 1-2). Die für die Bodenproben, einschließlich der nicht 

analysierten Grobfraktion > 1 mm ohne erkennbaren RA, berechneten RA-

Gesamtgehalte, reichen von beinahe 16.000 mg kg-1 (SBR: 1793 mg kg-1) in 0-2 cm 

Tiefe und 0,3 m Abstand bis zu 156 mg kg-1 (SBR: 17,6 mg kg-1) in 5 m und einer 

Probenahmetiefe von 10-20 cm. Gesamt SBR- und RA-Gehalte sind dargestellt in 

Abbildung 2. 

 

Für einen Methodenvergleich wurden zusätzlich die Zinkgehalte mittels 

Flusssäureaufschluss und anschließender Emissionsspektrometrie mit induktiv 

gekoppeltem Plasma (ICP-OES)  bestimmt, und darauf basierend ebenfalls der Gehalt 

an RA berechnet. Die über den Zinkgehalt berechneten RA-Gehalte lagen zwischen 

Abbildung 2: SBR-Gehalte in Bodenproben eines Straßenrandes und darauf basierend berechnete Reifenabriebgehalte.
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700 und 45.000 mg Kg -1 und übersteigen die SBR-basierten Werte um den Faktor 2-6. 

Eine Überschätzung des RAs, basierend auf den Zinkgehalt, kann, insbesondere für 

die Proben in 0,3 m Abstand zur Straße, durch einen Eintrag von Zinkoxid aus der 

verzinkten Leitplanke oder verzinkten Fahrzeugkarossen hervorgerufen werden. Da 

die horizontalen und vertikalen Gradienten für SBR stärker ausgeprägt sind als für 

Zink, kann zudem von einer anteiligen Separierung von Zink und RA und eines 

Transports von Zink in der Bodenlösung ausgegangen werden. SBR hingegen wird 

nicht oder nur in vernachlässigbarem Umfang in gelöster Form transportiert, und ein 

Eintrag in den Boden aus anderen Quellen als RA ist höchst unwahrscheinlich. 

Deshalb ist SBR, im Vergleich zu Zink, der spezifischere Marker für RA, und ermöglicht 

eine differenzierte Betrachtung der räumlichen Verteilung von RA im Boden des 

Straßenrandes.  

 

2.2 Entwicklung eines chemischen Extraktionsverfahrens zum 

Nachweis von PET in Umweltproben 

Ein möglicher Eintrittspfad für MP in terrestrische Ökosysteme ist die 

landwirtschaftliche Düngung mit Klärschlamm und festem Bioabfall (Watteau et al. 

2018, Weithmann et al. 2018). Zu den im Klärschlamm angereicherten Polymeren 

gehört auch Polyethylenterephthalat (PET).  

Ziel der vorliegenden Studie ist es, ein in der Literatur (Wang et al. 2017) 

beschriebenes chemisches Extraktionsverfahren für die Analyse von Bodenproben zu 

optimieren und die Analyse auf ein LC-UV-System zu übertragen. Das Verfahren 

beruht auf der alkalischen Spaltung von PET und der anschließenden Bestimmung der 

entstehenden Terephthalsäure mittels UV-Detektion nach vorangegangener 

flüssigchromatografischer Trennung.  

Für die Extraktion wurden 20 g Probe in 20 mL 1-Butanol unter Zugabe von 1 g KOH 

in einem 100-mL-Rundkolben für 1 h auf 115 °C erhitzt. 50 mL ultrareines Wasser 

wurden zugegeben, und das 2-Phasen-System wurde 1 h lang auf einer Rüttelplatte 

gemischt, um einen Übergang der Terephthalsäure in die wässrige Phase zu 

gewährleisten. Der Extrakt wurde dann mit einem Glasfaserfilter vakuumfiltriert, um die 

Feststoffe zu entfernen, und gesammelt. 10 mL der wässrigen Phase wurden in einen 

100-mL-Kolben überführt, 1:10 mit Reinstwasser verdünnt, und durch Zugabe von 

Salzsäure (Konz. = 10 %) ein pH-Wert von 2,5 eingestellt. Vor den LC-UV-Messungen 
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wurden die wässrigen Extrakte mit einer Festphasenextraktion gereinigt, um 

Interferenzen durch organische Matrixbestandteile zu vermeiden. Die Terephthalsäure 

wurde nach chromatografischer Auftrennung mit einer Retentionszeit von 7,7 min bei 

einer Wellenlänge von 240 nm detektiert. 

Eine 6-stufige externe Kalibrierung von 0-269 mg PET kg-1 wurde erstellt, indem einer 

Referenzbodenmatrix PET-Pulver aus kryogemahlenen Granulaten in 

entsprechenden Gehalten zugesetzt wurde. Der Bestimmungskoeffizient der 

Kalibrierung betrug R² > 0,998. Die Messunsicherheit basierend auf einer dreifachen 

Messung war < 0,5 %. Die berechneten Nachweis- und Bestimmungsgrenzen lagen 

bei 0,031 mg bzw. 0,121 mg absolutem PET. Dies entspricht 1,55 mg kg-1 bzw. 

6,05 mg kg-1 im Boden. Die Robustheit der Methode wurde demonstriert, indem 

Wiederfindungsexperimente durchgeführt wurden, bei denen entweder die 

Bodenreferenzmatrix durch eine Sand-Torf-Matrix oder das PET-Pulver durch 

Stofffasern oder Fragmenten aus Getränkeflaschen ersetzt wurde. Die 

Wiederfindungen lagen zwischen 94,8 und 107 %. 

Im nächsten Schritt wurde die Eignung des Verfahrens für unterschiedliche komplexe 

Umweltmatrizes demonstriert, indem reale Umweltproben analysiert wurden: 

Strandsediment, Ackerboden, Kompost, Gärreste, Schwebstoffe des Zu- und Ablaufs 

von Kläranlagen, Klärschlamm und Hausstaub. Ermittelte Polymergehalte sind 

dargestellt in Tabelle 2. Abhängig vom erwarteten PET-Gehalt wurden Probenmassen 

zwischen 150 mg (Hausstaub) bis 50.000 mg (Strandsediment) extrahiert. Die Proben 

wurden zuvor nicht dichtesepariert und mit Ausnahme des Strandsediments konnte 

PET in allen Proben nachgewiesen werden. Die Gehalte im Ackerboden und in einer 

Kompostprobe lagen, bei der hier extrahierten Probenmasse unterhalb der 

Bestimmungsgrenze. In den weiteren Kompostproben und den Gärresten wurde 

Gehalte zwischen 81,5 und 777 mg kg-1 detektiert. Der untersuchte Klärschlamm wies 

Massengehalte von 98,7 und 141 mg kg-1 auf, während in den Schwebstoffen des 

Kläranlagenablaufs nur 38,6 mg kg-1 PET gefunden wurden. Da die Werte für 

Kompost, Gärreste und Klärschlamm um bis zu drei Größenordnungen höher lagen 

als in landwirtschaftlich genutzten Böden, erscheint die Düngung mit Ersterem als 

mögliche Quelle für MP in Agrarökosystemen. Die mit Abstand höchsten PET-Gehalte 

von 12.500 und 43.600 mg kg-1 wurden in den Hausstaubproben gefunden. 
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Für einen Methodenvergleich wurden die höher konzentrierten Proben parallel mittels 

TED-GC/MS analysiert (Tabelle 2). In der TED-GC/MS wird Ethylbenzoat als 

spezifischer Marker für PET nachgewiesen. 

Tabelle 2: PET-Gehalte in Umweltproben, bestimmt mittels Extraktionsverfahren und TED-GC/MS. NG = Nachweisgrenze. 
BG = Bestimmungsgrenze. 

Umweltprobe PET-Extraktion TED-GC/MS 

 
Analysierte 
Masse / mg 

Massegehalt / 
mg kg-1 

Analysierte 
Masse / mg 

Massegehalt / 
mg kg-1 

Strandsediment 
(1. Extraktion) 

50.000 < NG - - 

Strandsediment 
(2. Extraktion) 

50.000 < NG - - 

Ackerboden 
(1.Extraktion) 

20.000 < BG - - 

Ackerboden 
(2.Extraktion) 

20.000 < BG - - 

Kompost A 5.000 81,5 21,3 < NG 

Kompost B 5.000 < BG 23,9 < NG 

Kompost C 5.000 102 22,1 < NG 

Fermentationsrückstände 
Biogasanlage A 

3.000 777 20,4 < NG 

Fermentationsrückstände 
Biogasanlage B 

3.000 210 20,7 < NG 

Fermentationsrückstände 
Biogasanlage C 

3.000 475 20,5 < NG 

Partikel 
Kläranlagenablauf 

5.000 38,6 14,9 < NG 

Partikel Grauwasser 500 1430 9,87 < BG 

Klärschlamm 
(1.Extraktion) 

10.000 98,7 - - 

Klärschlamm 
(2.Extraktion) 

10.000 142 - - 

Hausstaub A 276 12.500 6,11 7.100 

Hausstaub B 149 43.600 8,23 57.000 

 

In den Bioabfallproben und den Proben der Siedlungswasserwirtschaft wurden keine 

PET-Signale detektiert. Möglicherweise waren die geringeren Probeneinwaagen von 

20 mg bei der TED-GC/MS nicht ausreichend für repräsentative Messungen der stark 

heterogenen terrestrischen Umweltproben. Eine weitere mögliche Erklärung könnte 

sein, dass im Extraktionsverfahren Terephthalsäure detektiert wurde, die nicht allein 

aus der Spaltung von PET stammt. Die Polyester Polybutylenterephthalat (PBT) und 

Polybutylenadipat-terephthalat (PBAT) weisen in ihrem Grundgerüst ebenfalls 

Terephthalsäure auf. Bei PBAT handelt es sich um ein biologisch abbaubares 

Polymer, das in größeren Mengen in Bioabfällen vorhanden sein kann. Für die 
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Hausstaubproben wurden mittels TED-GC/MS Gehalte von 7.100 und 57.000 mg kg-1 

ermittelt und die Ergebnisse der zwei Methoden bestätigten sich gegenseitig. 

. 

2.3 Der Einfluss photooxidativer Materialalterung auf die Sorption 

organischer Schadstoffe an Mikroplastik 

Im vorliegenden Batch-Experiment wurden teils künstlich gealterte Polymer Pellets für 

zwei Wochen einer wässrigen Lösung, die organische Schadstoffe enthielt, 

ausgesetzt. Die Sorbatkonzentration im Leitungswasser wurde mittels Headspace-

Gaschromatografie mit Flammenionisationsdetektor (Headspace-GC-FID) bestimmt.  

Als Sorbate dienten folgende Schadstoffe: die Aromaten Benzol, Toluol, Ethylbenzol 

und Xylol (BTEX) sowie vier tertiäre Butylether, welche in Kraftstoff Verwendung 

finden. BTEX ist eine Gruppe von Schadstoffen, die zusammen an Altlastenstandorten 

der Mineralölverarbeitung und -lagerung auftreten. In kontaminierten Flüssen wurden 

ähnliche Konzentrationen wie in diesem Experiment ( ~ 100 mg L-1) nachgewiesen (Lin 

et al. 2017). Als Sorbenten wurden teilkristallines PP und amorphes PS verwendet, in 

Form von Pellets mit einer Größe von 3-5 mm, sowohl im frischen als auch gealterten 

Zustand. Die Alterung erfolgte in einer Alterungsprüfkammer, in der die Pellets für vier 

Wochen bei 60 °C in einer monogranularen Schicht UV-bestrahlt wurden. Es wurden 

von beiden Polymeren sowohl vor und nach der Alterung als auch vor und nach dem 

Sorptionsexperiment Materialeigenschaften erfasst. Hierzu gehörten optische 

Merkmale wie eine Rissbildung oder eine Farbänderung, die mittels Digitalmikroskop 

erfasst wurden. Eine Oxidation der Polymeroberfläche wurde beschrieben, indem 

Carbonylgruppen spektroskopisch mittels Fourier-Transform-Infrarotspektroskopie 

(FTIR) nachgewiesen wurden. Zudem wurden Elementanalysen von Kohlenstoff, 

Stickstoff und Sauerstoff in der unmittelbaren Oberflächenschicht der Pellets mittels 

Röntgenphotoelektronenspektroskopie (XPS) durchgeführt. Zu den sogenannten 

Bulkeigenschaften eines Polymers gehören die Kristallinität, die Glasübergang- und 

Schmelztemperatur sowie die Molmasse und Molmassenverteilung. Letztere wurden 

nur für PS mittels Gel-Permeation-Chromatografie (GPC) ermittelt. 

Phasenübergangstemperaturen und die Kristallinität von PP wurden mithilfe der 

dynamischen Differenzkalorimetrie (DSC) bestimmt. Beide Polymere wiesen nach der 

Alterung Änderungen der Materialeigenschaften auf. Bei PP wurde neben einer 

oberflächlichen Versprödung und Rissbildung eine Zunahme der Kristallinität von 39,1 
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auf 49,8 % verzeichnet, was auf eine Degradation der amorphen Phase hinweist. Des 

Weiteren wurde eine Sauerstoffzunahme wie auch Bildung von Carbonylgruppen auf 

der Oberfläche der Pellets detektiert. PS färbte sich nach der Alterung gelb und wies 

ebenfalls erhöhte Sauerstoffkonzentrationen und Carbonylgruppen auf. Außerdem 

konnte eine Abnahme der Kettenlänge von ca. 30 % nachgewiesen werden. Die 

Glasübergangstemperatur von PS lag vor und nach der Alterung bei ca. 100 °C. PS 

liegt dementsprechend bei Raumtemperatur in einem unflexiblen und harten Zustand 

vor, während PP mit einer Glasübergangstemperatur von ca. 0 °C, bei 

Raumtemperatur in einem flexiblen Zustand vorliegt (Cowie and Arrighi 2007). 

Es wurden vier Experimentansätze durchgeführt mit 1 g frischen Pellets, 5 g frischen 

Pellets, 5 g gealterten Pellets und ohne Pelletzugabe. Als Versuchsgefäße dienten 40 

und 60-ml Glasfläschchen, in denen zuerst die Pellets eingewogen wurden, 

anschließend mit Leitungswasser aufgefüllt und mit Schraubdeckeln mit Teflon-Septen 

verschlossen. Die Multi-Sorbat-Lösung wurde mittels Hamilton-Spritze durch das 

Septum zugegeben, um zu gewährleisten, dass sich im Versuchsgefäß keine 

Gasphase befindet. Für jedes Zeitintervall von 1, 3, 7, 16, 30, 71 (73 für PS),192 (212 

für PS) und 336 h wurden separate Batches angesetzt, welche über den 

entsprechenden Zeitraum in einen Überkopfschüttler equilibriert wurden. Für die 

Analyse wurden 3 x 5 mL der Lösung mittels Headspace-GC-FID analysiert. Die 

Quantifizierung erfolgte mittels externer Kalibrierungen. Die Bestimmungskoeffizienten 

R² lagen > 0,98.  

Eine Gleichgewichtsverteilung der Sorbate zwischen Polymer und wässriger Phase 

war sowohl für PP als auch PS nach zwei Wochen gegeben. Die Sorbatgruppe der 

Kraftstoffether wurden nur von PP sorbiert. BTEX wurden von PP und PS sorbiert. Alle 

BTEX-Substanzen zeigten ein ähnliches Sorptionsverhalten mit einem exponentiellen 

Konzentrationsabfall in der Lösung. Abbildung 3 zeigt exemplarisch für Ethylbenzol 

die Konzentrationsabnahme in der wässrigen Lösung nach Zugabe der 

Polymerpellets. Dies lässt auf eine Kinetik 1. Ordnung mit reversiblen Reaktionen 

schließen. Modellierte Abbaukurven waren übereinstimmend mit den gemessen 

Experimentdaten und untermauern die These einer Abbaukinetik 1. Ordnung. 
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Ein zweiseitiger t-Test mit einem Signifikanzniveau von 95 % zeigte keine signifikanten 

Unterschiede in der Sorptionskapazität von frischem und gealtertem PP, während 

gealtertes PS weniger BTEX sorbierte als frisches PS. Im vorliegenden Experiment 

wurden die Hydrophobizität der Sorbate, als logarithmischer Verteilungskoeffizient 

zwischen Wasser und Octanol (Log KOW) mit dem logarithmischen 

Verteilungskoeffizienten log KD zwischen der wässrigen Phase und der Polymerphase 

korreliert. Für PP wurden Bestimmtheitsmaße R² > 0,96 und für PS < 0,74 ermittelt. 

Das zeigt, dass die Hydrophobizität der Sorbate nicht ausreicht, um die Sorption 

vorherzusagen, sondern die Molekülstruktur der Sorbate berücksichtigt werden muss. 

Sterische Effekte sind bei steifen Polymeren unterhalb der Glasübergangstemperatur 

viel ausgeprägter als bei weich-elastischen Polymeren. Bei gleichem 

Molekularvolumen werden planare Moleküle leichter absorbiert als kugelförmige 

Moleküle (George and Thomas 2001), weshalb im vorliegenden Experiment die 

sphärischen Etherverbindungen nicht von PS sorbiert wurden. Tert-Amylethylether 

(TAEE) und Benzol weisen ähnliche log KOW-Werte auf, aber TAEE wird aufgrund 

seiner sphärischen Molekülstruktur weniger von PP sorbiert als Benzol.  

0 50 100 150 200 250 300 350

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100

E
th

y
lb

e
n

z
o
l-
K

o
n

z
e
n

tr
a

ti
o
n

 i
n
 L

ö
s
u

n
g

 /
 %

Zeit / h

 PP

 PP gealtert

 PS

 PS gealtert

 gefittete Modellkurven

Abbildung 3: Konzentrationsabnahme von Ethylbenzol in wässriger Lösung über einen Zeitraum von 2 Wochen nach Zugabe 
von PS und PP Pellets, die teilweise zuvor künstlich gealtert wurden. Abgebildete Kurven basieren auf Modellwerten. 
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Die PP Pellets zeigten nach der Alterung kein geändertes Sorptionsverhalten trotz 

erhöhter Kristallinität. Ein gesteigertes Diffusionsvermögen aufgrund der Versprödung 

und Rissbildung war nicht erkennbar. Zudem führte die Bildung von Carbonylgruppen 

zu einer erhöhten Polarität der Pelletoberfläche, wodurch eine geringere 

Sorptionskapazität für unpolare Verbindungen zu erwarten wäre (Mato et al. 2001). 

Dies deutet darauf hin, dass die Aufnahme von BTEX durch PP vorrangig nicht als 

oberflächliche Adsorption erfolgt, sondern durch Absorption in das Bulkgefüge und die 

Glasübergangstemperatur von PP die maßgebliche Materialeigenschaft für die 

Sorption der verwendeten Schadstoffe ist. 

