
Umweltchemie
DOI: 10.1002/ange.201405050

Finde den Unterschied: synthetische und nat�rliche
Nanopartikel in der Umwelt – Freisetzung, Verhalten
und Verbleib
Stephan Wagner, Andreas Gondikas, Elisabeth Neubauer, Thilo Hofmann und
Frank von der Kammer*

Angewandte
Chemie

Stichwçrter:
Nanopartikel ·
Nanopartikeltransport ·
Nanopartikelumwand-
lungen ·
Umweltchemie

.Angewandte
Aufs�tze

F. von der Kammer et al.

12604 www.angewandte.de � 2014 Die Autoren. Verçffentlicht von Wiley-VCH Verlag GmbH & Co. KGaA, Weinheim Angew. Chem. 2014, 126, 12604 – 12626

http://www.angewandte.de


1. Einleitung

Das Verhalten und der Verbleib nat�rlich vorkommender
Nanopartikel (NPs; 1–100 nm) und Kolloide (1–1000 nm)
werden schon lange intensiv erforscht. Die bisher gewonne-
nen Erkenntnisse sind bei weitem noch nicht ausreichend, um
ein genaues Modell des Verhaltens und Verbleibs von Na-
nopartikeln in der Umwelt zu erstellen. Bekannt ist, dass
Oberfl�chenreaktionen, Stabilit�t, Mobilit�t und Auflçsung
den Verbleib und das Verhalten in w�ssriger Umgebung be-
stimmen (Abbildung 1). Das Ausmaß, inwieweit diese Pro-
zesse stattfinden, ist unter anderem von den Partikeloberfl�-
chen-Eigenschaften sowie von Umgebungsbedingungen wie
pH-Wert, Ionenst�rke und dem Vorhandensein nat�rlicher
organischer Substanz (NOM) abh�ngig. Die aus der ver-
mehrten Produktion und Verwendung von synthetischen
Nanomaterialien (ENMs) in Konsumg�tern und Industrie-
anwendungen resultierende Freisetzung macht ad�quate
Strategien f�r die Risikobewertung, einschließlich der Vor-
hersage ihres Verbleibs und Verhaltens in unterschiedlichen
Umweltmedien, erforderlich. Die entscheidende Frage, ob
vorhandene Erkenntnisse auf die Vorhersage des Verbleibs
und Verhaltens von ENMs �bertragbar sind oder ob sich die
ENMs diesbez�glich von nat�rlichen Nanopartikeln unter-
scheiden, kann beantwortet werden, indem man die rele-
vanten Prozesse identifiziert. In diesem Aufsatz werden die
Prozesse der nat�rlich vorkommenden Nanopartikel mit den
f�r ENMs beobachteten Prozessen verglichen, um die „na-
nospezifischen“ Eigenschaften der letzteren zu benennen und
maßgebliche Wissensdefizite bez�glich der Bewertung ihres
Umweltrisikos zu identifizieren. Außerdem wird ein Ent-
scheidungsbaummodell vorgestellt, das eine Entscheidung
ermçglicht, welche ENM-spezifischen Tests durchgef�hrt
werden m�ssen, um die nanospezifischen Eigenschaften zu
bestimmen.

Maßgebliche Prozesse f�r den Verbleib und das Verhalten
von Eisenoxid-Nanopartikeln (NIOPs) sind in Abbildung 1

dargestellt. Ein NIOP kann sich auflçsen oder wachsen,
aggregieren oder auf Oberfl�chen abgeschieden werden, von
organischen und anorganischen Bestandteilen des Wassers
umh�llt werden oder/und es kann seine Kristallstruktur
�ndern. Der Verbleib und das Verhalten der Eisenpartikel
wird von den hydrochemischen Bedingungen und den Ei-
genschaften des NIOP bestimmt. Beispielsweise wird der
Transport nat�rlicher NIOPs von der Ca2+-Konzentration
gesteuert.[1] Synthetische NIOPs haben eine definierte und
verglichen mit nat�rlich vorkommenden NIOPs homogene
Morphologie (Abbildung 2). Dies wirft die Frage auf, ob der
Verbleib und das Verhalten synthetischer NIOPs von ihrer
spezifischen Morphologie abh�ngen.

Dieser Aufsatz beruht auf einer Literaturrecherche mit
dem in Abbildung 3a dargestellten Arbeitsablauf. Die Lite-
ratur stammt aus einer Scopus-Recherche (Suchkriterien:
Schl�sselworte: engineered nanomaterials; environment,
publication date after 2010). Zudem wurde eine Liste mit den
wichtigsten Autoren erstellt, die auf dem Gebiet des Ver-
bleibs und Verhaltens synthetischer Nanomaterialien und
nat�rlicher Kolloide in der Umwelt forschen. Die Sammlung
wurde dann durch Verçffentlichungen dieser Autoren er-
g�nzt. Die so gesammelten Publikationen wurden auf rele-
vante Zitate einschließlich der Literatur vor 2010 untersucht.

Die Produktion und Verwendung von Nanopartikeln haben zur
Folge, dass synthetische Nanopartikel in die Umwelt freigesetzt wer-
den, wo sie vielf�ltige Reaktionen und Wechselwirkungen eingehen
kçnnen. F�r nat�rlich vorkommende Nanopartikel (1–100 nm) und
Kolloide (1–1000 nm) werden solche Reaktionen und das daraus re-
sultierende Verhalten und der Verbleib in der Umwelt seit langem
untersucht. Die aus diesen Untersuchungen gewonnenen Erkenntnisse
reichen jedoch f�r die Erstellung genauer Modelle �ber das Verhalten
und den Verbleib synthetischer Nanopartikel in der Umwelt l�ngst
nicht aus, bilden aber einen guten Ausgangspunkt f�r eine Risikobe-
wertung dieser neuen Materialien. Das Ziel dieses Aufsatzes ist der
kritische Vergleich zwischen den Prozessen nat�rlicher und syntheti-
scher Systeme. Auf diese Weise sollen die „nanospezifischen“ Eigen-
schaften der synthetischen Partikel sowie maßgebliche Wissensl�cken
f�r eine Risikobewertung von k�nstlich hergestellten Nanomaterialien
in der Umwelt identifiziert werden.
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Der Auswahlprozess und die anschließende themenbezogene
Einordnung der Publikationen in Untergruppen erfolgten in
drei Schritten: I) Insgesamt 376 Verçffentlichungen wurden
anhand der in Abbildung 3a aufgef�hrten vordefinierten
Qualit�tskriterien bewertet. II) Alle Verçffentlichungen, die
diese Kriterien erf�llten, wurden in die zwei Hauptklassen
der nat�rlichen Kolloide sowie der synthetischen Nanoma-
terialien eingeordnet (Abbildung 3b). III) Innerhalb jeder
der beiden Klassen erfolgte eine weitere Einteilung in eine bis
vier Unterklassen (Freisetzung, Stabilit�t/Transport, Ober-
fl�chenmodifizierung und Auflçsung). Die zeitliche Ent-
wicklung der Publikationszahlen innerhalb jeder Unterklasse
zeigt Abbildung 3c.

2. Freisetzung

Die mit der Nanotechnologie in Konsum- und Industrie-
produkten verbundenen Umweltrisiken betreffen einerseits
mçgliche unmittelbare Gefahren durch Nanomaterialien und
andererseits Risiken, die aus ihrer Umweltexposition er-
wachsen, d.h. aus der Konzentration der Materialien in der
Umwelt. Außer neuentwickelten spezifischen Nanomateria-
lien werden seit langem auch Materialien produziert, die eine
Grçßenfraktion im Nanopartikelbereich enthalten. Ein typi-
sches Beispiel daf�r ist die seit 1942 kommerziell erh�ltliche
pyrogene Kiesels�ure (SiO2, Aerosil). Ohne die Kenntnis des
spezifischen Umweltverhaltens eines bestimmten Partikel-
typs muss man eine homogene Verteilung in der aquatischen
Umgebung annehmen. Eine mçgliche Hçherbelastung an
Orten vorrangiger Partikelansammlung (Senken) bleibt dabei
unber�cksichtigt. W�hrend dem Gef�hrdungsaspekt bei der
Nano-Risikobewertung große Aufmerksamkeit gewidmet
wurde, ist �ber die mçgliche Exposition, d.h. �ber gegen-
w�rtige und k�nftige ENM-Konzentrationen in der Umwelt
sowie �ber deren Verteilungsheterogenit�t, nur wenig be-
kannt.[4] Diese Konzentrationen sind den durch die mensch-
liche Aktivit�t gewollt oder ungewollt freigesetzten ENM-
Mengen proportional (Tabelle 1). Die Bedeutung der Quan-
tifizierung von Freisetzungsmengen wird zwar allgemein an-
erkannt, aber aufgrund bestimmter Marktpraktiken und
technischer H�rden stehen nur wenige Daten zur Verf�gung.
Informationen �ber das Vorkommen von ENMs in den ver-
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schiedenen Arten von Konsumg�tern
sind rar, die mit dem Gebrauch, dem
Recycling und der Beseitigung der
Produkte verbundenen Freisetzungsko-
effizienten sind unbekannt, und die
meisten Freisetzungsquellen wie
Mensch oder Haushalt sind diffus.[5]

Diesen Mangel an Daten versucht man
durch Modellierungen zu kompensie-
ren, die weitgehend auf Annahmen oder
Wahrscheinlichkeiten beruhen.[6] F�r
eine Absch�tzung von Freisetzungs-
mengen werden umfassende Modelle
bençtigt. Allerdings wird deren Vali-
dierung durch das Fehlen von Techni-
ken f�r die Messung von ENMs in
realen Systemen und ihre Unterschei-
dung von der Vielzahl nat�rlich vor-
kommender Nanomaterialien er-
schwert.[7] Testvorschriften, die auf ge-
lçste Bestandteile zugeschnitten sind,
sind f�r Nanomaterialien nicht direkt
�bertragbar.[8]

Bei der Modellierung von ENM-
Umweltkonzentrationen m�ssen s�mt-
liche mçglichen Freisetzungsquellen f�r
ENMs ber�cksichtigt werden. Die
Freisetzung kann gewollt sein, z. B. bei

Altlastensanierungen,[9] in der Landwirtschaft[10] und bei der
Wasseraufbereitung.[11] Solche Quellen kçnnen direkt in die
Freisetzungmodelle eingearbeitet werden, weil Menge und
Eigenschaften der ENMs bekannt sind. Anspruchsvoller ist
die Erfassung ungewollter Freisetzung an Punktquellen wie
Kl�ranlagen, M�llverbrennungsanlagen, Produktionsanlagen
und in naher Zukunft mçglicherweise Krankenh�user und
Kliniken, weil Informationen zur Quelle und �ber die Kon-
zentration der Nanomaterialien an diesen Orten fehlen.[12]

Mçgliche Schwankungen in den Arbeitsabl�ufen der betref-
fenden Einrichtungen erschweren die Modellierung zus�tz-
lich.[13] Am schwierigsten ist aber die Bestimmung der unge-
wollten Freisetzung aus diffusen Quellen, wie durch Ge-
brauch von ENM-haltigen Produkten oder Auswaschen der
ENMs aus Sonnenschutzmitteln, Kosmetika und Textilien.[14]

Eine �berwachung solcher Quellen wird von großen r�um-

Abbildung 1. Graphische Darstellung mçglicher Reaktionen von Nanopartikelmaterialien in na-
t�rlichen aquatischen Medien am Beipiel eines Eisenoxid-Nanopartikels (NIOP).