PS zeigte nach der Alterung eine verminderte Sorption der BTEX. Die deutliche 

Abnahme der Molekularmassen ist auf eine Degradation der Polymerketten 

zurückzuführen. Daraus resultiert eine erhöhte Kettenflexibilität, welche wiederum die 

Permeation und einhergehende Absorption von Molekülen in glasartigen Polymeren 

begünstigen würde (George and Thomas 2001). Dieser Effekt war jedoch nicht zu 

erkennen, und impliziert, dass die Sorption durch PS ein oberflächlicher Prozess ist. 

Die Bildung von Carbonylgruppen bei gealterten PS-Partikeln führte zur Ausbildung 

einer polaren Schicht an der Pelletoberfläche, was zu einer verminderten 

Sorptionskapazität für unpolare BTEX geführt haben könnte. Folglich wurde 

angenommen, dass die Polarität der Polymeroberfläche die sorptionsbestimmende 

Materialeigenschaft und die Adsorption der wichtigste Sorptionsprozess von PS ist. 
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3 Diskussion 

Die vorliegende Arbeit zeigt drei Anwendungsbeispiele chromatografischer Verfahren, 

um MP im Boden zu charakterisieren. (I) und (II) befassen sich mit der Detektion von 

MP, und stellen somit Methoden zur Verfügung, um MP-Gehalte im Boden zu 

bestimmen. Diese sind notwendig, um abzuschätzen, inwiefern Boden mit MP belastet 

ist.  

(I) zeigt die Anwendung der TED-GC/MS für den Nachweis von RA anhand eines 

realen Beispiels. RA nimmt im Bereich MP aus zwei Gründen eine analytische 

Sonderstellung ein. Zum einen wird die Detektion erschwert durch die Beimengung 

von Ruß als UV-Stabilisator im Reifenmaterial. Ruß absorbiert UV-Strahlung nahezu 

vollständig, was bei spektroskopischen Verfahren zu unspezifischen Spektren führt, 

und damit FTIR- und Raman Spektroskopie ungeeignet sind für den Nachweis von RA. 

Zum anderen liegt RA in Umweltproben normalerweise nicht als isolierter 

Polymerpartikel vor, sondern gebunden in Heteroaggregaten, sogenannten tire road 

wear particle (TRWP), mit vorrangig Straßenbelagabrieb und zweitrangig Bremsstaub, 

Tonmineralen und verwittertem Betonpartikeln aus straßennahen Bauten (Sommer et 

al. 2018). Dadurch erhöht sich die, im Vergleich zu Thermoplasten grundsätzlich recht 

hohe Dichte des Reifenmaterials von ca. 1,2 g cm-³ auf bis zu 1,8 g cm-³, wodurch eine 

Separation des RA mittels Dichteseparation nur beschränkt möglich ist (Klöckner et al. 

2019). Die Dichte der Salzlösung müsste mindestens 1,8 g cm-³ betragen, was 

wiederum zu einer Anreicherung von Tonmineralen und anderer Partikel in der 

Leichtfraktion führen würde (Klöckner et al. 2019) und nur eine unzureichende Isolation 

des RA zur Folge hätte. 

In vorangegangenen Studien wurde RA in Umweltproben oft ohne Dichteseparation 

anhand vermeintlich geeigneter Markersubstanzen detektiert. Als elementarer Marker 

wurde in den meisten Fällen Zink verwendet (Fauser et al. 1999, Councell et al. 2004, 

Kocher et al. 2010, Klöckner et al. 2019), das ca. 1 % des Reifenmaterials ausmacht 

(I). Eine Bestimmung der elementaren Zusammensetzung der Bodenprobe erfolgt 

über einen Säureaufschluss mit Salpeter-, oder Flusssäure und einer anschließenden 

Detektion mittels ICP-OES oder ICP-MS. Diese Methodik unterliegt aber mehrerer 

Einschränkungen, welche in vorliegender Studie im Vergleich zur TED-GC/MS deutlich 

wurden. Der geogene Hintergrundwert von Zink im Boden liegt bei 50-100 mg kg-1 

(European-Commission 2010). Dadurch kann RA mittels Zinks nur in Gehalten 



30 

> 10 g kg-1 sicher bestimmt werden. Des Weiteren stellen Straßenleitplanken, die zum 

Korrosionsschutz verzinkt werden, eine weitere Eintragsquelle für Zink in Straßennähe 

dar, und Zink kann zudem gelöst im Bodenwasser transportiert werden (Werkenthin et 

al. 2014). Es konnte gezeigt werden, dass ermittelte RA-Gehalte stark vom 

Analysenverfahren abhängen. Daraus abgeleitet ist es wahrscheinlich, dass in 

früheren Studien RA-Gehalte basierend auf Zink-Gehalten überschätzt wurden. 

Alternativ zu Zink können organische Markersubstanzen verwendet werden. Eine der 

verwendeten Stoffgruppen sind Benzothiazole, welche im Herstellungsprozess von 

Reifen als Vulkanisationsbeschleuniger eingesetzt werden (Wagner et al. 2018). 

Mittels GC-FID oder GC/MS können N-Cyclohexyl-2-benzothiazolamin im 

Straßenabfluss oder Sedimentproben nachgewiesen werden und dadurch Aufschluss 

über das Vorkommen von RA geben (Kumata et al. 2002, Knight et al. 2020).  

Mittels Pyr-GC/MS werden direkte Pyrolyseprodukte der im Reifenmaterial 

enthaltenen Elastomere nachgewiesen. Vinylcyclohexen und Dipenten  (2,4-Dimethyl-

4-vinylcyclohexen) wurden beispielsweise verwendet um RA in Boden-, Sediment-, 

und Feinstaubproben nachzuweisen (Unice et al. 2012, Panko et al. 2019). In den ISO-

Normen „ISO/TS 20593“ und „ISO/TS 21396“ wird ein technischer Leitfaden zum 

Nachweis von RA in Feinstaubproben der Umgebungsluft und in Sediment- und 

Bodenproben gegeben. Markersubstanzen sind dabei Vinylcyclohexen für SBR und 

Butadien-Kautschuk (BR) und Dipenten für Naturkautschuk (NR). Mit dieser Methode 

konnten im Großraum Seoul im Straßenstaub TRWP-Gehalte zwischen 9820 und 

22500 mg kg-1 detektiert werden (Youn et al. 2021). In ISO/TS 21396 wird zur 

Berechnung des RA-Gehaltes ein SBR- und BR-Gehalt in Reifenmaterial von 50 % 

angenommen. Rauert et al. berechneten hingegen einen Durchschnittsgehalt von 

9,3 % SBR+BR in 38 Reifen. Folglich ergäbe sich unter der Annahme eines SBR+BR-

Gehaltes von 50 % eine Unterschätzung um den Faktor 5 (Rauert et al. 2021). Der in 

(I) verwendete Marker Cyclo-hexenyl-benzol ist spezifisch für SBR (Eisentraut et al. 

2018). Diese Spezifizität kann der Unterscheidung zwischen PKW oder LKW Reifen 

dienen (Goßmann et al. 2021). Im Vergleich zu anderen Analyseverfahren und 

Markersubstanzen, wird deutlich, dass die TED-GC/MS wenigen Einschränkungen 

unterliegt, und sich, auch aufgrund der minimalen Probenaufbereitung, als Verfahren 

für den Nachweis von RA im Boden eignet.  
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Gegenstand aktueller Forschung ist die Identifikation weiterer organischen 

Markersubstanzen, die es letztendlich ermöglichen könnten RA mittels LC-MS/MS 

nachzuweisen (Klöckner et al. 2021). Ferner erlaubt eine neu entwickelte Pyr-GC/MS 

basierte Methode anhand der Markersubstanzen Benzol, Methylstyrol und Butadien-

Trimer die simultane Detektion von SBR und Styrol-Butadien-Styrol (SBS), ein 

thermoplastisches Elastomer, das in modifiziertem Bitumenstraßenbelag Verwendung 

findet (Rødland et al. 2022).  

(I) gibt einen fundierten Einblick in die Gehalte und die räumliche Verteilung von RA 

im Straßenrand einer deutschen Bundesstraße und bestätigt die von 

Schwermetalleinträgen abgeleitete Verteilungshypothese. Besonders die 

Probenahmestrategie auf Basis großer Mischproben ist in ihrem Umfang von großer 

Bedeutung für zukünftige Studien. Keine der bisherigen, mir bekannten, Studien die 

RA in Straßenrandböden analysierten, dokumentierten alle Probenparameter wie in 

vorliegender Studie. Tabelle 3 gibt eine Übersicht der erfassten Probenparameter in 

Studien, die RA in Bodenproben nachwiesen. (I) ist hierbei die einzige Studie in 

welcher differenzierte Korngrößenfraktionen analysiert wurden, und gezeigt wurde, 

dass der Großteil des RA im Boden < 100 µm ist. Die Probenahmestrategie lieferte 

aussagekräftige Informationen über die Massenverteilung von RA mit der Tiefe und 

dem Abstand zum Straßenrand. 

Auf den in (I) ermittelten Gehalten aufbauend können ökotoxikologische Studien in 

Zukunft realitätsnaher gestaltet werden. In unserer Studie wurden maximal Gehalte 

von ca. 1,6 % RA im Auflagehorizont in unmittelbarer Fahrbahnnähe detektiert. In 

diesem Bereich wäre mit negativen Auswirkungen auf die Bodenbewohner zu rechnen, 

wie ein Laborexperiment mit den Modellorganismen Enchytraeus crypticus 

(Gürtelwurm), Folsomina candida (Springschwanz), Porcellio scaber (Kellerassel), 

allesamt Organikdestruenten, zeigte. Diese wurden in einer Modellbodenmatzrix für 

30 Tage RA ausgesetzt in Gehalten von 0,02, 0,06, 0,17, 0,5 und 1,5 %. Während die 

Überlebensrate bei E. crypticus nicht von RA beeinflusst wurde, zeigte sich eine 20 % 

reduzierte Reproduktion bei 1,5 %. Bei den Springschwänzen sank die Überlebensrate 

um 24 % und die Reproduktionsrate um 38 % bei 1,5 % RA. In Kellerasseln wurde ein 

Rückgang der Enzymaktivität von 65 % bei 1,5 % RA festgestellt, woraus sich eine 

mittlere effektive Konzentration (EC50) von 1,2 % und eine Kein-Effekt-Konzentration 

(NOEC; no observed effect concentration) von 0,5 % ableiten lässt. Bei Asseln 
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hingegen waren die Nahrungsaufnahme, Wachstum und Überlebensrate 

unbeeinflusst (Selonen et al. 2021). 

Aufbauend auf den hier ermittelten Werten wurden im Rahmen des „Plastik in Böden“-

Projektes Regenwürmer für 28 Tage einem RA-Gehalt von 0,1 % ausgesetzt. RA-

Gehalte von < 0,1 % finden sich in unserer Untersuchung in 2 Meter Entfernung und 

mehr als 2 cm Tiefe. Über 28 Tage konnten keine akute Toxizität oder reduzierte 

Reproduktion festgestellt werden. Nur auf zellulärer Ebene konnten nach 7 bzw. 14 

Tagen signifikante Änderungen von Enzymaktivitäten festgestellt werden, welche sich 

allerdings nach 28 Tagen wieder normalisiert hatten. Die zugehörige Publikation findet 

sich im Anhang der vorliegenden Dissertation (Lackmann et al. 2022). Allgemein 

ermöglichen Ergebnisse ökotoxikologischer Untersuchungen in Kombination mit real 

ermittelten Umweltgehalten eine bessere Abschätzung der Auswirkungen von MP auf 

im Boden lebende Tiere. 
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Tabelle 3: Gegenüberstellung der Probenahmestrategien und analytischer Methoden zum Nachweis von Reifenabrieb in Bodenproben mehreren Studien. 

Studie / Autor 
Analytische  

Methode 

Distanz 
Straße 

/ m 

Proben-
tiefe / cm 

Einzel- oder 
Mischproben 

Proben
-masse 

Analysierte 
Masse 

Analysierte 
Korngrößen-

fraktionen 

Verkehrs-
stärke pro 

Tag 

Gehalt an 
Reifenabrieb  

(I) (Müller et al. 
2022) 

TED-GC/MS + 

Zinkgehalt in Boden 
mittels Säureaufschluss 

und ICP-OES 

0,3; 

2,0; 

5,0 

0-2; 2-5; 
5-10; 10-

20 

10 Mischproben 
aus je 20 

Einzelproben 
> 0.5 kg 

(1 Standort) 

10-30 
kg je 

Misch-
probe 

20-70 mg 
(TED-GC/MS) 

150-300 mg 
(Aufschluss) 

1000-500 µm, 

500-100 µm; 

100-50 µm; 

< 50µm 

34.000 
PKW 

2.000 LKW 

116-15.898 mg kg-1 

(TED-GC/MS) 

 

413-44.800 mg kg-1 
(Zink) 

(Rødland et al. 
2022) 

Pyr-GC/MS 
0-1,5; 

1,5-3,0; 
3,0-4,5 

k. A. 

9 Mischproben aus 
je 30 Einzelproben 

> 0,5 kg 
(1 Standort) 

30 kg je 
Misch-
probe 

3-14 mg < 1 mm 
71.250 KFZ 

pro Tag 
3.700- 

4.900 mg kg-1 

(Knight et al. 
2020) 

Visuelle Identifikation + 
Bestätigung durch 

Bestimmung extrahierter 
Benzothiazole mittels 

GC/MS 

k.A. k. A. 
4 Einzelproben 
(4 Standorte) 

ca. 1kg ca. 5 g > 50 µm qualitativ 
0-65 Partikel pro 

Probe 

(Unice et al. 
2013) 

Pyr-GC/MS 
< 3; 

3-15  
Ober-
fläche 

69 Einzelproben 
(3 Standorte) 

k. A. 20 mg < 1 mm 
10.000-
250.000 

KFZ 

200- 
20.000 mg kg-1 

(Unice et al. 
2012) 

Pyr-GC/MS < 5  k. A. 1 Einzelprobe k. A. 20 mg k. A. Ca. 20.000 2.300 mg kg-1 

(Kocher et al. 
2008, Kocher et 

al. 2010) 

Zinkgehalt in Boden 
mittels Säureaufschluss 

und ICP-OES 

1; 
2; 
5; 
10  

0-10 cm 

> 100 Mischprobe 
aus je 8 

Einzelproben 
(> 10 Standorte) 

4 kg ca. 10 g < 2 mm 
Ø= 24.600 

KFZ 
400- 

158.000 mg kg-1 

(Fauser et al. 
2002) 

Extraktion mittels DCM 
und Zink Bestimmung 

im Extrakt mittels AAS+ 
IR Messung SBR 

5; 
10  

0,5; 
1; 
3; 
10 

Einzelproben 5-10 g 
ca. 1 g 

extrahiert 
k. A. 

8.000-
37.900 KFZ 

20-300 mg kg-1 

(Fauser et al. 
1999) 

Extraktion mittels DCM 
und Zink Bestimmung 

im Extrakt + IR Messung 
SBR 

- 0-3 cm Einzelproben 1-2 g 
ca. 1 g 

extrahiert 
k. A. k. A. 5-670 mg kg-1 
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In (II) wurde die Anwendung eines LC-UV basierten Analyseverfahren, 

einschließlich optimierter Probenvorbereitung für die Bestimmung von PET in 

Umweltproben demonstriert. Aufgrund der extrahierten Probenmasse von bis zu 

50 g, die bei Bedarf einfach erhöht werden kann ist das Verfahren ohne zusätzliche 

Probenanreicherung geeignet, um den Masseneintrag von PET in 

Agrarökosysteme zu quantifizieren. Die in (II) untersuchten Umweltproben zeigten, 

dass über das Grauwasser PET basiertes MP in die Kläranlage gelangt, dort 

weitestgehend entfernt und im Klärschlamm deponiert wird. Die ermittelten 

Gehalte im Klärschlamm lagen bei 98,7 und 142 mg kg-1, und liegen in derselben 

Größenordnung einer Untersuchung von 65 Klärschlämmen verschiedener 

Kläranlagen in den USA, welche einen PET-Gehalt von durchschnittlich 

370 mg kg-1 (28-12000 mg kg-1) ergab (Zhang et al. 2019). In einer chinesischen 

Studie wurden drei Klärschlämme unterschiedlicher Herkunft und die Agrarflächen, 

auf welchen diese ausgebracht wurden mittels FTIR analysiert. Fasern waren die 

dominante MP-Form, und Polyester der häufigste Polymertyp. Gemeinsam mit PP 

machte es ungefähr 80 % des detektierten MP aus (Wang et al. 2020, Yang et al. 

2021). In einer chilenischen Studie wurden Klärschlamm gedüngte Böden 

untersucht und es konnte gezeigt werden, dass sich die eingetragenen Fasern im 

Boden anreichern (Corradini et al. 2019). Die Düngung mit Kompost trägt ebenfalls 

Polyester in landwirtschaftliche Böden ein, allerdings ist noch unklar, ob das MP 

im Boden verbleibt. Eine kanadische Studie untersuchte Agrarflächen, die über 

Jahre mit Kompost gedüngt wurden. Im Kompost waren die drei häufigsten 

Polymere PE, PP und Polyester. Über die Sommermonate wurde konstant das 

MP-Aufkommen im Boden ermittelt. Eine Zunahme der MP-Mengen im Boden, 

nach Eintrag von Kompost konnte allerdings nicht festgestellt werden. Vielmehr 

wurde davon ausgegangen, dass MP von den Agrarflächen in naheliegende 

limnische Ökosysteme gelangte. Demzufolge stellen landwirtschaftliche Böden 

nicht zwangsweise eine Senke für MP dar (Crossman et al. 2020). Die 

unterschiedlichen Ergebnisse der Studien verdeutlichen, dass MP-Einträge durch 

Klärschlamm- und Kompostdüngung bisher noch unzureichend untersucht sind, 

und weitere Studien vonnöten sind. 

Die in (II) vorgestellte Methode erfasst neben PET auch PBAT, wodurch sich eine 

weitere Anwendung ergibt. PBAT ist ein biologisch abbaubares Polymer und wird 
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zunehmend als Mulchfolie eingesetzt. Die Abbaubarkeit dieser Folien wird 

allerdings unter simulierten Bedingungen im Labor bestimmt, weil eine Messung 

unter in situ Bedingungen aufgrund mangelnder analytischer Methoden nur schwer 

umzusetzen ist. Alternativ zur in (II) beschriebenen Methode kann die 

Kernspinresonanzspektroskopie (NMR-Spektroskopie) genutzt werden, um PBAT 

in umweltrelevanten Konzentrationen in Bodenproben nachzuweisen (Nelson et al. 

2020). Allerdings sind für die Probenaufbereitung mittels ASE oder Soxhlet-

Extraktion Chloroform und Methanol notwendig, beides toxische Substanzen, die 

aus Gründen der Nachhaltigkeit nur bedingt geeignet sind für die Aufarbeitung 

größerer Probenvolumina. 

Aufgrund ihrer Robustheit ist die Methode zudem für verschiedene 

Umweltmatrizen geeignet und kann beispielsweise für die Analytik von PET-

Partikeln in Flaschenwasser oder PET-Fasern in Waschmaschinenabwässer 

verwendet werden. Die Methode wurde entsprechend genutzt, um an einer 

internationalen Laborvergleichsuntersuchung der gemeinsamen Forschungsstelle 

der EU-Kommission teilzunehmen. Ziel war die Analyse von PET-Partikel in einer 

wässrigen Lösung. Um die PET-Partikel zu extrahieren, wurden spezielle Filter-

Tiegel verwendet, die für Verwendung in der TED-GC/MS konzipiert wurden 

(Braun et al. 2021). Die Extraktion der Filter erfolgte wie in (II) beschrieben, und 

resultierte in einem Durchschnittsgehalt von 249 µg L-1 PET, welcher im 

Sollbereich von 210-370 µg L-1 lag (Belz et al. 2021).  

Das in (II) entwickelte Verfahren stellt eine spezifische Ergänzung zur TED-

GC/MS-Analytik dar und könnte Anwendung in einer möglichen zukünftigen 

Routineanalytik von MP in Bodenproben finden. Die Extraktion großer 

Probenvolumina ermöglicht repräsentative Messergebnisse ohne zusätzliche 

Probenaufbereitung oder -anreicherung oder der Verwendung giftiger 

Chemikalien. Zudem sind die benötigten LC-UV-Geräte in Dienstleistungslaboren 

allgemein verfügbar, eine Messung dauerte nur 30 min und die Datenauswertung 

erforderte keine hohen Anwenderkenntnisse.  
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(III) untersucht den Einfluss einer umweltbedingten Alterung auf das 

Sorptionsverhalten von MP in Bezug auf organische Schadstoffe. Da MP in der 

Umwelt Alterungsprozessen unterliegt und gegenüber Schadstoffen exponiert ist, 

und gleichzeitig in Interaktion mit Flora und Fauna tritt, ist es für die 

Risikobewertung von MP im Umweltkompartiment Boden entscheidend, 

abzuschätzen, in welchen Umfang MP als Vektor für organische Schadstoffe dient. 

In (III) zeigte PS nach der Alterung eine reduzierte Sorptionskapazität für die 

unpolare Substanzgruppe der BTEX. Selbiger Effekt konnte für 

Tetrabromdiphenylether gezeigt werden (Wu et al. 2020). Durch Alterung erhöht 

sich die Sorptionskapazität für polare Stoffe wie die Antibiotika Ciprofloxacin (Liu 

et al. 2019) und Oxytetracyclin (Zhang et al. 2018). Dieser Effekt wurde in (III) für 

die polaren Kraftstoffether nicht beobachtet. In einer weiteren Studie zeigte sich 

bei PS-Nanopartikeln nach künstlicher Alterung eine erhöhte Adsorption von 

unpolarem Pyren und gleichzeitig dem polareren 4-Nonylphenol (Liu et al. 2019). 

Eine Erklärung hierfür können substanzspezifisch unterschiedliche 

Sorptionsmechanismen sein. Bei PP beeinflusste die Polymeralterung die Sorption 

von BTEX nicht, während die polaren Kraftstoffether stärker sorbiert wurden. 

Letzteres gilt auch für Arzneimittel, welche über Wasserstoffbrückenbindungen an 

funktionelle Gruppen des gealterten PP binden können (Yao et al. 2022). Diese 

Ergebnisse anderer Studien verdeutlichen, dass die Auswirkungen der 

Polymeralterung auf die Schadstoffsorption an MP weiterer Forschung bedürfen. 

Die Frage, ob MP als Quelle oder Senke für organische Schadstoffe dient oder 

deren Mobilität im Boden erhöht, ist noch ungeklärt und ist u.a. abhängig vom 

Polymertyp, dem Schadstoff und der Schadstoffverteilung/Gefälle zwischen Boden 

und Plastikphase. Eine substanzspezifische Betrachtung ist sinnvoll und wird 

deutlich am Beispiel von Pestiziden. Einige Pestizide (Endusolfan, Trifluralin, 

Deltamethrin, Procymidone) werden an PE-Folien stärker sorbiert als an 

Blumenerde, und können in das Material migrieren, vergleichbar der BTEX-

Absorption durch PP. In diesem Fall kann MP eine Senke für Pestizide im Boden 

darstellen. Allerdings konnte auch gezeigt werden, dass durch die Aufnahme in 

das Polymer der hydrolytische Abbau der Pestizide verlangsamt wird. Eine 

Desorption der Pestizide von der PE-Folie in die Bodenmatrix ist ebenfalls möglich 

(Ramos et al. 2015). Gegensätzliche Ergebnisse wurden bei Atrazin und 2,4-
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Dichlorphenoxyessigsäure ermittelt. Deren Sorption an PE-Partikeln war geringer 

als an der verwendeten Bodenmatrix, wodurch bei sehr hohen MP-Gehalten im 

Boden die Mobilität dieser Pestizide erhöht wird (Hüffer et al. 2019).  

Photooxidation führt allerdings nicht nur zu geändertem Sorptionsverhalten, 

sondern auch zu Änderungen in der Freisetzung von Polymeradditiven. 

Beispielsweise wird das Flammschutzmittel 1,2,5,6,9,10-Hexabromcyclodecan 

(HBCD) schneller von gealterten PS-Partikeln in ein wässriges Wasser 

abgegeben, als bei nicht verwitterten Partikel (Rani et al. 2017). Zudem erhöht 

Alterung die grundsätzliche Mobilität von MP im Boden. Aufgrund von funktionellen 

Gruppen wird eine negative Oberflächenspannung induziert und einhergehend die 

Hydrophilität erhöht. Dies führt in gesättigten Böden zu einem erhöhten Transport 

in der Bodenlösung (Liu et al. 2019) und in Kombination mit sorbierten 

Schadstoffen zu einer erhöhten Schadstoffmobilität im Boden. Letztendlich besteht 

sogar die Möglichkeit, dass Schadstoffe mittels MP ins Grundwasser transportiert 

werden könnten (Wanner 2020). 

Ob MP als Senke oder Quelle für Schadstoffe im Boden gilt und zur Steigerung 

oder Reduktion der Schadstoffmobilität führt, ist nicht nur abhängig vom Polymer, 

Polymeralterung, Bodentyp, Schadstoff und Schadstoffverteilung/Gefälle 

zwischen Boden und Plastikphase. Umweltfaktoren wie pH-Wert der Bodenlösung, 

Ionenstärke und Kationen, Anteil an Eisen- und Aluminiumoxiden und 

Organikgehalt im Boden sind relevant für die Schadstoffverteilung zwischen Boden 

und Plastikphase und für den vertikalen Transport von MP, ebenso wie Nass-

Trocken und Gefrier-Auftau Zyklen und die Fließgeschwindigkeit im Boden (Ren 

et al. 2021). Diese Vielzahl an Einflussfaktoren verdeutlicht den Bedarf an weiteren 

Studien, die die Sorption organischer Schadstoffe an MP in Böden untersuchen. 
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4 Zusammenfassung und Ausblick 

Mikroplastik findet sich heute bereits in aullen Ökosystemen der Erde. Die 

Auswirkungen auf terrestrische Ökosysteme sind aber weitestgehend unbekannt, 

auch weil die Datenlage noch sehr beschränkt ist. Bisher stehen in der MP-Analytik 

keine Universalmethoden zur Verfügung. Unter Berücksichtigung des Kosten- oder 

Zeitaufwandes der für die meisten Verfahren notwendigen umfangreichen 

Probenaufbereitung werden abhängig von der zugrunde liegenden Fragestellung 

spezifische analytische Lösungen gewählt. 

Die vorliegende Arbeit zeigt drei Anwendungen Chromatografie basierter 

Analyseverfahren für die Charakterisierung von MP im Boden. Erstmalig konnte 

anhand realer Umweltproben demonstriert werden, dass die TED-GC/MS eine gut 

geeignete Methode darstellt für den Nachweis von Reifenabrieb in Bodenproben. 

Mittels einer umfangreichen und repräsentativen Beprobung konnten vertikale und 

horizontale Verteilungsmuster von Reifenabrieb im Boden eines Straßenrandes 

beschrieben werden. Da die TED-GC/MS keine Isolation der MP-Partikel verlangt 

und bei hohen Umweltkonzentration zudem keine Anreicherung mittels 

Dichteseparation nötig ist, können MP-Verluste während der Aufbereitung 

weitestgehend ausgeschlossen werden. Dasselbe gilt für das vorgestellte LC-UV 

basierte Verfahren zum Nachweis von PET, welches erfolgreich auf 

unterschiedliche Boden- und Umweltmatrizen angewandt wurde. Das Verfahren 

kann eingesetzt werden, um in landwirtschaftlichen Böden Polyester-Fasern 

nachzuweisen, welche über Klärschlammdüngung eingetragen wurden oder um 

den Abbau von PBAT-basierter Mulchfolien zu untersuchen. Aufgrund der 

minimalen Probenvorbereitung und der Bestimmung eines MP-Gehaltes als 

Ergebnis können beide gezeigten Verfahren in zukünftigen Screening-

Untersuchungen genutzt werden. Dies ist essenziell für eine Abschätzung der 

MP-Gehalte im Boden und einer Identifikation von MP-

Kontaminationsschwerpunkten, da zum jetzigen Zeitpunkt nur sehr wenige Studien 

existieren, die MP in realen Bodenproben detektierten. 

Des Weiteren konnte in einem Batchexperiment mittels Headspace-GC-FID-

Analytik gezeigt werden, dass bei unterschiedlichen Polymeren die Aufnahme 

organischer Schadstoffe durch unterschiedliche Sorptionsprozesse dominiert wird. 
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Eine Alterung der Polymere hatte dabei keinen oder einen reduzierenden Effekt 

auf die Sorptionskapazität.  

Die ermittelten MP-Gehalte in Umweltproben sowie die gewonnenen Erkenntnisse 

über Schadstoffsorption können als Grundlage dienen, um zukünftige 

ökotoxikologische Laborstudien realitätsnaher zu gestalten. Für eine Bewertung 

der Wirkung von MP und sorbierter Schadstoffe auf Bodenorganismen müssen 

neben der Größe der MP-Partikel und strukturellen Eigenschaften der Polymere 

und Schadstoffe auch Bodentyp und -art und auftretende Wechselwirkungen 

berücksichtigt werden. 
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• Determination of styrene-butadiene 
rubber as tire constituent using TED- 
GC/MS. 

• Determination of zinc content as tire 
constituent using ICP-OES. 

• Representative sampling strategy with 
large-volume mixed samples. 

• Tire wear content is decreasing with 
increasing sampling depth and distance 
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A B S T R A C T   

Tire wear (TW) constitutes a significant source of microplastic in terrestrial ecosystems. It is known that particles 
emitted by roads can have an effect up to 100 m into adjacent areas. Here, we apply for the first-time thermal 
extraction desorption gas chromatography-mass spectrometry (TED-GC/MS) to determine TW in soil samples by 
detection of thermal decomposition products of styrene-butadiene rubber (SBR), without additional enrichment. 
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GC/MS determination of SBR were <10% for all grain size fractions. TED-GC/MS is a suitable analytical tool for 
determining TW in soil samples without the use of toxic chemicals, enrichment, or special sample preparation.   

* Corresponding author. Bundesanstalt für Materialforschung und -prüfung, Unter den Eichen 87, D-12205, Berlin, Germany. 
E-mail address: axel.mueller@bam.de (A. Müller).  

Contents lists available at ScienceDirect 

Chemosphere 

journal homepage: www.elsevier.com/locate/chemosphere 

https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2022.133653 
Received 8 October 2021; Received in revised form 20 December 2021; Accepted 14 January 2022   

mailto:axel.mueller@bam.de
www.sciencedirect.com/science/journal/00456535
https://www.elsevier.com/locate/chemosphere
https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2022.133653
https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2022.133653
https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2022.133653
http://crossmark.crossref.org/dialog/?doi=10.1016/j.chemosphere.2022.133653&domain=pdf
http://creativecommons.org/licenses/by/4.0/


Chemosphere 294 (2022) 133653

2

1. Introduction 

Microplastics are particles in size from 1 to 1 000 μm (ISO/TR 21960: 
2020), but particles between 1 and 5 mm are often considered as well in 
microplastics studies. Strictly speaking, the term microplastics only in-
cludes thermoplastics and thermosets, but in the running discussion 
elastomers are involved as well because they can also form polymer 
particles (Braun, 2021). 

Tire wear (TW) is generated by shear stress between tires and road 
surface during the driving process. The abrasion particles consist of 
tread material, including rubber and integrated mineral and organic 
particles from road wear and other road dust, and are thus referred to as 
tire and road wear particles (TRWP), with a TW content of about 50% 
(Sommer et al., 2018; Baensch-Baltruschat et al., 2020). 

The mass of emitted TW is globally a challenge. It is estimated to be 
1 327 000 t a− 1 for the European Union and up to 133 000 t a− 1 for 
Germany (Wagner et al., 2018; Baensch-Baltruschat et al., 2021). Kole 
et al. (2017) calculated TW emissions per capita per year ranging from 
0.2 kg in India up to 4.7 kg in the US. For Germany, modeled values 
range from 0.7 to 1.4 kg for annual emission per capita (Wagner et al., 
2018; Baensch-Baltruschat et al., 2021). Annual input rates in the 
environment per capita of 0.98 ± 0.35 kg and 1.8 kg a− 1 were modeled 
for Switzerland and the Seine watershed catchment in France, respec-
tively (Unice et al., 2019; Sieber et al., 2020). 

TW can be found in several environmental compartments including 
soils and surface waters and may affect the respective ecosystems 
(Baensch-Baltruschat et al., 2020; Knight et al., 2020). Previous studies, 
investigating road runoff treatment facilities, found contents between 
0.38 mg g− 1 TRWP in a settling pond and 80 mg g− 1 TW in the sediment 
of a clarification tank (Eisentraut et al., 2018; Klöckner et al., 2019). 
With road runoff, TW can be transported to drainage systems and could 
end up finally in freshwater ecosystems. It was modeled that about 
18–22% of TW is released to freshwater (Unice et al., 2019; Sieber et al., 
2020), and TW was detected in sediments of surface waters, with a 
content <1 mg g− 1 in lake sediment and up to 11.6 mg g− 1 in river 
sediments (Unice et al., 2013). A detailed assessment for Germany 
determined 75 200 to 98 400 T a− 1 non-airborne (coarse) TW emissions 
and calculated input of TW into soils of 58 700 to 68 190 and surface 
waters of maximum 8 660 to 19 770 T a− 1 (Baensch-Baltruschat et al., 
2021). Though no studies about retention of TW in wastewater treat-
ment plants are conducted yet, it is assumed that TW is removed with the 
sewage sludge due to its high density of at least 1.1 g cm− 1, or higher if 
TW is agglomerated with street abrasive particles in TRWP (Baensch--
Baltruschat et al., 2020). 

Estimated 5 to 10 mass percent of TRWP are transported by air and 
90 to 95 mass percent with road runoff (Baensch-Baltruschat et al., 
2021). Nevertheless, the main share of TW are coarse particles (Sommer 
et al., 2018) and remain in close vicinity to the road. However, only a 
few studies investigated the occurrence of TW in soils with highly var-
iable results ranging from 200 to 158 000 mg kg− 1 (Fauser et al., 2002; 
Kocher et al., 2008; Unice et al., 2013; Baensch-Baltruschat et al., 2020). 
Most likely, the majority of TW emission ends up in the top layer of 
adjacent soils (Kole et al., 2017; Sieber et al., 2020). Information about 
the distribution of TW with depth and distance from the road edge is not 
yet available. It can be expected that the distribution of TW in roadside 
soils follows the well-known pattern of exponential decrease with depth 
and distance generally found for heavy metals (Ward et al., 1977; 
Wheeler and Rolfe, 1979; Carrero et al., 2013; Werkenthin et al., 2014). 
These heavy metals can derive from TW and other traffic-related sources 
as brake lining, fuel additives, or oil leaking (Werkenthin et al., 2014). 
Furthermore, higher metal contents were found in size fractions, <250 
μm, of road dust and road sediments (Ellis and Revitt, 1982; Xantho-
poulos and Hahn, 1990). 

For the analysis of microplastics in soil, it is common to isolate the 
polymer particles from the particulate soil matrix, as polymer particles 
have often been found to be associated with or in soil aggregates (Zhang 

and Liu, 2018; Rillig and Lehmann, 2020). TW particles are known to be 
part of heteroaggregates including road particles and brake particles 
(Sommer et al., 2018; Wagner et al., 2018; Klöckner et al., 2019). 
Isolation of TRWP from the soil matrix using density separation is 
difficult, as the density of these heteroaggregates is 1.5–1.8 g cm− 3. 
Hence, a liquid with a density of >1.9 g cm− 3 is required for the 
enrichment of TRWP in the light fraction, resulting in the inadvertent 
enrichment of clay and other particles with lower density in the light 
fraction as well (Klöckner et al., 2019). 

Detection of TW cannot be performed by spectroscopic methods, 
although widely used in microplastics analysis, as the added black car-
bon causes total absorbance or fluorescence interferences (Wagner et al., 
2018). But several analytical techniques, based on the detection of either 
elemental or organic markers, have already been applied to identify and 
quantify TW in different environmental compartments (Councell et al., 
2004; Kocher et al., 2010; Unice et al., 2012; Klöckner et al., 2019; 
Panko et al., 2019; Knight et al., 2020; Roychand and Pramanik, 2020). 
As an elemental marker, mainly zinc has been considered, which is used 
for stabilization and material performance and accounts for approx. 
1.1% of tire tread material (Kocher et al., 2010). Therefore, TW is known 
as a significant source of zinc in the environment (Councell et al., 2004; 
Kocher et al., 2010; Klöckner et al., 2019). Consequently, zinc is a 
suitable elemental marker for quantifying TW in environmental sam-
ples, but not completely specific for TW. Zinc can originate from other 
sources, e.g. zinc oxide from the corrosion of galvanized road in-
stallments and is found with a geogenic background content of 50–100 
mg kg− 1 in unpolluted soils (European Commission, 2010). Further-
more, zinc can be transported in dissolved form with the soil solution 
(Werkenthin et al., 2014). Therefore, TRWP should be extracted from 
the inorganic matrix before zinc is extracted by acid digestion. Alter-
natively, to the aforementioned difficult density separation of TRWP, 
TW can be extracted with organic solvents from the mainly inorganic 
soil matrix. After evaporation of the solvent, the extractable organic zinc 
can be redissolved as inorganic zinc in nitric acid and measured via a 
heated graphite atomizer (Fauser et al., 1999). 