Abbildung 2. Elektronenmikroskopische Aufnahmen von k�nstlichen
Eisenoxid-Nanopartikeln, die als Kontrastmittel bei der Kernspintomo-
graphie eingesetzt werden (a,b; adaptiert aus Hofmann et al.[2]) und
nat�rliche, aus Auensediment entnommene Eisenoxidpartikel (c–f;
adaptiert aus Plathe et al.[3]).

Tabelle 1: Produktionsmengen, vorhergesagte Umweltkonzentration (PEC), Umweltkonzentration (EC).

NP Produktion in der EU[16] [t/a]
Median (25/75 Perzentil)

PEC im Oberfl�chenwasser
(Q0.15 ; Q0.85)

Gemessene EC

TiO2 550 (55–3000) 0.53 (0.4; 1.4) mgL�1 0.55–6.48 mgL�1[26] [a]

ZnO 55 (5.5–28000) 0.09 (0.05; 0.29) mg L�1 n.a.[b]

SiO2 5500 (55–50000) n.a. n.a.
FeOx 550 (30–5500) n.a. n.a.
CeOx 55 (0.55–2800) 5.1–54.2 ng L�1[27] n.a.
CNTs 550 (180–550) 0.23 (0.17–0.35) ng L�1 n.a.
Fullerene 0.6 (0.6–5.5) 0.11 (0.07–0.28) ng L�1 n.a.
Ag 5.5 (0.6–55) 0.66 (0.51–0.94) ng L�1 n.a.
Quantenpunkte 0.6 (0.6–5.5) n.a. n.a.

[a]<0.45 mm filtriert. [b] n.a. = nicht verf�gbar.
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lichen und zeitliche Variationen im Gebrauch der ENM-hal-
tigen Produkte erschwert. Durch die zunehmend geforderten
Risikoabsch�tzungen werden auf globaler und regionaler
Ebene genauere Informationen verf�gbar, die in Zukunft
eine bessere Materialflussanalyse f�r ENMs ermçglichen
werden.[15] Eingangsparameter f�r solche Berechnungen sind
außer den Produktionsmengen auch die Transferfaktoren der
ENMs zwischen den Lebenszyklusstadien. Produktionsmen-
genangaben f�r ENMs finden sich in Lit.[12c,15–17]. SiO2,
TiO2 und Eisenoxide (FeOx) gehçren zur Gruppe mit den
hçchsten Produktionsmengen, und die erwarteten Umwelt-
konzentrationen liegen im mgl�1-Bereich (Tabelle 1). Die
Herstellungsmengen von Quantenpunkten, Fullerenen und

Ag-NPs sind erheblich
kleiner. Die Bestim-
mung der Freisetzungs-
mengen von ENMs in
die Umwelt ist eine
komplexe Aufgabe, die
nicht nur die Entwick-
lung von realistischen
Modellierungsans�tzen,
sondern auch deren Va-
lidierung durch Techni-
ken erfordert, die eine
Messung von ENMs in
realen komplexen Ma-
trices ermçglichen. Be-
st�tigt wurde die Frei-
setzung von Nanomate-
rial aus ENM-haltigen
Farben, entweder ge-
wollt (Silber-Nanoparti-
kel) oder ungewollt (Ti-
tandioxid-Kolloide mit
einer Fraktion im Na-
nobereich).[18] Aus eini-
gen Studien sind auch
Daten �ber die ENM-
Freisetzung durch me-
chanischen Abrieb, z. B.
von ZnO- bzw. Fe2O3-
beschichteten Oberfl�-
chen, bekannt.[19] Die
Partikelfreisetzung
durch mechanischen
Abrieb von einer be-
schichteten Oberfl�che
war von der Art der
Beschichtung und Ober-
fl�che abh�ngig. Unter
Laborbedingungen lag
die durch Schleifen einer
Polyurethan-ZnO-Be-
schichtung erzeugte ma-
ximale lokale Partikel-
konzentration in der
Umgebungsatmosph�re
z.B. bei 6.15 � 102–6.36 �

104 cm�3. Aufgrund der Aggregation und Pr�zipitation von
Partikeln in der Schleifmaschine w�ren praktisch geringere
Werte zu erwarten, allerdings liegen die vorhergesagten
Konzentrationen im Bereich gewçhnlicher Partikelkonzen-
trationen in Straßenschluchten (2.5 � 104–1.5 � 105 cm�3).[19a]

In der Textilindustrie werden aufgrund der antimikrobiellen
Eigenschaften der Ag-Ionen h�ufig Ag-ENMs verwendet.
Die Ag-Freisetzung aus Textilien wurde beispielsweise von
Benn und Westerhoff untersucht,[20] und die Freisetzung von
Ag-ENMs aus Konsumprodukten und Textilien haben z. B.
Farkas et al. , Kaegi et al. und Quadros et al. erforscht.[14a, 18a,21]

Die Ag-Freisetzung aus Ag-haltigen Textilien schwankte
zwischen 0.3 und 377 mgg�1 im ersten Waschzyklus und nahm

Abbildung 3. a) Regeln f�r die Auswahl und Klassifizierung der bewerteten Verçffentlichungen; b) Anzahl der Pu-
blikationen innerhalb der Hauptklassen; c) zeitliche Entwicklung der Publikationszahlen in den bewerteten Unter-
klassen.
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in den folgenden Zyklen stark ab.[20, 22] Die Migration von
ENMs aus Festpolymeren ist in Bezug auf Lebensmittelver-
packungen von Interesse und wurde bereits f�r ENMs wie
Ag, TiO2 und TiN untersucht.[23] Die maximale Ag-Freiset-
zungsgeschwindigkeit aus Lebensmittelbeh�ltnissen unter
sauren Bedingungen betrug 3 ng cm�2 d�1 bei 20 8C.[24] Unsere
eigenen Untersuchungen best�tigten diese Befunde. Die
Freisetzungsgeschwindigkeiten der Ag-Ionen aus einem
ENM-haltigen Festpolymer nahmen bei Temperaturerhç-
hung (25 und 60 8C) zu und verringerten sich bei zunehmen-
den Partikelgrçßen (Projekt Nano-FCM, �sterreich, Ab-
schlussbericht in Vorbereitung). Jedoch wurde selbst nach
mechanischer Beanspruchung keine quantitative Partikel-
freisetzung beobachtet. Dies widerspricht Literaturdaten,
wonach thermische, mechanische (z.B. Abrieb) und chemi-
sche Beanspruchung eine geringf�gige Partikelmigration aus
dem Polymer in die �berlagernde Fl�ssigkeit hervorrufen
kçnnen.[23, 24] Kohlenstoff-Nanorçhren (CNTs) werden ge-
wçhnlich in eine feste Matrix eingebettet, z. B. in Komposit-
polymer-Materialien, sodass eine Freisetzung nur beim Her-
stellungsprozess, der nachfolgenden Verarbeitung sowie bei
der Rezyklierung zu erwarten ist.[25] Dementsprechend liegen
die verhergesagten Umweltkonzentrationen lediglich im
ng L�1-Bereich (Tabelle 1). Materialien wie Quantenpunkte
finden vorwiegend in elektronische Produkte Anwendung,
weshalb f�r ihre Freisetzung in die Umwelt keine Szenarien
existieren.

In allen F�llen wurden Proben in einer relativ einfachen
Matrix untersucht, die sofort nach der Freisetzung und vor
dem Eintritt in nat�rliche Wasserkçrper entnommen wurden.
Die Detektion und Charakterisierung von Nanopartikeln in
nat�rlichen Gew�ssern gelang f�r nat�rliche Nanopartikel
(z. B. Neubauer et al.[28]) und in komplexen Nahrungsmittel-
matrices f�r ENMs,[29] aber eine Detektion und Charakteri-
sierung von ENMs in nat�rlichen Wasserproben ist wegen
niedriger Konzentrationen und komplexer Matrices technisch
kompliziert. Hinzu kommen noch die in erheblich hçheren
Konzentrationen vorhandenen nat�rlichen Nanomaterialien,
die oft eine �hnliche Zusammensetzung haben wie die ENMs.
Nach neuesten Erkenntnissen sind die Elementverh�ltnisse
aus Gesamtmessungen ein vielversprechendes
Hilfsmittel f�r die Bestimmung des Beitrages
von ENMs zur Gesamtkonzentration. Diese
Vorgangsweise basiert darauf, dass es sich bei
ENMs – im Gegensatz zu den nat�rlichen
Analoga – um Reinmaterialien handelt.[30]

Im Hinblick auf die Ungenauigkeiten be-
rechneter Umweltkonzentrationen, die aus den
starken Schwankungen der Freisetzungsdaten
resultieren, m�ssen Risikobewertungen, die
gewçhnlich auf PEC/PNEC-Verh�ltnissen be-
ruhen (PEC = vorhergesagte Umweltkonzen-
tration, PNEC = vorhergesagte Konzentration,
bei der keine Wirkung beobachtet wird) mit
großer Sorgfalt interpretiert werden.[95] Zus�tz-
lich ist bei der Risikobewertung zu ber�cksich-
tigen, dass die Konzentrationen der nat�rlichen
Analoga die ENM-Konzentration um mehrere
Grçßenordnungen �bersteigen kçnnen.[31] Eine

von ENMs ausgehende Gefahr kann jedoch aus einem spe-
ziellen Verhalten resultieren, das die nat�rlichen Analoga
nicht zeigen, und das selbst bei viel geringeren Konzentra-
tionen auftritt. In den folgenden Abschnitten werden solche
Unterschiede herausgearbeitet, indem die Eigenschaften von
nat�rlichen Kolloiden und ENMs miteinander verglichen
werden. Anschließend werden mçgliche Unterschiede des
Verhaltens und des Verbleibs zwischen ENMs und nat�rli-
chen Kolloiden identifiziert.