As organic TW marker N-cyclohexyl-2-benzothiazolamine was used 
in GC-MS after Soxhlet-extraction of drain sediments (Knight et al., 
2020). However, the use of toxic organic solvents such as dichloro-
methane or toluene for chemical extraction should be minimized 
regarding environmental sustainability. While Pyrolysis-GC/MS does 
not require any solvents, the analyzed sample mass is very small. Panko 
et al. analyzed the fine particulate matter, < 2.5 μm, of airborne emis-
sion collected at roadside locations in urban hotspots and used 
vinyl-cyclohexene and dipentene as a specific marker for TW in 
Pyrolysis-GC/MS (Unice et al., 2012; Panko et al., 2019). 

TED-GC/MS can detect and quantify microplastics mass contents in 
environmental samples by measurement of specific decomposition 
products after thermal degradation of the sample (Dümichen et al., 
2017; Eisentraut et al., 2018). TED-GC/MS does not require any addi-
tional sample preparation, neither the decomposition of organic matrix 
components by oxidation or enzyme treatment nor an enrichment by 
density separation. For TED-GC/MS, if the limit of detection is reached, 
no minimal particle size exists, and even the smallest particles are 
captured. The measurement time of 2.5 h is relatively short, and the 
analyzed sample mass, up to 1 g, is high compared to Pyrolysis-GC/MS 
and larger sample quantities are necessary to obtain reliable and 
representative analytical results. 

The aim of the study was to investigate the suitability of TED-GC/MS 
for the detection of TW in soil samples with minimal sample prepara-
tion. For comparison, zinc as an elemental marker was quantified by 
ICP-OES after acid digestion of the soil samples. Samples were collected 
next to a highly frequented road in Germany and a focus was set on the 
representative sampling of the roadside area based on mixed samples 
from 20 single samples. The samples were divided into several hori-
zontal layers to capture a possible vertical translocation of particles from 
the top-layer soil into the ground. Furthermore, samples were collected 
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at 0.3, 2.0, and 5.0 m distances from the road to investigate TW’s hor-
izontal transport. Four fine fractions, <1 mm, were analyzed. The ob-
tained mass contents can improve the estimation of input quantities and 
transport of TW in roadside soil and thereby the assessment of soil 
contamination with TW. 

2. Methods and materials 

2.1. Sampling 

The sampling location was at the German Bundesstraβe B27 with the 
technical standard of a motorway featuring two lanes each direction, 
double steel safety barriers in the central reservation, and single steel 
safety barriers on the road shoulders (see Fig. 1). Safety barriers were 
galvanized to prevent corrosion. The average daily traffic (ADT) 
amounts to 34 000 cars and 2 000 trucks (BaSt, 2021). Samples were 
taken along three 80-m-transects, parallel to the road. Sampling dis-
tances from the sealed road edge were 0.3, 2.0, and 5.0 m. 

Along each transect 20 single samples, every 4 m, were cut out of the 
grassy vegetated soil using a spade. Samples were mostly solid cubic 
shaped due to high silt contents. The samples were divided into different 
horizontal layers using a knife to display a vertical displacement in the 
soil. All layers of one sampling depth were combined in an aluminum 
tub to a mixed sample and thoroughly mixed to even out the hetero-
geneity of the TW contents along the transects. These mixed samples had 
a volume between 2 and 20 L, depending on the chosen thickness of the 
layer. One resulting lab sample of 1–2.5 L was taken for subsequent 
sample preparation and analysis. 

The road bank has been constructed from local soil material and 
gravel and therefore does not correspond to natural pedogenesis. This 
results in a variable soil composition and clay content at the three 
transects and in the different sampling depths. A loose soil structure 
prevented the division into thin layers for some samples. Thus, not the 
same layers could be obtained at all three transects. 

In total, ten mixed samples were collected and analyzed. An over-
view of the samples is listed in Table 1. In addition to the mixed samples, 
eight single samples, with volumes between 100 and 500 mL, were 
obtained along the transect in 0.3 m distance to show small-scale vari-
ability. At the transect points 0 m, 20 m, and 40 m, single samples of the 
depth 0–2 cm and 2–10 cm were obtained. In the 60–80 m range of the 
0.3 m distance transect, the topsoil had recently been scraped by the 
road maintenance department, thus only sampling in 0–10 cm was 
possible at the transect points 60 and 70 m. A background sample was 
taken from the adjacent field at about 300 m distance from the roadside 
and 0–20 cm sampling depth. This sample was collected as a single 
sample and was not divided into different layers, as the agricultural field 
is plowed regularly. 

All tools, including knives, spades, and containers used for sampling 

and sample preparation in the field, were made of stainless steel or 
aluminum and completely zinc-, plastic-, and rubber-free. A graphical 
description of the sampling strategy is found in the SI. 

2.2. Sample preparation 

The single-point soil samples were air-dried at 60 ◦C for three days, 
then sieved in five fractions: >2 mm, 2–1 mm, 1 000–500 μm, 500–100 
μm, and <100 μm, using stainless steel sieves with 20 cm diameter 
(Retsch GmbH, 42 781 Haan, Germany) and a shaking plate for 2 h. Due 
to clay content soil aggregates are partly stuck together. Consequently, 
mixed samples - which were prepared afterward - were freeze-dried for 
six days to decompose soil aggregates. To avoid wet sieving, the 
remaining small aggregates were accepted as “realistic” grain sizes near 
to the natural situation in the field. The dried samples were shaken for 1 
h before being sieved in six fractions >2 mm, 2–1 mm, 1 000–500 μm, 
500–100 μm, 100–50 μm, and <50 μm (Braun, 2021). Masses of the 
fractions were recorded to obtain a particle size distribution of the 
samples. The fraction >1 mm was not analyzed further as optical 
investigation displayed no visible TW or microplastic particles. All 
fractions, <1 mm, of single and mixed samples, were analyzed by 
TED-GC/MS and ICP-OES. The samples were not grounded before 
analysis to avoid heat or mechanical influence on the TW components. 

2.3. TED-GC/MS analysis 

Soil samples were analyzed by TED-GC/MS, as described in the 
literature (Eisentraut et al., 2018; Dümichen et al., 2019). Each sample is 
first thermally extracted in an aluminum oxide crucible from 25 to 
600 ◦C with a heating rate of 10 K min− 1 under nitrogen atmosphere in a 
thermal balance equipped with an autosampler (TGA2, Mettler Toledo, 
Gieβen, Germany). During this process, organic compounds are 

Fig. 1. Sampling site: Lee side of Bundesstraβe B27 near Tübingen, southern Germany. Viewing direction south.  

Table 1 
Overview of collected samples, the distance of the transects from the sealed road 
edge, and the sampled depth layers. A mixed sample consisted of 20 individual 
samples collected along the 80 m transect at 4 m intervals.  

0.3 m distance 2.0 m distance 5.0 m distance 

Mixed samples Mixed samples Mixed samples 

0–2 cm 0–2 cm 0–2 cm 
2–10 cm 2–5 cm 2–5 cm 
0–10 cm 5–10 cm 5–10 cm 
– – 10–20 cm    

Single samples No single samples No single samples 

0–2 cm   
2–10 cm   
0–10 cm    

A. Müller et al.                                                                                                                                                                                                                                  



Chemosphere 294 (2022) 133653

4

decomposed into volatile products, which are then transferred with a 
nitrogen flow to a solid-phase-adsorber, the so-called Sorb-star. After the 
pyrolysis, this Sorb-star is transferred to a thermal desorption unit at the 
GC/MS system (7890, Agilent, Palo Alto, CA) via an autosampler (MPS, 
Gerstel, Mülheim an der Ruhr, Germany). Desorption products then are 
mobilized at 200 ◦C and get focused by a cold injection system, previous 
to chromatographic separation in the GC-column. Specific decomposi-
tion products are detected in the mass spectrometer (5973 N, Agilent, 
Palo Alto, CA). Cyclo-hexenyl benzene was used as a specific marker for 
styrene-butadiene rubber (SBR). Based on the quintuple 
signal-noiseratio, a limit of detection (LOD) of 0.10 μg absolute SBR per 
crucible was calculated. Analyzed sample masses were 20–70 mg. 

Mass contents of SBR were quantified by using a matrix-free external 
calibration using SBR dissolved in toluene with six levels from 4 to 328 
μg SBR. Due to the samples’ low organic content, a competition between 
pyrolytic decomposition products from the soil matrix and decomposi-
tion products from TW for the sorption sites on the solid phase adsorber 
is low. Therefore, a matrix-free calibration is suitable. Total SBR mass 
content in the soil <1 mm was calculated as the sum of the contents in 
fine fractions multiplied with their relative proportion of the grain size 
distribution <1 mm (SI, Table 1) of the respective sample. Total SBR 
content in the complete soil was calculated by multiplying total content 
<1 mm with its relative proportion of the grain size distribution of the 
complete soil sample. 

2.4. Quality assurance sampling strategy and TED GC/MS 

Blanks with 4 μg of deuterated polystyrene as internal standard were 
measured before each sequence and within a sequence after three 
samples to demonstrate the absence of detectable cyclo-hexenyl benzene 
in the TED-GC/MS system and the system’s proper functioning. 

To screen for possible false-positive signals from the soil matrix, a 
soil with a total organic carbon content of 2.52%, originating from a 
remote area without traffic influence, and presumably no TW content, 
was analyzed. Using the same soil matrix, a spiking experiment with two 
levels, 177 and 421 mg kg− 1, was conducted to determine recoveries. 

Individual measurements, with 20–70 mg sample masses, might not 
accommodate for possible sample heterogeneity and result in non- 
reproducible results. To check measurement uncertainty and sample 
heterogeneity of individual measurements, the four fine fractions of a 
mixed sample were analyzed four times each. 

For transect 1, additionally to the mixed samples, three single sam-
ples were collected at 0, 20, and 40 m of the 80 m transect. An average 
mass content, based on measurements of three single samples, was 
calculated and compared to the mass content of the mixed sample to 
display the variability. This was done to account for the potentially 
inhomogeneous distribution of the TRWP along the transect to validate 
the representativity of the sampling strategy. 

2.5. Trace metal analysis 

Contents of TW in soils and sediments can also be estimated by 
determining zinc contents. 150–300 mg of each fine fraction <1 mm of 
the mixed samples was digested using 2 mL 50% hydrofluoric acid (HF) 
and 7 mL 67% nitric acid (HNO3) in a closed microwave digestor (Ethos 
plus 2, MLS, Leutkirch, Germany). With this method, taken slightly 
modified from VDI-RL 2267–14, all silica minerals are completely dis-
solved. Elemental analysis was performed using ICP-OES (5110, Agilent, 
Palo Alto, CA) with external 7-point calibration. Each sample was 
digested and analyzed twice to minimize the influence of sample het-
erogeneity due to unground soil samples. Results are displayed as an 
average of the duplicate determinations. The total zinc contents for <1 
mm, were corrected by subtraction the background value for <1 mm. 
Individual fine fractions were not corrected because the grain size dis-
tribution at the background was different from the samples. The total 
zinc content in complete soil and TW contents were calculated based on 

the corrected total zinc content in <1 mm. Two mixed samples of tire 
powder from a bulk product of tread recycling were analyzed to deter-
mine an average zinc content in the current tire material. 

3. Results and discussion 

3.1. Quality assurance sampling strategy and TED-GC/MS 

Fig. 2 shows the total SBR mass content in the analyzed fine fractions 
(<1 mm) along the transect at a 0.3 m distance. In the uppermost layer, a 
total SBR content of 1 960 ± 294 mg kg− 1 was calculated based on three 
single samples. For the mixed sample, a mass content of 2 113 mg kg− 1 

was calculated, which is within the standard deviation of the calculated 
average value of the single samples. The variability in the layer beneath 
(2–10 cm) was higher but the value of the mixed sample (812 mg kg− 1) 
was still within the standard deviation of the average value of the single 
samples (729 ± 217 mg kg− 1). The results show that variability of the 
SBR content near the road is low and imply that the applied sampling 
strategy resulted in representative data for the whole sampling area. 
Since the single samples were only obtained at the 0.3 m transect, this 
statement cannot necessarily be transferred to the transects in 2 m and 5 
m distance, since lower contents were determined, and TW could also be 
less homogeneously distributed. 

To obtain measurement uncertainty (including sample heterogene-
ity), all fractions of one mixed sample (0.3 m distance, 0–2 cm sampling 
depth) were measured as quadruple. Standard deviations based on 
quadruple measurements were 4.7, 6.1, 9.8, and 6.6 percent for the 
fractions 1 000–500 μm, 500–100 μm, 100–50 μm, and <50 μm, 
respectively. Concerning the fact, that the sieved soil fractions were used 
unground, this is a satisfactory result. 

A presumably TW-free soil matrix gave an SBR signal below LOD, 
while the content of organic matter was higher than in the background 
sample, which showed an SBR signal 5 times over the LOD. This high-
lights the specificity of SBR as a TW marker. The spiking experiment 
with two levels of 177 and 421 mg kg− 1 resulted in recoveries of 93.3 
and 104.8 percent, respectively. Data are given in Table 2 in the SI. 

3.2. Detailed appearance of tire wear markers 

Samples were taken at three different distances from the road to 
investigate the transport of TW orthogonal to the road. Vertical 

Fig. 2. Comparison of total SBR mass contents of single samples and mixed 
samples analyzed by TED-GC/MS. Single samples were sampled at 0, 20, and 
40 m of the 0.3 m transect. Mixed samples consisted of ten single samples. The 
error bar shows the standard deviation of the total content in the three sin-
gle samples. 
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transport of TW within the soil was investigated by different sampling 
depths. Results of SBR and zinc determination in all distances, depths, 
and size fractions are given in Table 2 and as figures in the SI. The 
background sample was collected as a single sample and was not divided 
into different soil horizons. 

In the background sample, SBR was detected in all fractions of this 
sample, with an average SBR content of 14.6 mg kg− 1. This indicates 
that part of the TW is transported over long distances and that the 
background content is quite high. Also, an input of TW through previous 
sewage sludge fertilization cannot be excluded. 

With increasing sampling depth, the measured SBR content is 
decreasing. The maximum SBR content of 1 771–3 056 mg kg− 1 was 
found of the top layer in 0.3 m distance from the road, while the lowest 
value of 19.4–23.6 mg kg− 1 was found in more than 10 cm depth and 5 
m distance to the road. 

In nearly all cases (vertical and horizontal positions) SBR contents 
increase with decreasing particle size regarding the fractions 1 000–500, 
500–100, and 100–50 μm. The particles <50 μm do not, in general, 
follow this pattern, here the values are often similar to the values of the 
100–50 μm fraction or even lower. 

The decrease of SBR in the vertical dimension is strongest in the 
upper layer (about a factor of 1.5–5) and lower in the deeper layers 
(about a factor of 1–2.5). Decrease factors are given in Tables 3 and 4 in 
the SI. The fraction 1 000–500 μm shows the highest relative decrease of 
SBR at all transects. This might result from lesser vertical transport of 
very large TRWP. 

The decrease of SBR content in the horizontal dimension is about a 
factor of 5–9 in the first 2 m distance from the road (top 2 cm), but only 
about a factor of 0.9–3 in further distance from the road or deeper layers. 
Regarding the horizontal transport, no systematic trend of SBR content 
for different particle fractions can be observed. 

Zinc contents depending on sampling depth and distance to the road 
are also displayed in Table 2 and Fig. 2 in the SI. In the fine fractions, the 
maximum zinc contents of 423–884 mg kg− 1 were found of the top layer 

in 0.3 m distance from the road, while the lowest values of less than 100 
mg kg− 1 were found in more than 10 cm depth and 5 m distance to the 
road. Zinc was also found in the background sample with a total content 
of 85.8 mg kg− 1, which is in the range of zinc content (90th-percentile: 
107 mg kg− 1) typically found for agricultural soils in this region of 
Germany (European Commission, 2010). 

In vertical and horizontal directions, the zinc contents decrease, but 
less than the SBR contents. As with SBR, the vertical decrease is most 
pronounced in the uppermost layer, although less pronounced in com-
parison (factor 0.9–3.5). The decrease in the horizontal dimension is 
about a factor of 3–8 in the first 2 m distance from road (top 2 cm), but 
neglectable, <1.5, in longer distance from road or deeper layers. No 
trend could be determined in which size fraction the highest zinc con-
tents were found. 

3.3. Total tire wear marker content 

Results of grain size distribution are given in Table 1 in the SI. Nearly 
all soil samples show less than 20% of coarse sand and stones (>1 mm). 
Only in 0.3 m distance from the sealed road edge, the road bank material 
displays a coarse fraction of more than 20%, here only the upper layer 
0–2 cm is similarly fine-grained as most other samples. The reason for 
the high content of fine material is here the high input of abraded ma-
terial from road and tires. The reason for the high content of fine ma-
terial in all other distances including the background sample is the 
natural grain size distribution of the local soil. In the coarse fraction >1 
mm no TW was visible. Nevertheless, this fraction must be considered 
when describing the whole soil as an environmental compartment. 

Fig. 3 displays the total SBR and zinc contents in soil samples 
collected in different depths and distances to the road. Values are listed 
in Table 2. 

For the complete soil, the maximum SBR content of 1 796 mg kg− 1 

was detected in the topsoil in 0.3 m distance, and the minimum content 
was 17.5 mg kg− 1 in a 10–20 cm depth in 5 m distance. The same trend 

Table 2 
Detected styrene-butadiene rubber (SBR) and zinc contents in fine fractions and the complete soil samples, including coarse fractions, based on TED-GC/MS and ICP- 
OES measurements as well as calculated TW mass fraction.    