3. Oberfl�chenmodifikationen

Die Oberfl�chen von Nanopartikeln und Kolloiden
werden in nat�rlichen Gew�ssern durch biotische und abio-
tische Prozesse ver�ndert. Beispiele daf�r sind die Adsorpti-
on und Desorption organischer und anorganischer Verbin-
dungen, chemische Reaktionen (z.B. Reduktion und Oxida-
tion) sowie die Rekristallisation und orientierte Aggregation
(Abbildung 4). Diese Prozesse h�ngen von der Hydrochemie
des Gew�ssers ab und werden stark von vorhandenen Li-
ganden, Reduktions- oder Oxidationsmitteln und den Ei-
genschaften der nat�rlichen organischen Substanz (NOM)
beeinflusst.[14b] Die Oberfl�cheneigenschaften sind entschei-
dend f�r den Verbleib und die Bioverf�gbarkeit der Partikel
in nat�rlichen Gew�ssern, weil sie die Wechselwirkungen des
Partikels mit Kolloiden, Oberfl�chen und Biota steuern (z. B.
Yoshida et al.[32]). Wir fassen hier den gegenw�rtigen Wis-
sensstand �ber Oberfl�chenmodifikationen von ENMs zu-
sammen und vergleichen ihn mit dem Wissen �ber nat�rlich
vorkommende Kolloide. Wir versuchen, solche Prozesse zu
identifizieren, die zu modifizierten ENMs f�hren kçnnten,
die sich von den Modifikationsprodukten der nat�rlichen
Analoga unterscheiden.

3.1. Adsorption und Desorption

H�ufig werden ENMs mit synthetischen organischen
Substanzen beschichtet („organische H�lle“), um die gleich-

Abbildung 4. Hauptprozesse, die zu Oberfl�chenmodifikationen von ENMs f�hren.
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m�ßige Verteilung der Partikel im Produkt sicherzustellen.
Der Effekt wird aufgrund einer elektrischen und/oder steri-
schen Abstoßung zwischen den Partikeln oder einer gerin-
geren Partikelbeweglichkeit infolge der erhçhten Viskosit�t
des Mediums (z.B. in Farben) erzielt. Diese organischen
Substanzen werden in nat�rlichen aquatischen Systemen
wahrscheinlich rasch desorbiert oder zersetzt. Gleichzeitig
werden wahrscheinlich NOM und anorganische Ionen, die in
Oberfl�chengew�ssern reichlich vorkommen, auf den Ober-
fl�chen der ENMs adsorbiert. Die gleichzeitige Desorption
der nicht persistenten, synthetischen organischen Verbin-
dungen und Adsorption nat�rlich vorkommender Kompo-
nenten bestimmen Oberfl�chenstruktur, Ladung sowie La-
dungshomogenit�t, also entscheidende Eigenschaften f�r die
Dispersion, Flokkulation und Abscheidung der Nanopartikel
in der Umwelt, und sie haben deshalb einen starken Einfluss
auf den Verbleib und Transport der ENMs.

Einige Studien besch�ftigten sich mit der Frage, wie die
Art der organischen H�lle die Stabilit�t und Reaktivit�t von
ENMs beeinflusst.[33] Organische H�llen mit geringem Mo-
lekulargewicht und geladenen funktionellen Gruppen indu-
zieren auf den Partikeln elektrische Abstoßungskr�fte, und
lange Kettenpolymere induzieren sterische Abstoßung. Die
relative Best�ndigkeit einer organischen H�lle wird haupt-
s�chlich durch die Art ihrer Bindung auf der ENM-Oberfl�-
che, d.h. durch Innen- oder Außensph�renkomplexe, von
ihrer Hydrophobie und Bioabbaubarkeit bestimmt. Poly-
ethylenoxid ist z.B. biologisch abbaubar,[34] und Polydime-
thylsiloxan (in Kosmetikprodukten als organische H�lle von
Titandioxid-Nanopartikeln verwendet) wird in einer einfa-
chen Wassermatrix leicht von der Partikeloberfl�che ent-
fernt.[35] Andererseits sollten organische Liganden, die In-
nensph�renkomplexe mit den Oberfl�chenatomen metall-
haltiger Nanopartikel bilden, hochbest�ndig sein.[36] Die
TiO2-ENMs in Sonnenschutzmitteln haben zwei H�llen: Eine
anorganische Schicht, gewçhnlich Aluminiumoxid oder Kie-
sels�ure, verhindert Oberfl�chenreaktionen auf dem photo-
chemisch aktiven TiO2, und eine synthetische organische
H�lle unterst�tzt die gleichm�ßige Partikelverteilung im
Produkt. In einem einfachen Wassermedium ist die k�nstliche
organische H�lle leicht vom ENM entferntbar, wohingegen
die anorganische H�lle best�ndig ist.[35]

Inwieweit die H�lle von der ENM-Oberfl�che entfernt
wird, h�ngt zum Teil von der vorhandenen NOM und deren
Eigenschaften ab. Der Begriff NOM umfasst eine große
Bandbreite organischer Verbindungen, zu der viele Molek�le
und Makromolek�le einschließlich Humin- und Fulvins�u-
ren, extrazellul�ren polymeren Substanzen, Proteine und or-
ganische Verbindungen mit geringem Molekulargewicht
sowie Liganden wie Carboxyverbindungen, Amine und
Thiole gehçren. Eine Vorhersage der Wechselwirkungen
zwischen der NOM und den Partikeln in nat�rlichen aquati-
schen Systemen ist deshalb schwierig, aus Studien �ber ein-
fache aquatische Systeme konnten aber viele Erkenntnisse
gezogen werden. NOM kann auf praktisch allen ENMs sor-
bieren und erhçht somit deren Stabilit�t und Mobilit�t. Dies
gilt f�r Partikel auf Kohlenstoffbasis wie Polystyrol-NPs,[37]

Fullerene und Kohlenstoff-Nanorçhren[37, 38] ebenso wie f�r
metallische und metallbasierte Partikel, z.B. Au-,[37,39] Ag-

,[37, 38b, 40] TiO2-
[41] und CeO2-NPs.[42] Weiterhin kçnnen Protei-

ne und andere Makromolek�le viele synthetische Nanopar-
tikel (ENPs) in Kl�rschl�mmen stabilisieren.[37] Die Wech-
selwirkung zwischen den Proteinen und NPs wird von Hete-
rogenit�ten auf den NP-Oberfl�chen, der Grçße der Proteine
und der Art der organischen H�lle bestimmt.[39, 43] Sind das
Protein und die NPs allerdings �hnlich groß, dann ist die
Bildung einer Proteinkorona auf den Nanopartikeln ein in-
stabiler und reversibler Prozess.[42b] Hohe NOM-Konzentra-
tionen kçnnen eine verbr�ckende Koagulation beg�nsti-
gen.[41a]

Die Adsorption von NOM auf NP-Oberfl�chen ist f�r die
Kolloidstabilit�t nat�rlicher NPs genauso wichtig wie f�r
ENMs. Sie kann die Oberfl�chenchemie und damit das Ver-
halten in biologischen, technischen und Umweltsystemen
wesentlich beeinflussen (siehe Lit. [44], zit. Lit.). Viele na-
t�rliche Partikel und solche, die in vom Menschen geschaf-
fenen Systemen wie Kl�ranlagen vorkommen, kçnnen durch
organische Verbindungen stabilisiert werden und weisen
daher bessere Transporteigenschaften in der Umwelt auf. In
einigen Studien wurde der Einfluss von NOM auf die Ag-
gregation und das Anlagerungspotential von Nanopartikeln
auf Metall- oder Metalloxid- (meist Eisenoxide) oder Me-
tallsulfidbasis (z.B. CuS, ZnS und HgS) untersucht.[12a, 28,45]

Die NP-Stabilisierung durch NOM ist ein wichtiger Mecha-
nismus f�r die Mobilit�t metallischer oder organischer Kon-
taminationsstoffe im Oberfl�chen- und Grundwasser.[1, 3,46]

NOM kann auch auf organischen H�llen der ENMs adsor-
biert werden und auf diese Weise die Eigenschaften der
Partikeloberfl�che bestimmen.[33c] Der Einfluss der NOM auf
Oberfl�cheneigenschaften h�ngt von der Art und den Ei-
genschaften der organischen H�lle sowie der NOM ab. In
einer Mesokosmosstudie wurden z.B. Ag-NPs mit Polyvi-
nylpyrrolidon(PVP)-H�lle durch pflanzliche NOM stabili-
siert, w�hrend mit Gummiarabikum umh�llte Ag-NPs aus der
Wassers�ule entfernt wurden, wahrscheinlich durch Auflç-
sung der Partikel und die Bindung der freigesetzten Ag-Ionen
auf Sediment- und Pflanzenoberfl�chen.[40] PVP-beschichtete
Ag-NPs waren in einer Vielzahl von Matrices relativ best�n-
dig, w�hrend sich die NPs mit einer Gummiarabikumh�lle
wesentlich schneller umwandelten.[47] Nach der Alterung von
Ag-NPs im S�ß-und Salzwasser war organisches Ag, z. B.
thiolgebundenes Ag,[48] die dominierenden Ag-Spezies,
wahrscheinlich infolge der Oxidation von Ag-NPs durch
funktionelle Thiolatgruppen von Proteinen oder aus der
NOM.[49]