Detected SBR mass content in fine fractions /  
mg kg¡1 

Detected total SBR mass content /  
mg kg¡1 

Calculated total TW mass content /  
mg kg¡1 

Transect; sampling depth 1000–500 μm 500–100 μm 100–50 μm <50 μm <1 mm Complete soil <1 mm Complete soil 

0.3 m 0–2 cm 1 771 1 968 2 455 3 056 2 113 1 796 18 703 15 898 
0.3 m 2–10 cm 360 1 029 1 565 1 673 812 525 7 183 4 648 
0.3 m 0–10 m 918 409 1 250 1 091 767 575 6 788 5 084 
2.0 m 0–2 cm 318 371 514 335 356 300 3 152 2 657 
2.0 m 2–5 cm 60.5 130 123 108 94.7 76.1 838 674 
2.0 m 5–10 cm 35.0 52.3 58.9 50.8 43.0 35.9 381 318 
5.0 m 0–2 cm 102 145 169 127 120 114 1 061 1 006 
5.0 m 2–5 cm 40.7 60.1 73.3 75.5 50.4 43.4 446 383 
5.0 m 5–10 cm 39.4 48.0 45.2 42.2 42.6 37.6 377 333 
5.0 m 10–20 cm 19.4 20.1 23.6 23.3 20.2 17.5 179 155 
300 m* 0–20 cm 13.4 14.0 16.4 15.1 14.6 13.1 129 116             

Detected zinc mass content in fine fractions /  
mg kg¡1 

Detected total zinc mass content /  
mg kg¡1 

Calculated total TW mass content /  
mg kg¡1 

Transect; sampling depth 1000–500 μm 500–100 μm 100–50 μm <50 μm <1 mm Complete soil <1 mm Complete soil 

0.3 m 0–2 cm 423 722 884 876 627 533 52 720 44 812 
0.3 m 2–10 cm 121 311 343 298 143 92.8 12 058 7 802 
0.3 m 0–10 m 72.2 183 246 207 73.0 54.6 6 131 4 592 
2.0 m 0–2 cm 130 137 134 113 46.1 38.9 3 877 3 268 
2.0 m 2–5 cm 115 108 98.8 82.3 23.7 19.1 1 993 1 602 
2.0 m 5–10 cm 98.1 101 86.3 71.0 11.9 9.89 998 832 
5.0 m 0–2 cm 117 112 103 95.3 27.3 25.9 2 292 2 173 
5.0 m 2–5 cm 108 130 98.0 78.6 27.1 23.3 2 275 1 954 
5.0 m 5–10 cm 101 105 98.0 76.3 15.5 13.7 1304 1152 
5.0 m 10–20 cm 92.4 92.2 90.9 78.9 5.65 4.91 475 413 
300 m* 0–20 cm 90.7 93.8 77.6 72.8 85.8 77.2 7 209 6 488  
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can be seen for the fine fraction (<1 mm) with values of 2 113 and 20.2 
mg kg− 1 respectively. The differences between the fine fractions and 
total soil samples’ contents illustrate the variability in the coarse frac-
tions between the different samples. At transect 1, with increasing 
sampling depth, the proportion of the coarse fraction >2 mm is 
increasing, which in turn leads to a decrease in SBR content in the 
complete soil. 

The zinc contents, which were corrected for the background content, 
follow a similar pattern to the SBR contents, with a maximum of 533 mg 
kg− 1 in the topsoil in 0.3 m distance and 4.91 mg kg− 1 in the 10–20 cm 
layer in 5 m distance. It is notable, that the relative decrease from the 
0–2 cm layer to the 2–5 cm layer in 2 and 5 m distance is less pronounced 
for zinc than for SBR. Detected zinc could be leached from TW in the 
upper layer and subsequently be adsorbed by soil particles in the layer 
beneath (Councell et al., 2004). 

3.4. Correlation of tire wear markers 

To compare SBR and zinc Fig. 4 shows the correlation of mass con-
tent of SBR and zinc of the roadside soil samples in all fractions, depths, 

and distances. Zinc values are displayed without background correction 
to demonstrate the superposition effect of the background contents. 

In 0.3 m distance from the road edge, which is also in the direct vi-
cinity of the crash barrier, a zinc content reaching from 72.2 to 884 mg 
kg− 1 is detected, whereas, at a distance of 2 m and more, low and quite 
similar zinc content of 71–137 mg kg− 1 near to background can be found 
in all grain size fractions and all depths. In comparison, SBR content 
shows a much wider range of values and continuously decreases from 
the maximum of 3056 mg kg− 1 directly at the road edge to 13.4 mg kg− 1 

in 300 m distance. Variation of zinc contents is much larger for distance 
than for depth which shows that horizontal transport is much more 
dominant than vertical transport. This seems not to be the case for SBR - 
the variation of SBR content in size fractions and depth span a quite wide 
range for the same sampling distance. In 0.3 m distance, zinc and SBR 
values correlate because TW dominates zinc contents compared to 
leaching from the barrier. In 2 and 5 m distance, the influence of zinc in 
dissolved form increases in relation to TW, and consequently the cor-
relation with SBR decreases. 

We conclude that SBR is the most specific marker describing particle 
transport of TW because:  

1) the influence of the crash barrier is clearly visible in the distribution 
of zinc content found at this site. The use of road safety systems is 
becoming more widespread, and the systems are more elaborated, 
consisting of more steel than older versions, which in turn could lead 
to increased zinc input and thus to a further overestimation of TW 
levels based on the zinc content.  

2) vertical and horizontal content gradients of SBR are higher than 
those of zinc. This might indicate a (partly) separation of zinc from 
the TW particles, as zinc can be transported in dissolute form 
(Werkenthin et al., 2014). 

3) SBR content gives a more differentiated impression of TW distribu-
tion in the roadside environment than zinc content due to the wider 
range of values. Moreover, it is less affected by other sources and by 
transport in dissolved form, which is found for zinc (Werkenthin 
et al., 2014) and other TW-markers like e.g. benzothiazoles (Kumata 
et al., 2002; Knight et al., 2020). 

3.5. Conversion to tire wear 

Based on worldwide production tonnages of elastomers and their 
share in tire production, including all different types of tires, it was 
estimated that general TW consists of 11.3% SBR (Eisentraut et al., 

Fig. 3. Total SBR mass content detected by TED-GC/MS (left) and total zinc mass content detected by ICP-OES (right) in roadside soil samples of complete soil or soil 
<1 mm. 

Fig. 4. Correlation of mass contents of SBR and Zinc of the roadside soil 
samples in all fine fractions and depths displayed for different distances. 
Background values are not subtracted. 
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2018). 
The detected zinc content in the reference tire powder was 11.9 g 

kg− 1, which fits well to the share of 11.3 g kg− 1 based on the analysis of 
tread material from 65 different tires (Kocher et al., 2010). Based on 
11.9 g kg− 1 the amount of TW in the soil samples was calculated. Values 
were corrected for the background concentration and listed in Table 2. 
TW contents based on the zinc contents exceed the values determined 
using SBR on average by a factor of 2.5. 

It becomes clear that different detection methods lead to different 
TW contents. Therefore, a comparison of different TW contents in soil 
from different studies, is not very meaningful, as, besides analytical 
methods, sampling distances and depths, and samples masses are vari-
able. The emission rate, the most important factor, is strongly dependent 
on traffic volume and varies greatly at different study sites. Furthermore, 
soil structure has a significant influence on the vertical displacement of 
TW, as well as the meteorological conditions, since the majority of TW is 
transported by irregular occurring runoff during high rain intensities 
(Baensch-Baltruschat et al., 2020). Within 1 m distance from the road 
edge, road maintenance, in terms of removing the topsoil layer, has a 
decisive impact on TW content near the surface. In the greater distance, 
vegetation, soil type, and soil use should be considered in the compar-
ison of environmental TW contents, but data are rarely completely 
available. For future investigations, therefore, as many as possible of 
these factors should be recorded to enable better comparability and thus 
also to gain a better understanding of TW as a soil contaminant. 

4. Conclusion 

TED-GC/MS is well suited to detect SBR as a tire constituent in soil 
samples with minimal sample preparation. Additionally, zinc as an 
elemental marker for TW was determined employing acid digestion and 
subsequent ICP-OES analysis. Both methods mutually corroborate 
qualitatively, but not quantitatively. SBR is the more specific TW marker 
because zinc contents from TW are superimposed by leaching from the 
galvanized crash barriers and geogenic background levels. 

Comparison of mixed samples and single samples resulted in similar 
contents and displayed that the sampling strategy resulted in represen-
tative data. The division into different layers clearly shows a decreasing 
SBR content with increasing sampling depth. Sampling in the distances 
0.3, 2.0, and 5.0 m demonstrated the horizontal distribution of TW 
particles from the road. The highest SBR contents were found in the 
topsoil from 0 to 2 cm sampling depth in 0.3 m distance to the road. 
Elevated contents in the soil fractions 100–50 μm and <50 μm indicate 
that the majority of the deposited TW particles are <100 μm. 

SBR contents, calculated for the soil samples, including the coarse 
fraction >1 mm without evident TW, range from 1 796 mg kg.− 1 (con-
verted in TW: 15 898 mg kg− 1) in 0–2 cm depth and 0.3 m distance to 
17.5 mg kg− 1 (converted in TW: 155 mg kg− 1) in 10–20 cm depth and 5 
m distance. In 300 m distance to the road, in 0–20 cm, 13.1 mg kg− 1 SBR 
(converted in TW: 116 mg kg− 1) was detected in the soil. TW contents 
calculated using zinc content, exceed the SBR-based values and appear 
to be overestimated. 

In summary, the study gives sound insight into the contents and 
distribution of TW in roadside soil at the lee side of a road with medium- 
range traffic volume. It confirms the well-known distribution hypothesis 
known from heavy metal input into these soils. Sampling strategy and 
the subsequent analysis by TED-GC/MS yield expressive information on 
TW mass distribution with depth and distance from the road edge. 
Furthermore, the method allows studies on vertical TW particle trans-
port and degradation in soils. 
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a straightforward approach to determine PET 
content in environmental samples
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Abstract 

Background: The ubiquitous occurrence of microplastic particles in marine and aquatic ecosystems was intensively 
investigated in the past decade. However, we know less about the presence, fate, and input paths of microplastic in 
terrestrial ecosystems. A possible entry path for microplastic into terrestrial ecosystems is the agricultural application 
of sewage sludge and solid bio-waste as fertilizers. Microplastic contained in sewage sludge also includes polyeth-
ylene terephthalate (PET), which could originate as fiber from textile products or as a fragment from packaging 
products (foils, bottles, etc.). Information about microplastic content in such environmental samples is limited yet, as 
most of the used analytical methods are very time-consuming, regarding sample preparation and detection, require 
sophisticated analytical tools and eventually need high user knowledge.

Results: Here, we present a simple, specific tool for the analysis of PET microplastic particles based on alkaline extrac-
tion of PET from the environmental matrix and subsequent determination of the monomers, terephthalic acid, using 
liquid chromatography with UV detection (LC-UV). The applicability of the method is shown for different types of PET 
in several soil-related, terrestrial environmental samples, e.g., soil, sediment, compost, fermentation residues, but also 
sewage sludge, suspended particles from urban water management systems, and indoor dust. Recoveries for model 
samples are between 94.5 and 107.1%. Limit of determination and limit of quantification are absolute masses of 
0.031 and 0.121 mg PET, respectively. In order to verify the measured mass contents of the environmental samples, a 
method comparison with thermal extraction-desorption-gas chromatography–mass spectrometry (TED-GC/MS) was 
conducted. Both methods deliver similar results and corroborated each other. PET mass contents in environmental 
samples range from values below LOQ in agriculture soil up to 57,000 mg kg−1 in dust samples.

Conclusions: We demonstrate the potential of an integral method based on chemical extraction for the determina-
tion of PET mass contents in solid environmental samples. The method was successfully applied to various matrices 
and may serve as an analytical tool for further investigations of PET-based microplastic in terrestrial ecosystems.
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Background
Microplastic defined as plastic particles in the dimen-
sion of 1–1000  µm [1] are considered a new emerging 
threat to ecosystems worldwide. Microplastic particles 
are observed in every environmental medium, how-
ever the effects on the ecosystem are still unclear. It is 
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likely, however, that a further significant increase in the 
number of microplastic particles will have environmen-
tal impacts, whether it is a change in the accumulation 
behavior of natural particles [2] or the sorption and per-
meation of persistent pollutants of larger quantities [3, 4].

Marine ecosystems were intensively studied in the last 
decade, while the status of terrestrial ecosystems remains 
mainly unknown [5]. This knowledge gap is particularly 
alarming as plastic contamination in terrestrial ecosys-
tems might be 4–23 times higher than in aquatic ecosys-
tems [6].

Besides littering, a possible input path of plastic in 
soils is the application of sewage sludge as fertilizer [7]. 
Fibers and primary microplastic particles from laundry, 
cosmetic, and hygienic products are mostly retained in 
water treatment plants and end up in the sewage sludge 
[8]. Sewage sludge and municipal solid waste compost 
[9] are globally used as fertilizers in agriculture. A micro-
plastic input of 63,000–430,000  t  a−1 was estimated for 
European farmlands through the use of sludge as ferti-
lizer [10]. Studies of agricultural soil detected concentra-
tions between 78 particles  kg−1 [11] and 18,760 particles 
 kg−1 [12] and 0.88–0.95 mg g−1 [17]. Studies investigat-
ing the occurrence of microplastic in the soil after the 
applications of sewage sludge resulted in concentrations 
between 1100 and 3500 particles  kg−1 [13]. Depend-
ing on the sewage sludge treatment process, sewage 
sludge shows concentration up to 34,000 particles  kg−1 
[14, 15], or mass content up to 12,000  mg  kg−1 [16] or 
3300  mg  kg−1 [17]. 92% of the detected microplastic in 
soil aggregates from croplands in China consisted of syn-
thetic fibers [12]. Synthetic fibers comprise 70% of poly-
ethylene terephthalate (PET) regarding the production 
volume [18], and could remain up to 15  years in soils, 
after the application of sludge [19]. These fibers might 
negatively influence soil biota. A recent study indicate 
that the intake of PET fibers by snails leads to reduced 
food intake and induced damage in the villi of the gastro-
intestinal walls [20]. Furthermore, fibers might negatively 
affect the germination of ryegrass [21].

The few existing conducted studies about microplastic 
in soils use different analytical methods with non-com-
parable results. Therefore, relevant sources, occurrences, 
transport pathways, and the fate of microplastic are dif-
ficult to assess. Most studies use optical or microscopic–
spectroscopic methods as Fourier-transform infrared 
spectroscopy  (FTIR) or Raman spectroscopy. These 
methods deliver information about particle numbers, 
size, and shape. Those spectroscopic methods are very 
time-consuming for environmental samples, especially 
because often, complex sample pretreatment is needed. It 
is mandatory to reduce the inorganic matrix and enrich 
the microplastic concentration before analysis [22, 23]. 

Usually, density separation is used for this purpose. To 
reduce the organic matrix before FTIR or microscopy 
analysis, an additional oxidation step with peroxide is 
needed [11, 12, 22, 24]. A faster, spectroscopic method is 
Fourier-transform near-infrared (FT-NIR) spectroscopy 
by the use of a fiber-optic reflection probe. It was suc-
cessfully used to determine the presence of PET in soil 
samples without pretreatment, but requires minimum 
mass contents of 1%, which is very high and practically 
not observed in reality [25].

An alternative is the use of integral methods, which are 
faster and deliver mass fractions, an important value for 
monitoring. Thermoanalytical methods determine poly-
mer mass fractions by the detection of specific decom-
position products formed under thermal treatment. 
Common are pyrolysis-gas chromatography—mass spec-
trometry (Py-GC/MS) [26, 27] or thermal extraction-
desorption-gas chromatography—mass spectrometry 
(TED-GC/MS) [28, 29].

Furthermore, chemical methods are possible with 
two principal strategies. Either polymer chains can be 
extracted by solvents and detected afterward [17, 30, 
31]. Regarding the poor solubility of polymers, including 
PET, these methods often require poisonous or expen-
sive solvents. This is especially disadvantageous when 
large sample volumes must be analyzed, which is manda-
tory to account for the heterogeneity of soil samples [1]. 
The second principle is based on the decomposition of 
the polymeric chain and subsequent analysis of specific 
decomposition products. The latter is generally only pos-
sible when the polymer structure offers specific func-
tionality for bond cut, which, for example, is present in 
polyesters or polyamides.

Regarding the analysis of suspected high contents of 
PET in soil from fertilization, such extraction techniques 
developed by Wang et al. [32] are of high interest for rou-
tine application. Wang et al. described a way to depolym-
erize PET in its monomers, among others, terephthalic 
acid, and to subsequently detect the terephthalic acid by 
LC–MS/MS (liquid chromatography coupled with tan-
dem mass spectrometry). LC-based methods are wide-
spread in analytical service laboratories, could be used 
in routine analysis, and have particularly low detection 
limits.

The objective of the present study is to adapt the sam-
ple extraction procedure described by Wang et al. to soil 
samples and to transfer the analysis to a LC-UV system 
(liquid chromatography with ultraviolet detection) [32]. 
LC–MS/MS is a complex method for the structure elu-
cidation of trace substances in environmental samples, 
especially for chemical compounds of unknown compo-
sition (non-target analysis). The application of LC-UV, 
however, can only provide an assignable signal if the 
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structure of the components is known. Since the tere-
phthalic acid is already known as a target for the detec-
tion of PET, we have therefore adapted the LC–MS/
MS method by Wang et al. to LC-UV. LC-UV is a more 
robust and cost-effective method because the prereq-
uisites for MS measurement (ultra-high vacuum) are 
not necessary, and the maintenance procedures for the 
MS, such as sticky char contaminations cannot occur. 
Here we present for the first time the use of LC-UV for 
the determination of PET mass content in soil. Such LC 
techniques require moderate conditions of sample prep-
aration without critical chemicals in terms of costs and 
toxicity [17, 30, 31], and therefore allow investigations of 
high sample masses. This method is not limited to PET 
analysis in soil but suitable for the detection of PET par-
ticles in any solid environmental matrix, such as sewage 
sludge or bio-waste. It is also applicable for analysis of 
PET in dust or airborne particles and could even be used 
in the future for the monitoring analysis of PET fibers 
from washing machines or PET particles in bottled water.

Materials and methods
Materials and environmental samples
As a reference material bottle-grade PET pellets (PET 
Lighter C 93, provided by Equipolymers, Schkopau, Ger-
many) were cryo-milled under constant cooling with liq-
uid nitrogen in a Retsch CryoMill (Retsch GmbH, Haan, 
Germany). A pre-cooled 50-ml milling beaker equipped 
with a 25-mm steel ball was used for milling. After mill-
ing at 5  Hz for 5  min, the frequency was increased to 
25 Hz for 5 min and subsequently reduced again to 5 Hz 
for 0.5 min. Furthermore, additional real polymeric sam-
ples of PET were used. They came from everyday applica-
tions, such as fibers from textiles and fragments cut from 
a commercial single-use soda bottle.

For calibrations and recoveries experiments, a refer-
ence soil matrix, originating from a field test facility of 
the Bundesanstalt für Materialforschung und -pruefung 
was used. The used reference soil matrix came from 
a mostly plastic-free environment and was defined as 
sandy sand with 12% gravel, 70% Sand, 18% silt and clay, 
with a total organic carbon content of 0.7%. As an alter-
native matrix, a mixture of 95% pure quartz sand and 5% 
peat was used.

The environmental samples were chosen based on an 
expected PET mass content. All samples were collected 
in Germany and were air-dried. The selection of the sam-
ples did not aim to assess entry sources but to test the 
suitability of our method for real samples. An overview 
of the origin of the samples is given in Table 1. The table 
also includes the organic content of all samples, deter-
mined by the first heating of thermogravimetric analysis 
between 180 and 600 °C [33].

Beach sediments of 10 l were sampled at the wash 
margin in Warnemuende, Germany. Here we expected 
possible microplastic particles from marine water. The 
agriculture soil sample was taken from a field in Baden-
Wuerttemberg as a mixed sample of 2.5  l, consisting of 
20 single samples collected with an Edelman-Driller. The 
agriculture soil sample originated from a field that was 
previously fertilized with sewage sludge.