Außer NOM kçnnen auch im Grundwasser enthaltene
anorganische Stoffe wie HCO3�, HPO4

2�, SO4
2�, Cl� und

NO3
� auf der Partikeloberfl�che adsorbiert werden, und

derartige Modifikationen kçnnen die Partikelreaktivit�t
drastisch ver�ndern. Nanoskalige nullwertige Eisen(nZVI)-
Partikel sind unter typischen Umgebungsbedingungen bei-
spielsweise anf�llig f�r Oxidation, w�hrend die Adsorption
von NO3� einen Passivierungseffekt gegen Oxidation her-
vorruft.[50] In aquatischen und terrestrischen Umgebungen
kçnnen anorganische Schadstoffe auf ENPs sorbiert
werden.[51] In Boden-Mesokosmen, die mit Ag-NP-haltigen
Kl�rschl�mmen angereichert sind, wird beispielsweise Ag auf
die Oberfl�chen von TiO2-NPs sorbiert.[51a] Die Wechselwir-
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kung der ENPs mit anorganischen Schadstoffen kann die
ENP-Oberfl�chenchemie wesentlich ver�ndern. Eine Mçg-
lichkeit ist die Bildung einer mehrere Nanometer dicken
Oberfl�chenschicht wie bei der Fluoridanlagerung auf Hy-
droxyapatit.[51b] Anorganische Ionen beeinflussen außer der
Oberfl�chenchemie auch die Aggregations- und Abschei-
dungsprozesse der NPs. Durch die Adsorption multivalenter
anorganischer Kationen, besonders von Ca und Mg, kann die
Stabilisierungswirkung der NOM unterdr�ckt werden (z. B.
Kretzschmar und Sticher[1]). Die Aggregationsgeschwindig-
keiten von ZnO-NPs werden von der Adsorption von Anio-
nen beeinflusst,[52] w�hrend die Ausf�llung anorganischer
Schadstoffe wie Cr und As auf nZVI-Oberfl�chen die Parti-
kelgrçßen erhçht und zu vermehrter Abscheidung der nZVI
f�hrt.[51c] Bei der orientierten Aggregation und Umwandlung
von Ferrihydrit-NPs in Goethit schließlich kçnnen vorhan-
dene anorganische Liganden die Kristallmorphologie und
Wachstumskinetik beeinflussen.[53]

3.2. Chemische Reaktionen

Chemische Reaktionen, z. B. Redoxreaktionen, Pr�zipi-
tation, Adsorption, Komplexbildung und photochemische
Reaktionen finden auf der Oberfl�che von NPs statt, wenn
diese mit organischen oder anorganischen Liganden[54] sowie
Hauptinhaltsstoffen oder Spurenstoffen des Wassers in Kon-
takt kommen.[52, 53,55] Diese Reaktionen kçnnen zu morpho-
logischen Ver�nderungen und wahrscheinlich zur Bildung
von Kern-Schale-Strukturen f�hren. F�r Redoxreaktionen
anf�llig sind metallische NPs, z. B. Ag-, Cu-[56] , nZVI-[50b,57]

sowie Metalloxid-NPs wie Fe-Oxid-NPs.[58] So wurde die
nZVI-Korrosion in Labor-[50] und Feldstudien untersucht.[59]

Wie bei nat�rlichen NPs kçnnen Reduktions- und Oxida-
tionsreaktionen ablaufen, wenn ENMs von oxischen in an-
oxische Umgebungen oder umgekehrt transferiert werden.
Durch Oxidation kçnnen sich die magnetischen Eigenschaf-
ten von Fe-Oxiden wie Magnetit und damit die magnetischen
Kr�fte zwischen den Partikeln �ndern, was das Aggregati-
onsverhalten des Materials beeinflusst.[58a] Eine Oxidation
kçnnte deshalb die Aggregationsgeschwindigkeit von Ma-
gnetit-NPs herabsetzen und mçglicherweise die Kolloidsta-
bilit�t erhçhen. Oxidation und Reduktion von Fe-Oxid-NPs
kçnnten auch einen großen Einfluss auf die Retention und
Freisetzung sorbierter Schadstoffe wie Arsen haben.[58b]

Ein wichtiger Umwandlungsprozess f�r metallische Na-
nopartikel ist die Oxidation von Oberfl�chenatomen mit an-
schließender Komplexbildung mit Liganden. Im Fall von Ag-
NPs findet beispielsweise Komplexbildung mit Sulfiden und
Chlorid statt. Die vollst�ndige oder teilweise Sulfidierung
wurde an Ag-NPs beobachtet, die in Kl�rschlamm hinein-
dosiert worden waren,[60] sowie an Ag-NPs in Kl�rschl�mmen
aus der aeroben und anaeroben Behandlung,[61] in Rohab-
wasser[62] (Abbildung 5), in einer Pilotabwasseranlage[63] und
einem simulierten großskaligen S�ßwasser-Feuchtgebiet mit
terrestrischen Bçden und subaquatischen Sedimenten.[64]

AgS-Nanopartikel wurden auch im Kl�rschlamm einer
kommunalen Abwasserbehandlungsanlage gefunden.[65] Der
Sulfidierungsmechanismus ist gr�ndlich untersucht worden.

Liu et al. zeigten, dass bei niedriger Sulfidkonzentration die
Umwandlung �ber einen Mechanismus der oxidativen Auf-
lçsung/F�llung erfolgt, der gelçsten Sauerstoff bençtigt und
bei dem gelçstes Ag+ als Intermediat entsteht. Bei hohen
Sulfidkonzentrationen erfolgte die Reaktion durch direkte
Partikel-Fluid-Reaktionen.[66]

Der Sulfidierungsgrad der Ag-NPs h�ngt von der vorlie-
genden Sulfidkonzentration ab.[62, 66,67] Diese Befunde de-
monstrieren, dass die Oberfl�che metallischer Nanopartikel
durch Redoxreaktionen und die Bildung eines thermodyna-
misch sehr stabilen Komplexes modifiziert wird. Das Ag der
teilweise oder vollst�ndig sulfidierten Ag-NPs blieb f�r
Pflanzen und Mikroben bioverf�gbar,[60,64, 67a] auch wenn ge-
zeigt wurde, dass die Auflçsungsgeschwindigkeit und damit
die Freisetzung toxischer Ag+-Ionen durch Sulfidierung her-
abgesetzt werden kçnnen.[56b, 67b] Die Freisetzung von Ag+-
Ionen durch oxidatives Auflçsen von Ag-NPs kann durch die
Bindung von Thiol- und Citratliganden, die Bildung sulfidi-
scher H�llen oder das Abfangen von Peroxy-Intermediaten
systematisch verlangsamt und mittels Voroxidation oder
kleinerer Partikelgrçßen beschleunigt werden.[56b] Chlorid
reagiert mit oxidierten Ag-NPs zu AgCl-Korrosionsproduk-
ten.[68] Cu-Metall-NPs oxidieren bei niedrigen und neutralen
pH-Werten und in Gegenwart von Zitronens�ure und Oxal-
s�ure quantitativ zu CuO2, w�hrend in vorgealterten Cu-NPs
die CuO-Phase und sogar der Cu-Kern zum Teil erhalten
bleiben.[56a] Diese Umwandlungsreaktionen induzieren ober-
fl�chenchemische Ver�nderungen sowie Heterogenit�ten der
Oberfl�chenladung und beeinflussen dadurch z.B. das Ag-
gregations- und Sedimentationsverhalten der ENMs.

In oberfl�chennahen Umgebungen kann einfallendes
Licht auf den ENPs photochemische Reaktionen auslçsen,
die die Bildung freier Radikale, die Anregung des photoak-
tiven Materials und Photodegradation umfassen kçnnen.
Kohlenstoff-NPs wie Kohlenstoff-Nanorçhren und Fullerene
werden unter UV-Bestrahlung oxidiert.[69] Die Bestrahlung
der ENPs erhçht die Produktion reaktiver Sauerstoffspezies,
beeinflusst den Abbau organischer Schadstoffe[70] und kann,
in Abh�ngigkeit von der Bindungsenergie zwischen H�lle
und NP, zur Aggregatbildung f�hren.[69a] Ag-NPs mit einer
H�lle aus Polyvinylpyrrolidon, das vermutlich stark an die
NPs bindet, sind z.B. bei der Bestrahlung mit Sonnenlicht
stabil. NPs mit einer schw�cher gebundenen H�lle aus

Abbildung 5. Links: Rastertransmissionselektronenmikroskopische
(STEM-)Hellfeld-Phasenkontrast-Aufnahme eines Ag-NP aus Abwasser-
kanal-Batch-Experimenten (24 h). Rechts: EDX-Spektren, die die r�um-
liche Variation der S/Ag-Verh�ltnisse veranschaulichen (blaues und
rotes Spektrum).[62]
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Gummiarabikum aggregieren durch starke Wechselwirkun-
gen zwischen oszillierenden Dipolen.[71] Die Bestrahlung von
NOM mit Sonnenlicht kann außerdem Superoxid und Was-
serstoffperoxid-Spezies erzeugen, die ionisches Silber zu
metallischen Silber-Nanopartikeln reduzieren[72] oder mçgli-
cherweise Redoxreaktionen auf der Partikeloberfl�che in-
duzieren kçnnen, falls auf dem Partikel NOM sorbiert ist.
Metallische Silberpartikel sind sehr reaktiv gegen�ber anor-
ganischen Liganden wie Sulfid und Chlorid. Die Oxidations-
reaktionen erfordern Sauerstoff, f�hren zur vollst�ndigen
Silberoxidation und erzeugen unlçsliche AgS- und AgCl-
Partikel sowie gelçste Silberchlorid-Spezies.[66,73]