We suspected that bio-waste may have a high percent-
age of littering content from plastic packaging. Compost 
samples were provided by a compost plant in Lower 
Saxony. The samples A, B, and C are taken at different 
days, respectively. All compost samples were cryo-milled 
(Retsch GmbH, Haan, Germany). Furthermore, fermen-
tation residue samples were taken from a biogas plant in 
Berlin. Sample A was from the aerobization container, 
sample B was a liquid fermentation residue, and sample C 
a solid fermentation residue. Fermentation residues were 

Table 1 Overview of the environmental samples

Environmental sample Origin Presumed source of PET entry Pyrolisable organic 
content (180–
600 °C)

Beach sediment Warnemuende
54.194910 N 12.140777 E

Marine littering < 1%

Agriculture soil Baden-Wuerttemberg
48.787672 N 8.179543 E

Performed sewage sludge fertilization 3.6%

Compost Lower Saxony Littering from urban waste 18–24%

Fermentation residue Berlin Littering from urban waste 34–39%

Suspended particles of WWTP effluent Kaiserslautern No content suspected due to WWTP process 59%

Filter residue of greywater Rhineland-Palatinate Fibers of textile washing 62%

Sewage sludge Berlin Separation and enrichment due to WWTP process 47%

Dust samples Berlin Textile fibers in indoor air 72–78%
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homogenized by milling in a liquid nitrogen-cooled cen-
trifugal mill (ZM 200, Retsch GmbH, Haan, Germany) 
with 1-mm mesh size.

Although the paper focuses on soils, we investigated 
also samples from urban water management. Here we 
expected PET, especially from fragmented littering or 
from textile products (fibers). Suspended particles were 
collected using a sedimentation trap in the effluent of a 
wastewater treatment plant (WWTP) in Kaiserslautern. 
Here we did not expect a PET signal from the purifica-
tion line of the plant. Particles from greywater were 
collected by filtration (> 100  µm), from a farmstead in 
Rhineland-Palatinate. Sewage sludge samples were taken 
from a WWTP in Berlin.

Finally, we chose two indoor dust samples with an 
expected high loading of textile fibers. Dust samples were 
collected in two households in Berlin.

For sample preparation butanol (> 99.5%), methanol 
(> 99.9%), hydrochloric acid (analytical grade), and potas-
sium hydroxide (analytical grade) were obtained from 
Merck-Schuchardt (Hohenbrunn, Germany). SPE car-
tridges, type OASIS VAC HLB 6  cc with 200  mg solid 
phase and 30 µm particle size, were from Waters (Esch-
born, Germany). Glass fiber filters, type 9, with 90  mm 
diameter and syringe filters based on cellulose acetate 
with a pore size of 0.45  µm were both purchased from 
TH Geyer (Berlin, Germany).

LC‑UV
LC-UV analysis was carried out on an HP-1100 sys-
tem (Agilent Technologies, Santa Clara, California, 
USA), equipped with a binary pump (G1312A), autosa-
mpler (G1313A), thermostatted column compart-
ment and diode array detector (1315A). The system 
was equipped with an accucore reversed phase column 
(100 mm × 2.1 mm; particle size 2.6 µm; Thermo Fisher 
Scientific, Waltham, Massachusetts, USA). The column 
oven was set to 35  °C. The injection volume was 50  µl. 
The eluent flow was set to 200 µL  min−1. Mobile phases 
were ultrapure water with 1% acetic acid (Solvent A) 
and 1/1 v/v methanol/acetonitrile (Solvent B). The start-
ing gradient was 95% A at 0  min, 80% A at 7  min, 80% 
A at 15 min, 95% A at 20 min and 95% A at 30 min. The 
LC system was operated with a UV-detector at a wave-
length of 240 nm. At this wavelength, the UV/Vis spectra 
of terephthalic acid own a broad absorption peak [34]. 
Chemstation (A.09.03 version, Agilent Technologies, 
Santa Clara, California, USA) was used for data acquisi-
tion, processing, and peak integration.

TED‑GC/MS
To check whether the method provides reliable and com-
parable results, environmental samples were additionally 

measured with a thermal analytical method. Thermal 
extraction-desorption-gas chromatography–mass spec-
trometry (TED-GC/MS) was used as a reference method. 
Measurements were conducted as described by Eisen-
traut et al. [28, 29]. In routine analysis, sample masses of 
20  mg (composts, fermentation residue) were analyzed 
and variable masses between 6 and 15 mg were analyzed 
for samples from water and air (samples from WWTP, 
dust). In TED-GC/MS, ethyl benzoate was used as a spe-
cific marker for PET (m/z value of 105).

Results and discussion
Optimization of the extraction process for terephthalic 
acid
The sample extraction was performed in principle on 
the procedure described by Wang et  al. [32]. However, 
according to the different detection systems and differ-
ent samples, several steps were simplified and adapted 
to higher sample masses. In general, 20 g of sample was 
used, but sample mass varied for other matrices depend-
ing on expected PET content and available sample mass. 
20  ml of 1-butanol was added to the solid sample in a 
100  ml round flask. 1  g of potassium hydroxide pellets 
were added. The mixture was heated to 115  °C in an oil 
bath under constant stirring for 1  h. A tubular cooler 
was used for reflux. 50 ml of ultra-pure water was added, 
and the 2-phase system was mixed for 1 h on a stirring 
plate at 300 rpm. The extract was then vacuum filtrated 
with a glass fiber filter to remove the sediment/solids 
and collected. The buoyant organic phase was removed 
with a pipet. 10 ml of the aqueous phase was transferred 
to a 100 ml flask using a graduated pipette. The solution 
was diluted 1:10 with ultra-pure water, and the pH was 
adjusted to 2.5 by adding hydrochloric acid (conc. = 10%).

Before the LC-UV measurements, the aqueous extracts 
were cleaned up with a solid-phase extraction to avoid 
interferences of the organic matrix during analysis. A 
constant vacuum of 0.6 bar was applied using a vacuum 
chamber connected to a membrane pump. Cartridges 
were subsequently equilibrated and conditioned with 
10 ml methanol and 10 ml ultra-pure water, respectively. 
Afterward, 10  ml of the aqueous extracts were passed 
over the cartridge. 5  ml of a 90:10  ultra-pure water/
methanol mixture was used for washing the cartridges, 
before elution of the analyte with 10  ml methanol. The 
eluate was collected in 20 ml screw cap vials, and the sol-
vent got evaporated. Precipitated terephthalic acid was 
subsequently reconstituted in 10 ml ultra-pure water, of 
which 1 ml was filtrated with a 0.45 µm syringe filter and 
transferred to LC-vials with PTFE-lined screw caps. The 
sample was acidified to a pH of 1–1.5 by adding 25 µl HCl 
(conc. = 1%). Acidification ensures complete protona-
tion of the terephthalic acid. Pre-experiments showed a 
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sharpened peak form in the chromatogram and increased 
analytical sensitivity after acidification.

Determination of the quality parameters
A 6-level calibration with concentrations from 0 to 
269 mg PET  kg-1 in the reference soil was prepared, fol-
lowing the described sample preparation. Therefore, 
reference soil samples of 20 g were spiked with PET par-
ticles, which originated from cryo-milled PET pellets. 
All concentration levels were prepared in duplicates. All 
values were based on triplicate measurements. By using 
reference measurements, the peak in the chromato-
gram with a retention time of 7.7 min at a wavelength of 
240 nm was identified as terephthalic acid (Fig. 1).

Figure 2 shows the linear relationship between the ini-
tially weighed PET and the signal for terephthalic acid.

The coefficient of determination was found to be 
R2 > 0.998. Linearity was given up to 300  mg PET  kg−1 
reference soil and defined the working range. This maxi-
mum mass content of 300  mg PET  kg−1 corresponded 
to a concentration of 12  mg  l−1 terephthalic acid in the 
analyzed aqueous phase. The maximum solubility of tere-
phthalic acid in water was 15 mg  l−1 at pH 7 and 25  °C 
[35]. The measurement uncertainty based on a triplicate 
measurement was < 0.5%. According to DIN 32645, with 
a significance level of 0.9, the calculated limit of deter-
mination (LOD) and limit of quantification (LOQ) were 
0.031 mg and 0.121 mg absolute PET, respectively. Based 
on the conducted calibration with 20  g reference soil 
matrix, this corresponds to a LOD of 1.55 mg kg−1 and 
LOQ of 6.05  mg  kg−1. The determined LOQ and LOD 

were specific for the used reference soil matrix and can 
be varying for other matrices. The calculated LOQ of 
6.05 mg kg−1 PET of our developed method was signifi-
cantly higher, compared to Wang et al., they calculated a 
LOQ of 53.0 µg kg−1 PET. This LOQ was two magnitudes 
lower than our LOQ, mainly due to the use of different 
detectors. However, it is noteworthy that the calculated 
LOQ in our study was not based on a calibration using 
water and purified terephthalic acid, but on a calibra-
tion based on the initially spiked PET in a reference soil 
matrix.

Fig. 1 Exemplary chosen chromatograms (left) and UV-spectra (right) of terephthalic acid (PTA) standard solution and extracts of PET, PET-spiked 
reference soil, and PET-spiked sand with peat
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Fig. 2 Calibration slope for PET-spiked reference soil samples 
measured by LC-UV. PET mass refers to the initial spiked PET mass. All 
measurements were performed as triplicates
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To achieve a high level of quality control, control 
experiments were conducted before each series of meas-
urements to test the measurement quality of the LC-UV 
system. These were measurements of a terephthalic acid 
solution as well as repeated measurements of calibration 
standards of reference soil with different PET contents. 
Additionally, blanks of purified water were measured 
after environmental samples and showed no carry-overs 
of terephthalic acid or organic matrix compounds.

Table  2 summarizes the results of different model 
matrices containing different spiked PET types. We 
selected two different mass contents for all sample sorts, 
which covered the linear calibration area of the method 
as well as a compromise of microplastic contents in 
existing works [12, 16, 17]. Recoveries were based on 

reference soil calibration, as shown in Fig.  2. Sample 
masses of 20 g were analyzed in all cases.

Calculated recoveries for the sand and peat matrix 
were 94.5 and 107.1% and proofed the robustness of the 
method and the applicability for different environmental 
matrices. Calculated recoveries for different PET types, 
were 97.3 and 94.8% for bottle fragments, and 101.9 and 
98.5% for fabric fibers. Generally, lower recoveries for the 
samples spiked with higher PET masses was explained by 
the limited solubility of terephthalic acid in water. Inter-
ference of the solid organic matter of the matrix on the 
detection of the terephthalic acid was not evident, as 
recoveries in the sand–peat matrix were not affected by 
the higher solid organic matter content compared to the 
reference soil. Hence, the method applied to different 
PET types and different soil matrices.

Analysis of environmental samples
In the next step, real environmental samples were ana-
lyzed. The values of PET mass contents were based on 
extraction as described above and subsequent duplicate 
or triplicate measurement. Table  3 shows the detected 
mass contents and the extracted sample mass, which 
differed from 150 to 300  mg for dust samples up to 
10,000–50,000 mg for sewage sludge, agriculture soil, and 
sediment samples. Figure 3 presents exemplary chroma-
tograms and UV-spectra of selected samples.

PET was found in all investigated environmental 
samples, except for the samples of beach sediment. 

Table 2 Recovery rates of  different PET types in  model 
samples, with two different spiking levels

Measurements were performed as duplicate

Model sample Spiked mass 
contents/mg kg−1

Recovery 
rate*/%

Reference soil + bottle fragments 213 97.3

431 94.8

Reference soil + fabric fibers 139 101.9

191 98.5

Sand + 5% peat + PET particles 210 107.1

475 94.5

Table 3 Detected PET mass contents in environmental samples using PET extraction and TED-GC/MS

Environmental sample PET extraction TED‑GC/MS

Sample weight/mg Mass content/mg kg−1 Sample weight/mg Mass 
content/
mg kg−1

Beach sediment, 1. extraction 50,000 Below LOD – –

Beach sediment, 2. extraction 50,000 Below LOD – –

Agriculture soil, 1. extraction 20,000 Below LOQ – –

Agriculture soil, 2. extraction 20,000 Below LOQ – –

Compost A 5000 81.5 21.3 Below LOD

Compost B 5000 Below LOQ 23.9 Below LOD

Compost C 5000 102 22.1 Below LOD

Fermentation residue A 3000 777 20.4 Below LOD

Fermentation residue B 3000 210 20.7 Below LOD

Fermentation residue C 3000 475 20.5 Below LOD

Particles of WWTP effluent 5000 38.6 14.9 Below LOD

Filter residue of greywater 500 1430 9.87 Below LOQ

Sewage sludge, 1. extraction 10,000 98.7 – –

Sewage sludge, 2. extraction 10,000 142 – –

Dust sample A 276 12,500 6.11 7100

Dust sample B 149 43,600 8.23 57,000
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Lowest PET mass contents of 3.85 and 3.99 mg kg−1 were 
detected in the agriculture soil samples, however, this is 
below LOQ.

PET mass contents of compost samples were between 
10.2 (below LOQ) and 102  mg  kg−1. Compared to the 
compost, fermentation residues showed all over higher 
mass contents with values up to 776 mg kg−1 in the sam-
ple from the aerobization container. Mass contents in 
the liquid and solid fermentation residues were 209 and 
475  mg  kg−1, respectively. A correlation between the 
organic content and the observed PET findings could not 
be found for individual samples.

In the urban water management samples, an even 
higher PET content of 1430 mg kg−1 was found in the fil-
ter residue of greywater. The investigated sewage sludge 
showed mass contents of 98.7 and 141  mg  kg−1, while 
only 38.6 mg kg−1 PET was found in the suspended parti-
cles of the WWTP effluent.

The highest PET mass contents of 12,500 and 
57,000  mg  kg−1 were found in the indoor dust sam-
ples. The determined polymer type was congruent with 
the findings of Lui [36] and Vianello [37] and suggests a 
future application in the field of dust analysis.

Some of the most promising samples were analyzed in 
parallel using TED-GC/MS. It should be noticed, that all 
experiments run with lower samples masses. The results 
were also summarized in Table  3. The findings of bio-
waste samples were all below LOD. Additional inves-
tigation using TED-GC/MS of samples with high PET 
findings from urban waste management did also not 
result is significant signals. However, PET was clearly 

found in the dust samples with amounts of 7100 mg kg−1 
and 57,000 mg kg−1. The results of LC-UV and TED-GC/
MS corroborated each other.

Using TED-GC/MS the LOD for PET was 0.88 µg abso-
lute (fivefold signal-to-noise ratio). In environmental 
samples the variability of this value is influenced by inher-
ent matrix components and LOD values of up to 1.37 µg 
were detected (Kittner et al. 2020, unpublished data). The 
determination of LOQ for TED-GC/MS according to 
DIN 32645 was not possible, because the standard devia-
tion was found to change with relative PET content in the 
environmental matrix.

If the values of the PET extraction were extrapolated 
to the masses used for the TED-GC/MS measurement 
(clearly less, namely 20.4  mg and 9.87  mg) a signal can 
only be expected for the fermentation residues and the 
greywater sample. Whereas in TED-GC/MS measure-
ment the result of greywater indicates a minor content of 
PET, no evidence of any PET presence was found in the 
fermentation residue samples.

Different reasons might be responsible for missing PET 
signal in the TED-GC/MS measurements of the fermen-
tation residue samples. First, the organic environmen-
tal matrix influenced the formation of PET marker for 
LC-UV measurement stronger than expected from pre-
vious measurements. However, such a correlation to the 
background value related to the organic content in those 
samples (see Table 1) could not be determined. Second, 
the PET extraction procedure did not discriminate differ-
ent kinds of polyesters, such as polyethylene terephtha-
late, polybutylene terephthalate or polybutylene adipate 

Fig. 3 Exemplary chosen chromatograms (left) and UV-spectra (right) of selected environmental samples with varying organic content and PET 
content
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terephthalate. The latter is a biodegradable polymer that 
might be present in larger quantities in fertilizer sam-
ples from urban waste and could, therefore, be respon-
sible for the high terephthalic acid findings in LC-UV. 
In contrast to that, TED-GC/MS detected ethyl benzo-
ate as a specific marker, which could only be formed by 
the decomposition of PET. However, such a reason was 
not plausible for the greywater sample. In fact, there 
could also be a third, and this could be the main reason 
for explaining these differences. Terrestrial samples own 
a high heterogeneity, and 20 mg of sample in TED-GC/
MS measurement might be too low for a representative 
measurement. For the chemical extraction method, the 
used extracted samples masses were always higher and 
will, therefore, catch a higher number of representative 
particles.

Even if there were still uncertainties about background 
signals, contributions of possible false-positive signals 
from other polymers, or the representatives of the ana-
lyzed samples, it became clear that a relative classification 
of the signal intensities of both methods was possible.

Conclusions
The goal of this study was to adapt and further simplify 
the chemical extraction of PET, proposed by Wang et al. 
[32]. It was optimized for higher soil sample masses and 
transferred to an LC-UV system. LC-UV is commonly 
available in routine labs, no poisonous chemicals were 
needed when larger sample volumes must be analyzed 
(regarding the representativeness of the sample), it was 
easy to automatize, a measurement took only 30  min 
and evaluation of the data did not need any high user 
knowledge.

Within this study, we showed the application of this 
new LC-UV analysis, including optimized sample prepa-
ration for the determination of PET in environmental 
samples. The recovery of spiked samples was between 
95 and 107%, using different PET sorts and soil types. 
The sample size was up to 50 g and can be adjusted eas-
ily to even higher masses. This is of high interest for rou-
tine analysis of soils in future, because this would avoid 
additional sample preparation steps for analysis (e.g., 
density separation). A LOD and LOQ was determined of 
0.031 mg and 0.121 mg absolute PET, respectively.

Using LC-UV, PET signals was found in all environ-
mental samples: terrestrial samples, bio-waste residues, 
urban wastewater, and indoor dust. Mass contents var-
ied strongly dependent on the sample between values 
below LOQ in agricultural soil and 57,000  mg  kg−1 in 
indoor dust. Values for sewage sludge, compost, and fer-
mentation residue were up to three magnitudes higher 
than in agricultural soil. Therefore, fertilization with 

the latter could be a possible source for microplastic in 
agroecosystems.

The proposed extraction can be used to quantify the 
mass input of PET into agroecosystems, thus provid-
ing a better understanding of the microplastic input by 
fertilization with sewage sludge and bio-waste. Advan-
tageous of the method is the applicability for complex 
matrices. The method is a cost-effective and simple inte-
gral method and applicable for diverse environmental 
matrices.

The present method is a useful addition in the field of 
microplastic analysis and could be used for the analysis 
of PET in samples, but also where high findings expected. 
This could be PET particles in bottled water or samples 
with a high load of especially PET fibers, e.g., indoor dust 
samples or washing machine effluent. However, it should 
be noticed, that for environmental samples in general 
(e.g., like surface water, air samples) with more complex 
mixtures of different MP particles other method are 
more suitable.