3.3. Orientierte Aggregation

Das Wachstum von Nanopartikeln durch orientierte Ag-
gregation hat in den letzten Jahren viel Aufmerksamkeit er-
fahren, was an der einzigartigen Natur der erhaltenen Ag-
gregate liegt. Bei der orientierten Aggregation entstehen
neue NPs, in denen die Prim�rpartikel kristallographisch
ausgerichtet sind.[74] Viele Materialien, z. B. Fe-Oxide,[53,75]

TiO2,
[76] Selenide und Sulfide, kçnnen durch orientierte Ag-

gregation wachsen, und Studien haben gezeigt, dass diese
Transformation auch unter umweltrelevanten Bedingungen
ablaufen kann. Die orientierte Aggregation kann die Pha-
senumwandlung von thermodynamisch instabilen Mineralen
in eine stabilere Phase umfassen, z.B. die Umwandlung von
Ferrihydrit in Goethit,[75, 77] bei der die Geschwindigkeit der
orientierten Aggregation von der Prim�rpartikelgrçße
ab�ngt.[78] Da solche Ph�nomene die Oberfl�chenreaktivit�t
beeinflussen, kçnnen sie in geochemischen Kreisl�ufen eine
wichtige Rolle spielen. Die orientierte Aggregation ist ein in
nat�rlichen Umgebungen ablaufender Prozess, der sowohl f�r
nat�rliche als auch f�r synthetische Nanomaterialien relevant
ist. Burrows et al. untersuchten den Einfluss der Ionenst�rke
auf die orientierte Aggregation von Goethit-Nanost�bchen
aus ellipsoidfçrmigen Ferrihydrid-Nanopartikeln.[53] Die Pri-
m�rpartikelgrçße des Ausgangsmaterials war f�r Grçße und
Form des Endprodukts entscheidend. Bei Ag-ENMs, die
Sulfid ausgesetzt waren, beobachteten Levard et al. die
schnelle Bildung von AgS auf der Partikeloberfl�che.[67b] Die
erhaltenen aggregierten Strukturen waren ein Gemisch aus
amorphem und kristallinem AgS sowie metallischem Ag in
seiner Originalform, wobei die Sulfidkonzentration den Sul-
fidierungsgrad bestimmte. Die Partikel des Endprodukts
waren �ber kristalline AgS-Br�cken miteinander verbunden
und zeigten eine wesentlich geringere Freisetzung der auf-
gelçsten Silberspezies als das Originalmaterial.

3.4. Vergleich der Oberfl�chentransformationen nat�rlicher und
synthetischer Nanopartikel

In der Umwelt gibt es seit Millionen von Jahren nat�rliche
Nanopartikel, die in Bezug auf Zusammensetzung und
Transformationspfaden den ENMs �hneln. Weber et al.
zeigten, dass sich nat�rliche NPs im Porenwasser kontami-
nierter Auenbçden infolge ver�nderter biogeochemischer

Bedingungen fortlaufend umwandeln: Durch Biomineralisa-
tion entstehen metallische Cu0-Kolloide, und durch Sulfatre-
duktion werden die Cu0-Kolloide in hohle, kupferreiche Sul-
fidpartikel, die mit Bakterien assoziiert sind, sowie in di-
spergierte kupferreiche Sulfid-NPs, die vermutlich durch ho-
mogene F�llung entstehen, umgewandelt.[46d] Weiterhin
werden unter nat�rlichen Bedingungen bei Sonneneinstrah-
lung metallische Silber-Nanopartikel gebildet, und aus HgII

kann unter anoxischen Bedingungen durch die Reduktion
mittels NOM metallisches Quecksilber entstehen.[79] Die
Bildung und Umwandlung von Sulfid-Kolloiden in der
Umwelt wird wesentlich von der biologischen Aktivit�t be-
stimmt.[80] Im Porenwasser von Sedimenten reagiert z. B. HgII

mit Sulfiden und NOM unter Bildung organisch umh�llten
Quecksilbersulfid-NPs, die Reaktionsintermediate der hete-
rogenen Mineralf�llung darstellen. Bakterien kçnnen das
Quecksilber von HgS-NPs methylieren und die mineralischen
NPs auf diese Weise umwandeln.[80]

Die Erforschung mçglicher Reaktionen auf der Oberfl�-
che von ENMs gehen Hand in Hand mit Oberfl�chenunter-
suchungen an nat�rlich vorkommenden Partikeln. Beispiels-
weise wird nullwertiges Eisen in der Umwelt unter Bildung
von Eisenmineralen, die in der Natur h�ufig anzutreffen sind,
oxidiert. NPs von Fe-Mineralen gehçren zu den am besten
untersuchten nat�rlichen NPs, und f�r sie sind zahlreiche
Umwandlungsreaktionen dokumentiert. So rekristallisiert
Schwertmannit (ein Eisenoxyhydroxysulfat) nach Alterung in
Wasser zu Goethit (ein Eisenoxid). Adsorbierte Spurenele-
mente und organische Makromolek�le kçnnen diese Um-
wandlung jedoch unterdr�cken.[81] Die Oxidation von Wasser,
das Fe-reiche NPs enth�lt, kann zur starken Agglomerierung
der Fe-NPs f�hren und die Wechselwirkung zwischen Fe und
NOM beeinflussen.[82] Die Adsorption von Makromolek�len
auf der Oberfl�che nat�rlicher Materialien oder ENMs kann
die jeweilige Oberfl�chenchemie und das aus ihr resultie-
rende Verhalten in biologischen und Umweltsystemen signi-
fikant beeinflussen (siehe Lit. [44], zit. Lit.) und ist z.B. f�r die
Kolloidstabilit�t nat�rlicher NPs wichtig.[83] Die Wechselwir-
kung mit gewçhnlichen Inhaltsstoffen des Wassers wie Sulfid
kann die Oberfl�chenladung silber-, quecksilber-, kupfer- und
zinkhaltiger Nanominerale herabsetzen und zur Aggregation
f�hren.[45c]

Man kann folgern, dass sich die ENMs in Bezug auf
Oberfl�chentransformationen von ihren nat�rlichen Analoga
durch best�ndige organische H�llen und Kern-Schale-Struk-
turen unterscheiden. Eine Umwandlung der NP-H�lle �ndert
Verbleib und Verhalten der NPs, weil sie deren Flokkulation
und Abscheidung beeinflusst. Eine weitere mçgliche Route
f�r den Abbau der H�lle ist die biologisch vermittelte Um-
wandlung, z. B. die Biodegradation von kovalent an Nano-
materialien gebundenen Polymerh�llen.[34] Studien haben
gezeigt, dass der Verlust der H�lle, ungeachtet des Degr-
adationsmechanismus, die Aggregation der Partikel zur Folge
hat.[35] Die orientierte Aggregation ergibt neue, aus kristall-
lographisch ausgerichteten Prim�rpartikeln aufgebaute
NPs.[74] Belegt ist die orientierte Aggregation f�r Sande mit
einer Eisenoxidh�lle,[84] und sie spielt wahrscheinlich auch bei
anderen Prozessen eine wichtige Rolle, z.B. bei der Biomi-
neralisation (siehe Lit. [74], zit. Lit.).
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4. Stabilit�t und Mobilit�t von Partikeln

Zu den mobilen nat�rlichen Kolloiden z�hlen Silicate wie
Tonminerale, Oxide und Hydroxide des Fe und Al, kolloidale
Kiesels�ure, Carbonate, organische Substanz und „Biokol-
loide“ wie Viren und Bakterien. Diese kçnnen mit gelçsten
Verbindungen wechselwirken, sodass den nat�rlichen Kol-
loiden eine entscheidende Bedeutung f�r den Stofftransport
in aquatischen Umgebungen zukommt. Nat�rliche Kolloide
kçnnen durch �nderungen geochemischer und hydraulischer
Parameter im Grundwasser oder in Oberfl�chengew�ssern
mobilisiert (verlagert), immobilisiert oder erzeugt werden
(siehe Lit. [85], zit. Lit.). Entscheidend f�r das NP-Trans-
portverhalten im Grundwasser sind einige Prozesse (z. B.
Abscheidung, Auflçsung, Filtration, Aggregation; Abbil-
dung 6), die von den NP-Eigenschaften sowie den chemischen
Bedingungen in der Partikelumgebung abh�ngen.

Zahlreiche Studien haben die Oberfl�chenladungseigen-
schaften der Kolloide, neben ihrer Grçße und der Stokes-
schen Sinkgeschwindigkeit, als einen der quantitativ bedeu-
tensten Parameter f�r ihr Transportverhalten identifiziert
(z. B. bei dem von Kretzschmar et al. untersuchten Kolloid-
transport von nat�rlichem Ton und Eisenoxiden).[85, 87] In
Oberfl�chengew�ssern wird die Partikelaggregation, ein f�r
die Stabilit�t nat�rlicher Kolloide entscheidender Prozess,
von der Partikeloberfl�chenladung bestimmt (Abbildung 7).
Die Aggregation instabiler Suspensionen f�hrt zur Zunahme
der Partikelgrçße und schließlich zum gravitativen Absinken
der Partikel und einer Verringerung der Partikelanzahlkon-
zentration. Der Partikeltransport in porçsen Medien wird
nicht auschließlich von der Aggregation gesteuert. Weitere

Prozesse wie Partikelabscheidung in porçsen Medien und
Grçßenausschluss kçnnen den Partikeltransport beeinflus-
sen.[88] Der Partikeltransport in porçsen Medien h�ngt von
der Partikeloberfl�chenladung, der Partikelgrçße, der Ober-
fl�chenladung der porçsen Medien und der r�umlichen La-
dungsheterogenit�t ab. Die Parameter werden von der Par-
tikelzusammensetzung, der Festmatrix sowie den chemischen
und physikalischen Randbedingungen, d.h. den so genannten
Umweltfaktoren pH-Wert, Ionenst�rke (IS) und der nat�rli-
chen organischen Substanz, bestimmt. Die Bedeutung dieser
Umweltfaktoren f�r die Partikelstabilit�t und -mobilit�t wird
in den n�chsten Abschnitten erçrtert, gefolgt von einer Dis-
kussion des Verhaltens von ENPs.

4.1. Aggregation und Abscheidung

Das Ausmaß von Aggregation und Abscheidung wird von
der Oberfl�chenchemie der Partikel und porçsen Medien
sowie vom Chemismus der Lçsung kontrolliert.[89] Die Ag-
gregation �hnlicher Oberfl�chen wird als Homoaggregation
bezeichnet (Abbildung 7). In Umweltsystemen gibt es viele
verschiedene nat�rliche Kolloide mit unterschiedlichen
Oberfl�chen, und die Konzentrationen der nat�rlichen Kol-
loide �bersteigen jene der ENPs um eine bis sieben Grç-
ßenordnungen.[31] Deshalb ist die Heteroaggregation, die
Aggregation mit andersartigen Partikeln wie nat�rlichen
Kolloiden, quantitativ von grçßerer Bedeutung.[90] Die fun-
damentalen Antriebsfaktoren der Aggregation sind Brown-
sche Bewegung, Fließbewegung und differentielles Absinken.
F�r kleine Partikel (< 300 nm) ist die Brownsche Bewegung

Abbildung 6. Partikeltransportprozesse in ges�ttigten porçsen Medien (adaptiert aus McCarthy und Zachara[86]).
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der wichtigste Prozess, und sie bestimmt die perikinetische
Aggregationsgeschwindigkeit. Eine Partikelsuspension ist
stets thermodynamisch instabil, und die Aggregation ist die
Folge einer Partikel-Partikel-Kollision. Aufgrund der Absto-
ßungskr�fte zwischen den Partikeln f�hrt nicht jeder Zu-
sammenstoß zur Aggregatbildung. Der Ursprung der Absto-
ßungskr�fte zwischen den Partikeln kann elektrostatischer
Natur sein. Elektrostatische Wechselwirkungen werden der
elektrischen Doppelschicht (EDL; electrical double layer)
zugeschrieben, deren Nettoladung entweder negativ oder
positiv ist. Elektrostatische Wechselwirkungen zwischen
�hnlichen Oberfl�chenladungen haben abstoßenden Cha-
rakter. Wird die Nettoladung durch eine grçßere Ionenst�rke
teilweise neutralisiert, so wird die EDL komprimiert, was die
Hçhe der Energiebarriere beeinflusst. Die Partikel kçnnen
n�her aneinanderr�cken, und anziehenden Kr�fte k�rzerer
Reichweite wie Van-der-Waals-Wechelwirkungen kçnnen die
Partikelsuspension destabilisieren. In erster Linie bestimmt
die Hçhe der Energiebarriere zwischen den Partikeln Ag-
gregation und Abscheidung. Bei fortw�hrender Zunahme der
Salzkonzentration wird die kritische Koagulierungskonzen-
tration (CCC; critical coagulation concentration) erreicht, an
der die Partikel vollst�ndig destabilisiert sind und die maxi-
male Aggregationsgeschwindigkeit erreicht wird (jede Parti-
kel-Partikel-Kollision f�hrt zur Bindung). Bei noch hçheren
Salzkonzentrationen erfolgt kein weiterer Anstieg der Ag-

gregationsgeschwindigkeit, weil nun
alle Zusammenstçße zur Bindung
f�hren und die Kollisionsrate diffu-
sionsbegrenzt ist. Beide Prozesse
sind in der DLVO-Theorie zusam-
mengefasst, welche die auf zwei
Partikel einwirkenden (Van-der-
Waals-)Anziehungs- und (elektro-
statischen) Abstoßungskr�fte be-
r�cksichtigt.[91] Weitere Wechselwir-
kungen wie hydrophobe Wechsel-
wirkungen, sterische Abstoßung,
Polymerverbr�ckungs-, magnetische
und Hydratationseffekte, welche die
Aggregation/Abscheidung beein-
flussen kçnnen, werden als Nicht-
DLVO-Prozesse zusammenge-
fasst.[89] Die sterische Stabilisierung
durch Ausrichtung von Oberfl�chen
und die Bindung von Tensidmole-
k�len oder Polymeren kann zur
�berwindung von anziehenden
Kr�ften und zur Stabilisierung der
Partikelsuspension f�hren.

Die Partikelmobilit�t in porçsen
Medien wird außer von der Aggre-
gation noch von weiteren Prozessen,
z.B. Abscheidung, bestimmt.[88b]

Gesteuert wird die Abscheidung,
�hnlich wie die Aggregation, durch
Ladungseigenschaften und sterische
Effekte zwischen zwei Oberfl�chen.
Physikalische Aussiebung wird als

Partikelretention trotz einer f�r den Transport g�nstigen
Lçsungschemie beschrieben, die durch die Grçße der Partikel
und Poren bedingt ist. Es wurde vorgeschlagen, dass abw�rts
liegende Porenengstellen f�r den Partikeldurchgang zu eng
sind, was typischerweise bei CNTs beobachtet wird (siehe
Lit. [92], zit. Lit.). Der Ausschluss großer, nur in grçßeren
Poren transportierbarer Partikel oder Partikelaggregate von
kleinen Porenr�umen kann f�r Kolloide und ENPs relevant
sein.[88a, 93] F�r ein besseres Verst�ndnis und eine Vorhersage
des Transportverhaltens nat�rlicher Kolloide in porçsen
Medien und Oberfl�chengew�ssern muss man wissen, welche
der wesentlichen Umweltfaktoren die Oberfl�chenladung
und -chemie kontrollieren, z. B. pH-Wert, Ionenst�rke und
gelçste organische Substanz. Die meisten der verf�gbaren
Daten dar�ber stammen aus Laborexperimenten unter genau
definierten Bedingungen. Ein Direktvergleich dieser Daten
ist jedoch wegen der unterschiedlichen Randbedingungen bei
diesen Studien nicht mçglich, und die Labordaten sind auch
nicht auf Feldbedingungen �bertragbar. Deshalb werden in
Studien zunehmend nat�rliche Bedingungen simuliert (z. B.
Studien zur Heteroaggregation[90]). Auf der Grundlage des
vorhandenen prozessorientierten Verst�ndnisses werden
Verhaltensunterschiede zwischen nat�rlichen Kolloiden und
ENPs identifiziert und auf Umgebungsbedingungen ange-
wendet.

Abbildung 7. Aggregationsprozesse von Partikeln in w�ssrigen Medien, z.B. im Porenraum.
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4.2. Wesentliche Umweltfaktoren, die Aggregation und
Abscheidung beeinflussen

Wesentliche Umweltfaktoren, die die Kolloidstabilit�t
beeinflussen, sind der pH-Wert, die Ionenst�rke, Valenz des
Elektrolyten und die Partikelh�lle.[33c] Der pH-Wert der
Lçsung kontrolliert die Ladung der Partikeloberfl�chen.
Kretzschmar und Sticher beobachteten die schnelle Koagu-
lation nat�rlicher Kaolinitpartikel bei pH< 5.8. Eine we-
sentlich geringere Koagulation erfolgte bei einem pH-Wert
> 5.8, der nahe am Punkt der Nullladung liegt (PZC; point of
zero charge).[85] Bei pH-Werten unter dem PZC ist die Net-
toladung positiv, woraus elektrostatische Anziehungskr�fte
resultieren. Bei hçheren pH-Werten erfolgt eine elektrosta-
tische Stabilisierung durch negativ geladene Oberfl�chen. In
Gegenwart von Humins�ure (HA) kçnnen negativ geladene
Oberfl�chen auch bei pH-Werten unterhalb des PZC auftre-
ten und die Koagulation vermindern. Bei einer Ionenst�rke
� 0.01m kann der Stabilisierungseffekt der adsorbierten HA
allein auf elektrostatische Wechselwirkungen zur�ckgef�hrt
werden. Das heißt, dass das Aggregationsverhalten durch die
DLVO-Theorie vorhergesagt werden kann. Das Aggregati-
onsverhalten von Kaolinitkolloiden ist vom pH-Wert, der
Ionenst�rke und der Gegenwart von HA abh�ngig. Grçßere
HA-Konzentrationen erhçhen die Mobilit�t von H�matit-
kolloiden (Abbildung 8).[1]

Die pH-Abh�ngigkeit der Aggregation und Abscheidung
synthetischer Eisen-Nanopartikel demonstrierten z. B. Baa-
lousha et al.[94] Die Materialien verhielten sich entsprechend
den Vorhersagen, die auf dem Punkt der Nullladung (PZC)
basierten. Der PZC ist nicht nur materialspezifisch, sondern
h�ngt noch von anderen Faktoren ab. F�r die Oberfl�chen
von Oxiden wie Goethit liegt er bei 7.4–9.5. F�r TiO2-Partikel
wurde ein PZC zwischen 4.2 und 6.3 bestimmt.[96] Ein fall-
spezifischer PZC von Eisenoxidmaterial lag beim pH-Wert
9.1.[94] Zetapotentialmessungen zeigen, dass Eisenoxid-NPs
bei pH-Werten zwischen 2 und 6 stark positiv geladen sind. In
�bereinstimmung mit der Theorie wurde bei der Erhçhung
des pH-Wertes von 2 auf 6 nur ein leichter Anstieg der NP-
Grçße beobachtet. Bei pH-Werten > 6 gab es eine verst�rkte
Grçßenzunahme, und das Maximum wurde bei pH 8.5 er-
reicht. Das Zetapotential wird bei der Erhçhung des pH-
Wertes von 6 auf 9 kleiner und beim pH-Wert 10 negativ.
Diese Beobachtung ist mit der erw�hnten DLVO-Theorie
kompatibel, die f�r nackte NPs in der N�he des Punktes der
Nullladung die Aggregation vorhersagt. Die meisten Studien
zeigten, dass ENPs wie nackte Metall- und Metalloxid-ENPs
in ihrem Verhalten den nat�rlichen Kolloiden �hneln.[89] Das
Verhalten beschichteter ENPs kann ebenfalls dem Einfluss
von pH-Wert-Ver�nderungen unterliegen, weil funktionelle
Gruppen der H�lle, z. B. Carboxygruppen, bei bestimmten
pH-Werten entweder protoniert oder deprotoniert werden
kçnnen. Weiterhin ist auch die Ladung der Oberfl�chen un-
terhalb der H�lle von der �nderung des pH-Werts in der
w�ssrigen Lçsung betroffen, was Kim et al. f�r nZVI-Partikel
beschrieben.[97] Dies kann zu einer verst�rkten Aggregation
und Abscheidung sogar von umh�llten ENPs f�hren.