Finally, this work demonstrates that also simple meth-
ods can be applied for specific questions of microplastic 
analytics. The use of such alternatives depends on the 
scientific issue of the analysis, i.e., the aim of the inves-
tigation. The present method, but also TED-GC/MS 
determine mass contents and are not comparable with 
methods for determining particle numbers, which can 
provide an even more in-depth description of micro-
plastic (including particle shape and size). However, the 
described methods aim to be faster applicable (including 
sample preparation and detection) and less complicated 
in use. This is the only way to perform comprehensive 
measurements, e.g., for the screening of hot-spot entries.

However, in the end it will always be the individual goal 
of an investigation campaign, which investigation result 
should be achieved with which time horizon and analyti-
cal depth.
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a b s t r a c t

Microplastics are increasingly entering marine, limnic and terrestrial ecosystems worldwide, where they
sorb hydrophobic organic contaminants. Here, the sorption behavior of the fuel-related water contam-
inants benzene, toluene, ethyl benzene and xylene (BTEX) and four tertiary butyl ethers to virgin and via
UV radiation aged polypropylene (PP) and polystyrene (PS) pellets was investigated. Changes in material
properties due to aging were recorded using appropriate polymer characterization methods, such as
differential scanning calorimetry, Fourier transform infrared spectroscopy, gel permeation chromatog-
raphy, X-ray photoelectron spectroscopy, and microscopy.

Pellets were exposed to water containing BTEX and the ethers at 130e190 mg L�1 for up to two weeks.
Aqueous sorbate concentrations were determined by headspace gas chromatography. Sorption to the
polymers was correlated with the sorbate's Kow and was significant for BTEX and marginal for the ethers.
Due to substantially lower glass transition temperatures, PP showed higher sorption than PS. Aging had
no effect on the sorption behavior of PP. PS sorbed less BTEX after aging due to an oxidized surface layer.

© 2018 Elsevier Ltd. All rights reserved.
1. Introduction

Microplastic particles (MP) or microplastics (MPs), defined as
polymer particles< 5mm in size, are found in marine and fresh-
water ecosystems worldwide (Andrady, 2011; Eerkes-Medrano
et al., 2015). MPs can be ingested by several biotas such as
various fish, mussels and invertebrates (Lusher et al., 2013; Murray
and Cowie, 2011; Van Cauwenberghe et al., 2015). Furthermore,
MPs are known to accumulate hydrophobic organic contaminants.
The uptake of ubiquitously occurring, persistent, organic pollutants
(POPs) has been observed, such as chlorinated biphenyls, organo-
chlorine pesticides or polycyclic aromatic hydrocarbons (Antunes
et al., 2013; Endo et al., 2005; Mato et al., 2001; Rochman et al.,
2013c; Teuten et al., 2009). POP desorption after ingestion may
pose a threat to wildlife (Rochman et al., 2013b). A correlation be-
tween plastic particle ingestion and the uptake of chemicals by
seabirds and lugworms has been reported (Besseling et al., 2013;
Tanaka et al., 2013). Additionally, desorption of POPs under gut
conditions is likely to be higher than under seawater conditions
e by Eddy Y. Zeng.
(Bakir et al., 2014).
In general, the sorption of POPs by MPs is determined by the

properties of the basis polymer, which have often been neglected in
previous studies (Andrady, 2017), and by the properties of the
contaminant. Sorption to MP is positively correlated with
contaminant hydrophobicity (Hüffer and Hofmann, 2016; Lee et al.,
2014) as described by the octanol/water partitioning coefficient
Kow. Previous studies on sorption by polymers relevant as MPs
sources focused on nonpolar organic compounds, with log Kow
ranging from 2.08 to 7.88 (O'Connor et al., 2016), and POP con-
centrations in marine MPs that were up to 106 times higher than in
the surrounding seawater (Mato et al., 2001). Nevertheless, the
importance of MPs as a vector for POP bioaccumulation was
recently questioned and found to be negligible compared to food
intake (Bakir et al., 2016; Koelmans et al., 2016). Furthermore, their
role as transport vector for POPs in aquatic ecosystemswas found to
be unimportant compared to natural sediments (Wang and Wang,
2018). In general, the mass of MPs in the environment is too low to
outcompete the distribution of POPs by water and natural organic
matter (Lohmann, 2017).

Previous sorption studies used either virgin polymer material
(Guo et al., 2012; Hüffer and Hofmann, 2016; Rochman et al., 2013a)
or investigated samples of unknown age from the marine envi-
ronment (Antunes et al., 2013; Endo et al., 2005; Karapanagioti and
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Klontza, 2008). Consequently, a knowledge gap exists with regard
to freshwater ecosystems (Horton et al., 2017) and the impact of
polymer aging status on sorption behavior (Hartmann et al., 2017).
In the present paper, the meaning of sorption behavior includes the
sorption capacity (amount of uptake) and as well as the sorption
velocity (time depended uptake).

MPs are subject to chemical, physical, mechanical or even bio-
logical processes in the environment. The exposure to solar radia-
tion is the most significant mechanism in environment, resulting in
fast aging of polymers. Solar UV radiation initiates autocatalytic
oxidation, especially at the exposed surface of the particles
(Andrady, 2017). Dependent on the polymer type, this oxidation
process results in the formation of functional groups, such as ke-
tones, esters, carboxylates or hydroxyl groups. This yields more
hydrophilic properties and might reduce the sorption of hydro-
phobic organic compounds (Mato et al., 2001). Furthermore, under
oxidative conditions, polyolefines undergo chain scissions that lead
to reduced molecular weight (Celina, 2013). This process can
change the relative content of the crystalline phase (as long as the
polymer is semi-crystalline), and liberates more flexible chain
segments (Fayolle et al., 2008). This in turn might change the
sorption at the polymer particle, because predominantly the
amorphous fraction of a semi-crystalline polymer is able to dissolve
POPs (Andrady, 2017). These effects of aging on sorption behavior
have received minor attention in previous studies (Jahnke et al.,
2017; O'Connor et al., 2016).

The present study aimed at a better understanding of the
sorption behavior of different pollutants to two different polymer
types, polypropylene (PP) and polystyrene (PS) as virgin and aged
pellets. Pellets are typical primary MP found in the environment.
Furthermore, the use of pellets ensures a high reproducibility of the
experiment due to their uniform shape. Special attention is given to
the characterization of relevant polymer properties. Surface
oxidation was recorded with Fourier-Transform Infrared spectros-
copy (FTIR) and X-ray photoelectron spectroscopy (XPS). While XPS
was used to determine elemental concentrations of oxygen, carbon
and nitrogen on the pellet surface, the chemical bond structure,
namely the formation of carbonyl groups, was measured via FTIR,
which is commonly used as an indicator for the grade of aging.
Changes in phase morphology were determined by differential
scanning calorimetry (DSC). Molar weight distribution was char-
acterized by gel permeation chromatography (GPC), to draw con-
clusions about aging-related chain degradation.

As sorbates we chose typical freshwater pollutants: the fuel-
based aromatics benzene, toluene, ethyl benzene and xylene
(BTEX), and four fuel ethers. BTEX is a group of priority water
pollutants, that occur together at contaminated sites. Similar con-
centration levels (~100 mg L�1), as used in this study, can be found in
contaminated rivers (Lin et al., 2017). As BTEX are often investi-
gated as a group in environmental analysis, they are used as group
in this study as well.

The sorption behavior of benzene and toluene to virgin PE and
PS has already been investigated (Hüffer and Hofmann, 2016), but
studies on xylene, ethyl benzene and the tertiary butyl ethers are
lacking. These sorbates are critical in the environment due to their
mass production, high water solubility and low biodegradability
(Schwarzenbach et al., 2017), and their high presence in surface
waters and groundwater used to supply drinking water (Rosell
et al., 2006; Williams and Pierce, 2009). Furthermore, their rela-
tively small molecular size, compared to other well-established
pollutants like polycyclic aromatic hydrocarbons, predestinates
these molecules to diffuse even better through polymers. It should
be emphasized that the present study is a lab experiment with tab
water and specific pollutants in high concentrations and virgin and
artificially aged pellets. The main objective was the connection
between ageing related polymer properties, and the observed
sorption to gain a better understanding of the underlying sorption
mechanisms, which are contradictorily discussed in the literature.

2. Experimental

2.1. Materials and chemicals

The PS pellets were of cylindrical shape, 3.5mm in length and
2.2mmwide, andweighed an average of 18.3mg. PP pellets were of
spherical shape and 3e5mm in size with an average weight of
22.3mg. Both polymers were provided by partners of PlasticEurope
Deutschland and Partners and contained no UV stabilizers. The
chosenmaterials own low loadings of additives, as it is expected for
materials in packings, which represent a relevant class of plastic
products or fragments, found in the environment.

Methyl tert-butyl ether (MTBE), tert-amyl ethyl ether (TAME),
benzene, toluene, ethyl benzene, o-xylene and p-xylene, were
>99% pure and were purchased from Merck-Schuchardt (Hohen-
brunn, Germany). Ethyl tert-butyl ether (ETBE, >99%) was from
Sigma-Aldrich (Taufkirchen, Germany) and tert-amyl ethyl ether
(TAEE >98%) was from abcr GmbH (Karlsruhe, Germany).

2.2. Aging and characterization of polymers

Pellets were weathered in a Global UV 200 aging test chamber
(Weiss Umwelttechnik GmbH, Reiskirchen, Germany) by exposure
to UV radiation in a mono granular layer at 60 �C for four weeks.
UVA-340 nm fluorescent lamps were installed with orthogonal
deflection mirrors, and the UV irradiance applied to the pellets was
26Wm�2. The irradiation corresponds to a natural solar radiation
of 16 weeks, the increased temperature accelerated the degrada-
tion effects. PP and PS pellets were analyzed before and after batch
experiments in virgin and weathered conditions, respectively.

A VHX-1000 digital microscope (Keyence Deutschland GmbH,
Berlin, Germany) was used to visualize pellet surfaces. Surface
photooxidation was measured with a Perkin Elmer 2000 FT-IR
system equipped with a diamond crystal, using attenuated total
reflection (ATR). The measurement range was 4000e400 cm�1

with a resolution of 1 cm�1 and a penetration depth of about 1 mm
depending on the spectral range. Ten individual pellets were
analyzed, resulting in an average spectrum. Carbonyl absorbance
was measured as band area between 1700 and 1740 cm�1.

X-ray photoelectron spectroscopy (XPS) was performed on a
Sage 100 XPS apparatus (Specs GmbH, Berlin, Germany) with non-
monochromatic AlKa radiation under a pressure lower than
3*10�7mbar as the X-ray source, and was used for elemental
analysis of carbon, oxygen and nitrogen in the uppermost surface
layer of the pellets. Spectra were recorded with 16mA, 12.5 kV and
were normalized to 285.0 eV (C-C). The scanned areawas 1� 3mm.
An average spectrum of nine pellets was recorded. The typical
measurement depth is in the range of tens of nanometers and al-
lows the identification of all interesting elements except hydrogen
(Wei, 2004).

Differential scanning calorimetry (DSC) was performed on a
Perkin Elmer STA 6000 apparatus equipped with a simultaneous
thermal analyzer (Rodgau-Jügesheim, Germany). Heating cycles
were applied to samples of about 10mg under nitrogen protection
gas, at a heating rate of 10 �C min�1 up to a maximum temperature
of 190 �C. The expected phase transition signal of PP
between �20 �C and 20 �C is not covered in this temperature pro-
gram, because it is usually too small for detection in DSC.

Gel permeation chromatography (GPC) was performed on a
SECurity GPC system, equipped with three columns (PL gel,
30� 0.8 cm, 10 mm, 105; PSS SDV gel, 30� 0.8 cm, 5 mm, 1000 Å; PL
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gel 30� 0.8 cm, 3 mm, 100 Å) and refractive index detection to
determine molar mass and molar mass distribution for PS. Tetra-
hydrofuran was used as an eluent with a flow rate of 1mLmin�1.
The sample concentration was 5mgmL�1. The molar mass distri-
bution (Mn, MW)was calculatedwithWinGPC Software (PSS GmbH,
Mainz, Germany). GPC was performed only for PS; because of the
high crystallinity and chemical resistance of PP, high-temperature
GPC and solvents other than tetrahydrofuran would be required.

2.3. Sorption experiments

The sorption behavior was examined by exposing polymer
pellets for two weeks to tab water fortified with the sorbates, and
subsequently determining the sorbate concentrations in the water.
Tab water has higher ion loads than deionized water but ensures
that no biofilm is built on the polymer surface by bacteria from the
water (A chemical analysis of the used tab water is found in the
supplementary material; Table S2). A methanolic stock solution,
containing MTBE, ETBE, TAME, TAEE, benzene, toluene, ethyl ben-
zene, o-xylene and p-xylene in concentrations from 56.4 to
70.4mg L�1, was used to fortify the water phase.

Prior to the batch experiment, all pellets were rinsed shortly
with methanol to remove possible adherent dust, wax or fat and
were afterwards rinsed with tab water. Both polymers were sub-
mitted to the sorption experiments in tabwater in separate batches
with 1 g virgin pellets, 5 g virgin pellets, 5 g weathered pellets, and
a pellet-free control, respectively. Individual samples of each batch
were exposed in glass vials for 1, 3, 7, 16, 30, 71 (73 for PS), 192 (212
for PS) and 336 h. The initial sorbate concentrations were between
138 mg L�1 (MTBE) and 193 mg L�1 (benzene) and nearly constant in
all runs. Runs for the exposure times of 16 h (PS) and 336 h (PS and
PP) were performed in triplicate.

For each exposure, pellets were placed in 40 or 65mL glass vials,
which were then filled with tab water and sealed with screw caps
and butyl/PTFE lined septa. To prevent sorbate losses, no remaining
headspace was allowed in the vial. Then the samples were spiked
with multi-substance working solutions by injecting using Hamil-
ton syringes through the septum. To reduce co-solvent effects, the
methanol concentration was kept below 0.5% in the aqueous so-
lution. The samples were tumbled in a RA20 overhead shaker
(Gerhardt GmbH, K€onigswinter, Germany) at 10 rpm at 22 �C.

For analysis, 3� 5mL of the solution was transferred into 10mL
headspace vials, which were immediately closed using aluminum
crimp caps lined with butyl/PTFE septa. The values are based on
triplicate measurements. The concentration in the polymer phase
[mg kg�1] was calculated as the difference between the starting
concentration in the solution [mg L�1] and the concentration
measured in the solution after addition of polymer pellets and
agitation for 336 h. Concentrations in the polymer phase and dis-
tribution coefficients between the water phase and the polymer
phase were corrected for sorbates losses obtained from the control
batches without pellets.

2.4. Gas chromatography - flame ionization detection

A HP6890 gas chromatograph (Agilent Technologies, Palo Alto,
U.S.A.) equipped with a PAL-COMBI-xt autosampler (Chromtech,
Idstein, Germany), a flame ionization detector (FID) and a VF-
624ms column, 60m� 0.32mm i.d. x 1.8 mm (Agilent Technolo-
gies, Palo Alto, USA) was used for quantification. Hydrogen was
used as the carrier gas (5mLmin�1). Headspace vials were pre-
conditioned in a heated agitator for 15min at 80 �C to ensure an-
alyte equilibration between the sample and the gas phase. The
injection volume was 1mL (split/split less, 5:1) and the injector
temperature was 150 �C. The oven program started at 40 �C (held
for 15min) was raised to 140 �C (10 �C min�1), and then to 220 �C
(35 �C min�1) and held for 2min. The detector temperature was
300 �C. ChemStation Software (Agilent Technologies, Palo Alto,
USA) was used for data acquisition and processing. External cali-
brations (10 points, ranging from 0.5 to 350 mg L�1) were prepared
using the stock solution and tab water. The coefficients of deter-
mination (R2) were >0.98.

3. Results and discussion

3.1. Polymer characterization

Table 1 lists the recorded material properties before and after
aging, before and after the batch experiment. Microscope images
are attached in the supplementary material (Fig. S1 and Fig. S2).

PP is generally a semi-crystalline polymer, consisting only of
hydrocarbon aliphatic chains substituted with methyl groups. Its
glass transition temperature (Tg) is around 0 �C, whereas the crys-
talline phases melt above 140 �C. Consequently, the polymer is in a
flexible state at room temperature (Cowie and Arrighi, 2007).

After aging, the surface shows cracks and embrittlement that
was also found for beached PP pellets (Fotopoulou and
Karapanagioti, 2012). A color change was not observed. The
melting behavior was not influenced, but crystallinity was
increased to about 50%, indicating a degradation of the amorphous
phase, which is known to be the oxidation-sensitive structure in
the polymer. This increase could also be influenced by a post-
crystallization process, caused by oxidative chain scission and
subsequent rearrangement to an ordered structure (Fayolle et al.,
2008). This is consistent with the observation that marine plastic
debris show a higher crystallinity compared to raw packaging
material (ter Halle et al., 2017). Chemical surface analysis revealed
the oxidation of particles through clearly increased carbonyl bands
from 0.22 to 1.65 (ATR-FTIR) and an 3.6% increase in oxygen content
(XPS). The observed oxidation process for PP, resulting in the for-
mation of carbonyl groups and scission of the polymer backbone, is
described in detail in the literature (Zweifel et al., 2009). PS
generally consists of an aliphatic hydrocarbon backbone
substituted with aromatic rings. It is a completely amorphous
polymer with a Tg of around 100 �C. At room temperature the
polymer is stiff and hard (Cowie and Arrighi, 2007).

The PS employed was transparent and smooth. In its virgin state
a Tg of 103.5 �C was determined and a number average molecular
weight of around 100 kgmol�1 and a weight average molecular
weight of 220 kgmol�1. Similar to PP, minor signals of oxygenwere
detected on the surface of particles by means of ATR-FTIR and XPS.

After aging the surface was still smooth, but the particles had
turned yellow. Similar to the PP aging, an increase in carbonyl
bands (1.24) and oxygen content (16.6%) was observed for PS par-
ticles. The reduction of Tg from 103.5 �C to 102.2 �C as well as the
decrease in the number molecular weight from 99.2 kgmol�1 to
68.1 kgmol�1 clearly illustrates a significant chain scission process
(Yousif and Haddad, 2013). The observed PS aging corresponds to
the mechanism described in the literature (Zweifel et al., 2009).