Die Lçsungszusammensetzung, d.h. die Art sowie die
Konzentration der Anionen und Kationen in Lçsung, ist ein

weiterer Einflussfaktor auf die Oberfl�chenladung und das
Oberfl�chenpotential. Eine hçhere Ionenst�rke lçst drei Ef-
fekte aus: I) die Unterdr�ckung der elektrischen Doppel-
schicht, II) die Herabsetzung des Zetapotentials und III) die
durch Gegenionenadsorption verursachten Ladungs�nde-
rungen auf der Nanopartikeloberfl�che. Eine spezifische
Adsorption von Ionen auf der NP-Oberfl�che (III) kann die
Oberfl�chenladung eines Partikels selbst bei unver�nderter
Ionenst�rke modifizieren. F�r nat�rliche Kolloide wurde ge-
zeigt, dass die Ionenst�rke und die Art des Elektrolyts das
Aggregationsverhalten der NPs wesentlich beeinflussen
(siehe Lit. [89], zit. Lit.). Die �nderung der Oberfl�chenla-
dungsdichte verursacht eine Verschiebung des Zetapotentials,
was zur Destabilisierung von Partikeln f�hren kann. Es kann
sogar zur Ladungsumkehr kommen, wenn gen�gend spezi-
fisch adsorbierende Ionen zur Verf�gung stehen. Ladungs-
umkehr und Neutralisierung kçnnen zur Destabilisierung von
Partikeln f�hren.[98] Die Sedimentation und Aggregation ne-
gativ geladener Au-NPs wurden durch grçßere Wasserh�rte

Abbildung 8. Der Einfluss von Humins�ure auf die Transport- und Ab-
scheidungskinetik von H�matitkolloiden in einem Sandboden. a) In
den S�ulenausfl�ssen erhaltene Kolloidfraktionen. Es wurden unter-
schiedliche S�ulenabmessungen verwendet, um messbare Durch-
bruchpeaks f�r die Kolloide zu erhalten (L : S�ulenl�nge; d : S�ulen-
durchmesser). b) Zugehçrige Geschwindigkeitskoeffizienten f�r die
Kolloidabscheidung bei zwei verschiedenen Fließgeschwindigkeit des
Wassers (adaptiert aus Kretzschmar und Sticher[1]). TOC = organischer
Kohlenstoff, gesamt.
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(oder IS) verst�rkt.[99] Die Erhçhung der
IS f�hrt in �bereinstimmung mit der
Theorie[100] allgemein zur Aggregation
nackter TiO2-Partikel. In einer NaCl-
Lçsung (pH� 4.5) wuchsen TiO2-Parti-
kel mit einem Anfangsdurchmesser von
50–60 nm schnell auf Mikrometergrçße
an, nachdem die IS von 4.5 mm auf
16.5 mm erhçht worden war. Die Aus-
wirkungen erhçhter Ionenst�rke auf
verschiedene ENPs und nat�rliche Kol-
loide sind �hnlich, und die CCCs der
beiden Gruppen liegen in �hnlichen
Bereichen (Abbildung 9).

Kationen und Anionen haben einen
additiven Effekt auf die Aggregations-
kinetik, und das dominierende Ion be-
stimmt die Wirkung.[102] French et al.
zeigten, dass unter �hnlichen pH- und
Ionenst�rkebedingungen die Aggregati-
on von TiO2-NPs in Gegenwart von
CaCl2 schneller war als in Gegenwart
von NaCl.[103] Zweiwertige Kationen
haben im Allgemeinen einen st�rkeren
Einfluss auf die Aggregation von negativ
geladenen ENMs als einwertige
Ionen.[33c,98, 101,102, 104] Hervorgerufen wird
dieser Effekt von der Adsorption von
Kationen auf negativ geladenen Ober-
fl�chen. F�r die Aggregation von Au-
NPs mit einer H�lle aus Citrat und 11-
Mercaptoundecans�ure (MUA) folgen
die Destabilisierungseffekte durch Kat-
ionen der Reihe Ca2+ = Mg2+ @ Na+.[101]

Die Aggregation einwandiger Kohlen-
stoff-Nanorçhren l�sst sich durch eine
Erhçhung der Salzkonzentration und
durch die Zugabe zweiwertiger Calci-
umionen induzieren. Die elektrostati-
sche Ladung wird vermindert und somit
die elektrostatische Abstoßung unter-
dr�ckt, was den Beobachtungen an
aquatischen Kolloidpartikeln ent-
spricht.[105] Dies illustriert, dass die
DLVO-Theorie bei der Anwendung auf
nat�rliche Kolloide das Aggregations-
verhalten nackter NPs meistens vorher-
sagt, z. B. f�r TiO2-NPs,[98] ZnO-NPs[106]

und CeO2-NPs.[107] Die Stabilit�t und das
Transportverhalten von NPs mit organi-
scher H�lle unterscheiden sich von den
entsprechenden Eigenschaften der h�llenlosen Spezies und
waren mit der DLVO-Theorie oft nicht vorhersagbar. Die
elektrosterische Stabilisierung f�hrt zu einer grçßeren Mo-
bilit�t als bei den nackten NPs.[36b, 106, 107] Allgemein wird ge-
folgert, dass die H�lle einen st�rkeren Einfluss auf das ENP-
Verhalten aus�bt als das Kernmaterial.[108] Eine organische
H�lle auf der Partikeloberfl�che beeinflusst das Aggregati-

onsverhalten und erhçht die CCC (Abbildung 9). �hnliche
Auswirkungen hat die Gegenwart von NOM.

NOM, als eine Gruppe unterschiedlicher Verbindungen in
w�ssriger Umgebung, beeinflusst die Oberfl�chenchemie von
Partikeln nicht ausschließlich in Bezug auf die Ladung und
das Oberfl�chenpotential, sondern auch strukturell (sterische
Ausrichtung). Studien haben gezeigt, dass NOM eine Vielzahl
von organischen und anorganischen Materialien, z. B. nat�r-

Abbildung 9. a) Kritische Koagulationskonzentrationen (CaCl2) f�r ENMs und nat�rliche Kolloi-
de/NPs f�r unterschiedliche Elektrolyte und organische H�llen. Ag: Huynh et al. (2013); Au: Liu
et al. (2013); CeO2: Li et al. (2011); Fullerene: Chen und Elimilech (2007); TiO2: Thio et al.
(2012); H�matit: Kretzschmar et al. (1997); Kaolinit: Swartzen-Allen et al. (1976). b,c) Der Ein-
fluss von SRNOM durch zweiwertige Elektrolyte auf die schnelle Aggregation von Au-NPs mit
einer Citrat- oder MUA-H�lle (adaptiert aus Liu et al.[101]).
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liche Kolloide, stabilisieren kann. Sie �hnelt einer schwachen
S�ure und ist deshalb im neutralen pH-Bereich anionisch.
Kretzschmar et al. berichteten f�r nat�rliche Kolloide von der
Abnahme der Kollisionseffizienz bei grçßeren HA-Konzen-
trationen in S�ulentransportexperimenten.[1] Ein �hnliches
Verhalten zeigten ENMs im Kontakt mit NOM. Die NOM-
Adsorption auf hydrophilen Oberfl�chen ist gewçhnlich pH-
abh�ngig und f�r eine positiv geladene Partikeloberfl�che
unter Bedingungen mit pKa,NOM<pH st�rker.[109] Die anio-
nische organische Substanz wird auf der Oberfl�che adsor-
biert, was ein recht niedriges negatives Zetapotential verur-
sacht. Es wurde auch berichtet, dass die Ladung von NP-
Oberfl�chen durch NOM neutralisiert oder sogar umkehrt
werden kann.[94] Bei der Umladung von positiv geladenen
Kolloiden w�re die Heteroaggregation mit negativ geladenen
Bodenmineralen blockiert.[110] Solche Kolloide sind jedoch oft
stabiler als vom Zetapotential vorhergesagt, und man ver-
mutet, dass sterische Stabilisierung eine wichtige Rolle spielt.
Insbesondere bei hoher Ionenst�rke oder niedrigem pH-Wert
ermçglicht die komprimierte Doppelschicht nat�rlicher Ei-
senkolloide Wechselwirkungen, die von der sterischen Ab-
stoßung der NOM-H�llen kontrolliert werden.[106] F�r einen
solchen Effekt sind ausreichend hohe NOM-Konzentrationen
nçtig.[41b,45d, 94, 101, 111] Laut Chen et al. beg�nstigt eine niedrige
HA-Konzentration die elektrostatische Stabilisierung, w�h-
rend sich mit steigender HA-Konzentration die Stabilit�t der
ENPs durch eine Kombination aus elektrostatischer und
sterischer Stabilisierung erhçht.[109] Es ist bekannt, dass außer
ihrer Konzentration auch die Zusammensetzung der NOM
einen Einfluss auf die Stabilit�t der Kolloide hat. Eine hçhere
Stabilit�t von ZnS-Nanopartikeln wurde bei NOM mit st�r-
kerer Aromatizit�t und grçßerem Molekulargewicht beob-
achtet, die f�r st�rkere elektrosterische Abstoßung zwischen
Partikeln sorgen.[45d] Furman et al. berichteten, dass HA die
Abscheidung von Ag-NPs auf Kiesels�ureoberfl�chen wirk-
samer herabsetzt als die Fulvofraktion, die ein geringeres
Molekulargewicht als die HA aufweist.[112] Bei der Vorher-
sage der Aggregation und Abscheidung von ENPs in nat�r-
lichen Systemen muss man die gemeinsame Wirkung von HA
und erhçhter Ionenst�rke in Betracht ziehen.[113] Spezifische
oder elektrostatische Wechselwirkungen zwischen NOM,
Elektrolyt und Partikelh�lle kçnnen das Aggregationsver-
halten wesentlich beeinflussen.