Up to this point of polymer characterization, the particles
behaved as expected after aging. However, detailed XPS and FTIR
analysis of particles offered some surprising results, especially after
the sorption experiments. First, we observed that the oxygen con-
tent (XPS) of PP had decreased about 4% after the sorption exper-
iments. This indicated a loss of the oxidized surface layer material
during overhead tumbling during the sorption experiments. The
UV-induced oxidation of the pellets caused an embrittlement of the
pellets surface, which in turn lead to abrasion of the latter during
the overhead tumbling. The solubility of the oxidized surface layer
of PP in water is known (Bajer and Braun, 2014). For environmental



Ta
b
le

1
Pr
op

er
ti
es

of
th
e
in
ve

st
ig
at
ed

p
ol
ym

er
p
el
le
ts
.S

ta
n
d
ar
d
d
ev

ia
ti
on

of
A
TR

-F
TI
R
re
fe
rs

to
m
ea

su
re
m
en

ts
of

10
p
el
le
ts
.S

ta
n
d
ar
d
d
ev

ia
ti
on

of
X
PS

re
fe
rs

to
sc
an

s
of

9
p
el
le
ts
.S

ta
n
d
ar
d
d
ev

ia
ti
on

of
G
PC

re
fe
rs

to
tr
ip
lic

at
e
m
ea

-
su

re
m
en

ts
.D

SC
m
ea

su
re
m
en

ts
w
er
e
d
u
p
lic

at
es
.

D
ig
it
al

m
ic
ro
sc
op

e
A
TR

-F
TI
R

X
PS

D
SC

G
PC

V
is
u
al

fe
at
u
re
s

Su
rf
ac
e
ox

id
at
io
n

B
u
lk

m
or
p
h
ol
og

y

C
ra
ck

fo
rm

at
io
n

C
ol
or

C
ar
bo

n
yl

gr
ou

p
s
[a
re
a
u
n
it
]

O
xy

ge
n
co

n
c.
[%
]

C
ar
bo

n
co

n
c.
[%
]

N
it
ro
ge

n
co

n
c.
[%
]

C
ry
st
al
l-

In
it
y

[%
]

M
el
ti
n
g
p
oi
n
t
[�
C
]

G
la
ss

tr
an

si
ti
on

te
m
p
er
at
u
re

[�
C
]

M
n

[k
g
m
ol

�
1
]

M
w

[k
g
m
ol

�1
]

PP p
re

so
rp
ti
o
n

n
o

w
h
it
e,

op
aq

u
e

0.
22

2
±
0.
06

5
10

.0
±
0.
8

90
.0
±
0.
8

e
39

.1
14

5.
2

e
e

e

PP af
te
r
so
rp
ti
o
n

0.
14

2
±
0.
06

1
6.
1
±
0.
25

92
.5
±
0.
4

1.
40

±
0.
29

e
e

A
ge

d
PP

p
re

so
rp
ti
o
n

ye
s

w
h
it
e,

op
aq

u
e

1.
65

±
0.
73

13
.6

±
1.
8

86
.4
±
1.
9

e
49

.8
14

5.
6

e
e

e

A
ge

d
PP

af
te
r
so
rp
ti
o
n

0.
97

9
±
0.
29

4
9.
6
±
0.
83

91
.0
±
0.
9

e
e

e

PS p
re

so
rp
ti
o
n

n
o

w
h
it
e,

cl
ea

r
0.
32

9
±
0.
13

7
10

.2
±
3.
5

87
.8
±
5.
2

2.
00

±
1.
81

e
e

10
3.
5

99
.2

22
4

PS af
te
r
so
rp
ti
o
n

0.
22

4
±
0.
04

4
11

.7
±
2.
6

84
.9
±
2.
4

3.
40

±
0.
53

e
95

.6
22

5

A
ge

d
PS

p
re

so
rp
ti
o
n

n
o

ye
llo

w
,

cl
ea

r
1.
24

±
0.
65

16
.6

±
2.
8

81
.3
±
3.
1

2.
13

±
0.
79

e
e

10
2.
2

68
.1

±
6.
1

22
5
±
2.
3

A
ge

d
PS

af
te
r
so
rp
ti
o
n

0.
84

7
±
0.
20

4
13

.2
±
0.
7

83
.0
±
0.
5

3.
87

±
0.
78

e
62

.9
±
2.
9

22
0
±
9.
8

A. Müller et al. / Environmental Pollution 240 (2018) 639e646642
debris was assumed that the uppermost layer was eroded after
embrittlement as well (ter Halle et al., 2017).

In the case of PS, this oxygen signal reduction was observable
only for the aged pellets; the values for the virgin particles even
increased slightly. Even for the virgin pellets, FTIR measurements
revealed fewer carbonyl bands after sorption experiments. But still,
the aged pellets of both polymers exhibited more carbonyl bands
than virgin ones after sorption experiments, implying that the
oxidized layer was not removed entirely. Furthermore, we observed
a variation in nitrogen signals. Considering the penetration depth of
a few nanometers of XPS, the detected nitrogen is only detected in
the uppermost layers of the polymer. The PS could contain some
processing additives containing nitrogen, like ethoxylated amines,
which is an antistatic additive (Zweifel et al., 2009). The miss of any
unexpected signals in ATR-FTIR supports the hypothesis, that no
significant contents of such additives are present in the sample and
that they do not affect the sorption experiment significantly. After
sorption experiments, these signals increased by about 1.5%, indi-
cating the sorption of nitrates from the solutions using tap water. A
similar increase in the nitrogen signal was observed for the virgin
PP particles, but not for the aged ones. This supports the hypothesis
that the upper surface layer of PP, oxidized during irradiation, was
partly washed off during overhead tumbling.

3.2. Sorption behavior

After the addition of polymer pellets to a water solution con-
taining BTEX and fuel ethers, ethers were sorbed only by PP. BTEX
were sorbed by both polymers, as shown exemplarily for ethyl
benzene and toluene in Fig. 1. A table with sorbates losses in the
control batch is attached in the supplementary material (Table S1).
Sorbates losses were accounted for calculating partitioning co-
efficients between polymer pellets and water. Considering that the
added polymer pellets are the most likely sorbent for the sorbates,
losses are expected to be lower in the batches with pellets than in
the control batch. All BTEX substances exhibited similar sorption
behaviors and showed an exponential decline in concentrations,
indicating sorption following first-order kinetics with reversible
reactions, as described by equation (1) (Chang and Thoman, 2014):

½A�t ¼ ½A�eq þ
�
½A�0 � ½A�eq

�
e�ðk1þk�1Þt (1)

with [A]0 and [A]t the concentrations of the BTEX and fuel ethers at
the beginning of the experiment and at time t, [A]eq the equilibrium
concentrations, and k1 and k-1 the rate constants for forward and
reverse reaction, respectively.

At the equilibrium the forward and reverse reaction rates are
equal. The experimental data were fitted with the GRG Nonlinear
Solving method from Microsoft Excel. Starting values for k1 were
derived from the initial slope from plotting ln[A] versus t (i.e. simple
first-order kinetics) and for [A]eq from themeasured concentrations
at 336 h. The half-lives, i.e. the time to reach concentration [A]0.5
eq¼ 0.5 ([A]0þ[A]eq) were calculated by logarithmizing equation (1)
and solving for t0.5 eq, see equation (2).

t0:5 eq ¼ ln
0:5

�
½A�0 þ ½A�eq

�
� ½A�eq�

½A�0 � ½A�eq
�

�
� 1
ðk1 þ k�1Þ

�
(2)

The fitted curves exhibit excellent consistency and are displayed
together with the experimental data in Fig. 1. Half-lives and
regression coefficients are listed in Table 2. Half-lives were lower
for aged PP compared to virgin PP and higher for aged PS compared
to virgin PS.

At a significance level of 95%, a two-tailed t-test revealed higher



Fig. 1. Declines in ethyl benzene and toluene concentrations over time after addition of polymer pellets. Curves display fits according to eq. (1).

Table 2
Calculated half-lives [t0.5 eq] of BTEX in the water phase after addition of polymer pellets. R2 refers to correlation between fitted curve and experimental data.

PP Sorbates PS

Virgin Aged Virgin Aged

t0.5 eq [h] R2 t0.5 eq [h] R2 t0.5 eq [h] R2 t0.5 eq [h] R2

32.6 0.991 13.6 0.974 benzene 53.5 0.960 58.0 0.983
22.9 0.994 8.66 0.989 toluene 32.7 0.973 37.5 0.981
13.6 0.986 5.32 0.985 m-xylene 24.4 0.969 30.6 0.981
15.3 0.989 6.35 0.987 o-xylene 44.7 0.969 50.3 0.969
13.5 0.986 5.40 0.986 ethyl benzene 20.4 0.968 27.3 0.975

A. Müller et al. / Environmental Pollution 240 (2018) 639e646 643
concentrations of all BTEX in the aqueous phase after 336 h in the
presence of aged PS than when virgin PS was added. No significant
difference was observed in the case of virgin and aged PP.

Fig. 2 shows the correlation between the hydrophobicity of the
sorbates in terms of KOW and the determined partition coefficients
KD of the sorbates between polymer pellets and water. The sorbates
are categorized in ethers and aromatic BTEX. Log KD values of the
Fig. 2. Polymer-water partition coefficient KD versus octanol-water partition coefficient for P
Error bars are based on the standard deviation of the triplicate for 336 h exposure (Bisectin
BTEX group ranged from 1.01 to 1.60 and 0.680 to 1.40 for virgin
and aged PS, respectively. Log KD values of the BTEX group ranged
from 1.43 to 2.34 and 1.56 to 2.29 for virgin and aged PP, respec-
tively. Ethers were only sorbed by PP with log KD values ranging
from 0.007 to 0.820 and 0.612 to 1.20 for virgin and aged pellets,
respectively. The Kow of BTEX and the ethers are found in literature
or were modelled with EPISuite (EPA, 2016; Hansch et al., 1995;
S and PP, virgin and aged, for BTEX and fuel ethers with literature KOW values (see text).
g line indicates a 1:1 correlation).
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Hwang et al., 2010). A table with calculated KD values is provided in
the supplementary material (Table S1). For all substances examined
PP had a higher sorption capacity (this means higher content of
sorbed species) than PS as expressed with log KD values.

The regression slopes were steeper for BTEX than for the fuel
ethers for both virgin and aged PP (Fig. 2). A comparison of the
regressions of BTEX and ethers showed that the sorption capacity of
PP is clearly related to the hydrophobicity of the substances within
a substance group. But differences in sorption behaviors between
the two substance classes are indicated. TAEE has a similar KOW to
benzene, but less of it was sorbed by the PP pellets, due to its
spherical molecule structure. Hence, sorbate hydrophobicity seems
insufficient to predict uptake by microplastics.

No ethers were sorbed by PS, which suggests that the sorption
mechanism of PS is different compared to PP, and it seems that the
structure of the sorbates is evenmore crucial. Size and shape effects
are muchmore pronounced in stiff than in rubbery polymers, and it
was found that at equal molecular volume planar molecules are
more easily absorbed than spherical molecules (George and
Thomas, 2001).

The coefficients of determination of the regressions were lower
for PS than for PP, which was also observed in previous studies
(Hüffer and Hofmann, 2016; Lee et al., 2014). This indicates that for
PS, additional factors besides hydrophobicity need to be considered
to predict the accumulation of contaminants from water. While
aliphatic polymers as PE and PP develop only van-der Waals bonds
with aromatic sorbates, PS is able to form p-p interactions between
the styrene ring of the polymer and the sorbate (Hüffer and
Hofmann, 2016; Velzeboer et al., 2014).

The partitioning of BTEX and MTBE between water and a cover
geotextile layer made of PP was found in literature (Nefso and
Burns, 2007; Rowe et al., 2005). The reported KD values were
nearly identical with the KD determined in the present study. For all
BTEX substances the deviations were less than 35% and 52% for
virgin and aged PP, respectively. Based on the diffusion coefficients
determined by Rowe (between 3.7 10�10m2 s�1 for benzene and 2.5
10�10m2 s�1 for xylene), two weeks exposure in the batch experi-
ment is equivalent to a diffusion depth of at least 25mm. As the
pellets had a maximum diameter of 5mm, we assume that diffu-
sion was completed for both, virgin and aged PP pellets. For MTBE
and benzene our KD were nearly the same as for PP geomembranes
with values of 1.2e2.1 and 31e36, respectively. Collectively, this
indicates that equilibrium between the PP pellets and the water
phase was reached within the experiment.

In field experiments with PS, the equilibrium distribution of
polycyclic aromatic hydrocarbons between this polymer and
seawater was almost reachedwithin amonth, faster than for PE and
PP (Rochman et al., 2013c). Thus, and due to the smaller molecular
sizes of the sorbates in the present study, it is likely that equilib-
rium between PS and the water phase was also reached.

3.3. Influence of polymer properties on sorption behavior

PP showed higher capacities than PS to accumulate BTEX and
fuel ethers (Fig. 2). This is consistent with a comparison of several
laboratory and field studies, which resulted in the following par-
titioning order of chemicals with log KOW ranging from 2 to 8:
HDPE ~ LDPE� PP> PVC ~ PS (O'Connor et al., 2016).

In this chapter various common approaches to explain sorption
behavior based on fundamental polymer properties are introduced.
It is a general description and therefore it is not differentiated be-
tween aged and virgin particles.

In general, polymers have no totally rigid surface, because a
polymer consist always of amorphous phases, which do not form a
defined and closed surface. A polymer contains always a free
volume. The chains are flexible and relaxation processes take place
depended on the environment. The sorption process of molecules
at polymers can be described as a combination of adsorption on the
surface and absorption into the bulk of a polymer. Adsorption on
the surface means a sorption in the upper layer of the surface re-
gion (nm up to mm). This means the penetration of the permeate
through the polymer is low. Absorption into the bulk means sig-
nificant penetration of the permeate into the polymer. In the pre-
sent experiments the penetration depends on the sorption at the
surface layer and the diffusion of the molecules through the poly-
mer. These processes are influenced by chemical (i.e. polarity,
molecular size) and physical aspects (i. e. phase morphology,
temperature) of the polymer.

Evenwhen the surface of polymers shows cracks after aging this
should be not interpreted as simple geometric surface enlargement
and expected higher sorption capacity. The aged surface layer can
support or suppress the sorption of molecules (i.e. polarity) at the
surface and the diffusion into the polymer (i.e. phase morphology).

Polymers have different ratios of amorphous contents. The
abundance of amorphous domains is crucial for the sorption of
hydrophobic organic compounds by polymers (Guo et al., 2012). As
sorption occurs predominately in the amorphous parts of a poly-
mer (Teuten et al., 2009), the fully amorphous PS is likely to have a
higher sorption capacity than the semi-crystalline PP. In accordance
with this approach, higher concentrations of polycyclic aromatic
hydrocarbons were found in PS than in PP after exposure to marine
environment for one year (Rochman et al., 2013c). However, in the
present work another result was observed: PP showed higher ca-
pacities to accumulate BTEX and fuel ethers than PS.

Above the glass transition temperature (Tg), polymers are in a
flexible state with higher steric mobility, while below Tg polymer
chains have lower segmental mobility and are more rigid and stiff.
As the Tg of PP is below room temperature (sorption experiments),
all amorphous domains occur in a flexible state and have an
increased free volume in the bulk polymer compared to the poly-
mer below Tg. At room temperature PS is in a glassy state
(Tg¼ 102 �C) and hence has a lower sorption capacity (Pascall et al.,
2005). A similar result was observed for PS, polyamide and poly-
vinylchloride (Hüffer and Hofmann, 2016).

The sorption behaviors in the present study (PP> PS) suggest
that the relative content of phasemorphology affects BTEX sorption
less than the Tg of the individual polymers. The factors dependent
on the Tg, such as free volume within the polymer and segmental
mobility, influence the transport process directly, whereas the de-
gree of crystallinity alters the polymer structure and hence in-
fluences the sorption process only indirectly (George and Thomas,
2001).

3.4. Influence of polymer aging on sorption behavior

PP in virgin and aged status did not show different sorption
behavior; for the aged PS pellets, a lower sorption capacity was
observed than for the virgin pellets (Fig. 1).

There are no previous, systematic studies on BTEX sorption by
virgin and aged PP pellets, but the distribution behavior of phen-
anthrene on PP pellets and eroded pellets has been investigated
(Karapanagioti and Klontza, 2008). More phenanthrene was sorbed
by aged PP. The same applies to difenoconazole, more of which was
sorbed by milled PP pellets with increased surface area than by
virgin pellets (Goedecke et al., 2017). Although further works about
the sorption capacities of aged polymeric particles are found in the
literature (Endo et al., 2005) no comprehensive and compatible
relationship between sorption and material behavior has been
established.

In the present study, the sorption behavior of PP was not
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affected by aging and the corresponding increase in crystallinity
after the aging process. No increased diffusivity and sorption ca-
pacity due to crack formation was evident. Furthermore, the
introduction of oxygen and the formation of carbonyl groups led to
increased polarity of the pellet surface. Therefore, a lower sorption
capacity for the nonpolar compounds was to be expected (Mato
et al., 2001). The measured KD of aged PP was equal to the KD of
virgin PP, suggesting that the uptake of BTEX by PP is generally by
absorption rather than adsorption, and was not affected by the
changes in material properties caused by aging.

In the literature no works were found about the sorption
behavior of fresh and aged PS particles.

In this study, no visual embrittlement through aging was
evident. However, GPC measurements revealed a degradation of
the polymer chains demonstrated by decreasing Mn values. As
molecular mass decreases, the chain flexibility increases. The
increased flexibility represents a discontinuity and may form sites
for permeant molecules to be absorbed into glassy polymers
(George and Thomas, 2001). However, no positive effect was
observed in the present study, implying that sorption by PS is a
more superficial process. The introduction of oxygen in the surface
layer and the formation of carbonyl groups were observed for aged
PS particles. Hence, the polarity of the pellet surface increased, and
this might have led to a reduced sorption capacity for nonpolar
BTEX. Considering all results, the sorption of BTEX by PS is not
reduced after aging due to reduced segmental mobility, but mainly
because of the increased superficial polarity. Based on the reduced
sorption capacity of aged PS, we conclude that adsorption is the
main sorption process of PS. Contrary to PS, PP was not affected by
the increased superficial polarity, as the BTEX are absorbed into the
bulk of the PP pellets.

4. Conclusion

In lab experiments it could be shown that BTEX and fuel ethers
reach equilibrium between the tab water and microplastic particles
within days. While PP exhibited higher sorption capacity for BTEX
than PS, fuel ethers were sorbed only by PP. Here, the sorbate hy-
drophobicity seems to be a factor influencing the increased
pollutant uptake by microplastics over the present types of
polymer.

While aging led to a decreased sorption capacity of amorphous
PS, no difference was evident for semi-crystalline PP, despite the
changedmaterial properties. Absorption into the polymer bulk was
identified as main sorption process of PP, while superficial
adsorption seemed to be dominant for PS. These different sorption
behaviors are influenced mainly by the glass transition tempera-
ture of the polymer and the formation of a hydrophilic surface layer
after the aging process.

Overall, it was shown that, compared with sorbate hydropho-
bicity or polymer's glass transition temperatures, aging has the
least impact on sorption and does not increase the risk potential of
PP and PS particles due to the higher uptake of harmful fuel
components.
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