Sind die ENPs am Beginn mit einer organischen Substanz
umh�llt, m�ssen Wechselwirkungen mit der NOM ber�ck-
sichtigt werden. Das Ausmaß der Wechselwirkung zwischen
der NOM und der ENP-H�lle steht in einem starken Zu-
sammenhang mit der Art der H�lle und ihren Wechselwir-
kungen mit der Partikeloberfl�che (siehe Lit. [44], zit. Lit.).
Die Art der H�lle ist deshalb ein Haupteinflussfaktor f�r das
Aggregations- und Abscheidungsverhalten, wie in Studien
nachgewiesen wurde.[108, 114] Die Citratschicht auf den Au-NPs
wurde teilweise gegen HA ausgetauscht oder mit HA um-
h�llt, was bei niedrigem pH-Wert eine hçhere Stabilit�t in-
folge sterischer Stabilisierung zur Folge hatte.[115] Vorhandene
NOM kann eine starke Koagulation in Gegenwart von Ca2+

blockieren, was der DLVO-Theorie widerspricht.[101] Die
Bedeutung der H�llenart f�r das Aggregationsverhalten von
ENPs illustriert Abbildung 9. Au-NPs mit einer H�lle aus

kovalent gebundener MUA werden in der Gegenwart von
NOM nicht stabilisiert, wenn die Lçsung Mg2+-Ionen enth�lt.
Eine Stabilisierungswirkung der NOM wurde hingegen f�r
Au-NPs mit Citrath�lle beobachtet. Liu et al. spekulierten,
dass Mg2+ wegen einer geringeren Affinit�t zu den
Carboxygruppen der MUA nicht als Br�cke zwischen MUA
und NOM fungieren kçnne.[101] Deshalb gibt es geringere
Wechselwirkungen zwischen der NOM und der H�lle, sodass
vorhandene NOM die Stabilit�t der Suspension nicht erhçht.
Eine andere Mçglichkeit ist, dass die MUA-H�lle nicht durch
HA ersetzt werden kann und dass Mg2+ wegen der geringeren
Wechselwirkung mit Carboxygruppen von den freien HA-
Molek�len weniger komplexiert wird. Deshalb bleibt die
Aktivit�t des freien Mg2+ grçßer als jene von Ca2+ und f�hrt
zur Aggregation der Partikel. Dies widerspricht eindeutig den
aus dem Verhalten nat�rlicher Partikel abgeleiteten Erwar-
tungen.[101]

Organische H�llen kçnnen die Homo-, aber nicht unbe-
dingt die Heteroaggregation verhindern.[116] Die Art der NP-
H�lle beeinflusst die Stabilit�t von Nanomaterialien erheb-
lich.[33c,117] Außer dem Aggregations- wird auch das Abschei-
dungsverhalten weitgehend von der NP-H�lle be-
stimmt.[114b, 118] Nach Phenrat et al. �bersch�tzen empirische
Korrelationen f�r elektrostatisch stabilisierte NPs die Ab-
scheidung von NPs mit Polymerh�lle.[114b, 118] Diese Korrela-
tionen ber�cksichtigten nicht die von den H�llen hervorge-
rufenen elektrosterische Abstoßung und Abnahme der Rei-
bung. Nur in wenigen Berichten wird dargelegt, dass Verbleib
und Verhalten der ENPs nicht von der organischen H�lle
beeinflusst wurden, z.B. in Bezug auf Ag-NP mit PVP-H�lle
im Abwasser.[32b] Diese Beobachtungen werden mit einer
Degradation oder Desorption der organischen H�lle erkl�rt,
was in Abschnitt 3 diskutiert wird.

4.3. Quantitative Deskriptoren der Aggregation und
Abscheidung

Die Partikelstabilit�t und -mobilit�t in Oberfl�chenge-
w�ssern und porçsen Medien h�ngen stark mit der Aggre-
gation bzw. Abscheidung der Nanopartikel zusammen. F�r
die Aggregation gibt es detaillierte Modellierungsans�tze.
Dieser Abschnitt befasst sich mit der g�ngigsten Methode f�r
die quantitative Beschreibung der Partikelstabilit�t, w�hrend
die Partikelmobilit�t in porçsen Medien nur angerissen wird.
Die Frequenz der Partikel-Partikel-Kollisionen wird von der
Temperatur und der Partikelanzahlkonzentration bestimmt.
Ist die Suspension vollst�ndig destabilisierend, f�hrt jeder
Partikelstoß zur Anlagerung. Die Anlagerungswirksamkeit
ist das Verh�ltnis aus der Anzahl der zur Anlagerung f�h-
renden Partikelstçße und der maximalen Zahl mçglicher
Anlagerungen. Die Anlagerungswirksamkeit aa nimmt unter
destabilisierenden Bedingungen den Wert 1 an. Bei be-
stimmten Umgebungsbedingungen kann es aber sein, dass die
Geschwindigkeitskonstante der Aggregation nicht ihr Maxi-
mum erreicht, sodass aa< 1 wird. Die Aggregationsge-
schwindigkeit einer Suspension wird durch Gl. (1) beschrei-
ben, wobei ka die Geschwindigkeitskonstante zweiter Ord-
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nung, n die Partikelanzahlkonzentration in der Suspension
und b der Massentransportkoeffizient sind.

dn
dt
¼ kan2 mit ka ¼ aab ð1Þ

Besteht keine Energiebarriere, sodass die Aggregation
nur von der Diffusion abh�ngt, dann kann die Geschwindig-
keitskonstante mithilfe der Smoluchowski-Gleichung ausge-
dr�ckt werden [Gl. (2)]; dabei ist kB die Boltzmann-Kon-
stante, T die Temperatur in K und h die dynamische Visko-
sit�t.

ka ¼
4 kBT

3 h
ð2Þ

Diese Geschwindigkeit entspricht der maximalen Aggre-
gationsgeschwindigkeit. Besteht eine Energiebarriere, so ist
eine geringere Aggregationsgeschwindigkeit zu erwarten, und
man muss den Massentransportkoeffizienten ber�cksichti-
gen, was bei nat�rlichen aquatischen Systeme der Fall ist. Die
Bestimmung des Massentransportkoeffizienten b f�r die
Aggregation haben Buffle und van Leeuwen weiter disku-
tiert.[119] Eine g�ngige Methode beruht auf dem Konzept des
Stabilit�tsverh�ltnisses,[119] das invers zur Anlagerungswirk-
samkeit der Aggregation aa ist [Gl. (3)]. Dabei ist k die in-
verse Debye-L�nge, ap der Partikelradius, Vmax die Hçhe der
Energiebarriere und T die absolute Temperatur.

W ¼ 1
aa
� 2 kap exp �Vmax

kBT

� �
ð3Þ

Die Geschwindigkeitskonstanten der Aggregation sind
f�r kleinere und grçßere Partikel �hnlich, weil bei den kleinen
Partikeln der Diffusionskoeffizient hçher ist, w�hrend im
Gegenzug die grçßeren Partikel einen grçßeren Kollisions-
radius haben. Aus der Smoluchowski-Gleichung f�r periki-
netische Aggregationsgeschwindigkeiten ergeben sich f�r
unterschiedlich große kugelfçrmige Partikel hçhere Ge-
schwindigkeitskonstanten der Aggregation als f�r einheitlich
große Partikel. In der aquatischen Umwelt kçnnten die Ag-
gregationsgeschwindigkeiten synthetischer NPs deshalb in
der Gegenwart großer nat�rlicher Kolloide �ber den Ge-
schwindigkeiten von Homoaggregationsprozessen liegen.

Die Partikelabscheidung ist f�r die Partikelmobilit�t im
Porenraum von Grundwasserleitern besonders relevant. Die
Kollisionswirksamkeit wird von �hnlichen Faktoren bestimmt
wie die Aggregation, sodass die Mobilit�t in porçsen Medien
unter Bedingungen, die die Aggregation beg�nstigen, be-
grenzt ist.[114a] Es gibt einige quantitative Hilfsmittel f�r die
Modellierung des Transportverhaltens von ENMs und na-
t�rlichen Kolloiden, die alle auf der allgemeinen Beschrei-
bung des Prozesses durch Gleichung (4) beruhen. Dabei ist L
der Abstand entlang der L�nge der porçsen Medien, und kd

ist die Geschwindigkeitskonstante erster Ordnung.

dn
dL
¼ kdn ð4Þ

Die Berechnung der in der Filtrationstheorie definierten

Anlagerungswirksamkeit haben Tufenkji und Elimelech[120]

sowie Cornelis et al. beschrieben.[88a]

4.4. Vergleich der Stabilit�t und Mobilit�t von ENPs und
nat�rlichen Kolloiden

Die Stabilit�t und Mobilit�t von Partikeln in w�ssrigen
Umgebungen h�ngen von der Partikelanzahlkonzentration,
der Ladung und der Struktur der Partikeloberfl�che ab. Re-
levante Umweltfaktoren, von denen die Stabilit�t abh�ngt,
sind der pH-Wert, die Ionenst�rke und die NOM, wobei sich
pH-Wert und Ionenst�rke auf die Oberfl�chenladung aus-
wirken und die NOM sterische Partikel-Partikel-Wechsel-
wirkungen beeinflusst.[114b] Es wurde gezeigt, dass die we-
sentlichen Umweltfaktoren f�r die Oberfl�chenladung von
ENPs und nat�rlichen Kolloiden �hnlich wirken.[89, 100,121]

Nach dem gegenw�rtigen Kenntnisstand �hneln nackte ENPs
ihren nat�rlichen Analoga in Verbleib und Verhal-
ten.[102, 106,114a, 122] Erst das Vorhandensein einer best�ndigen
organischen H�lle bedingt Partikeleigenschaften, die sich
hinsichtlich Stabilit�t und Mobilit�t von denen des Kernma-
terials unterscheiden. Da nat�rliche Kolloide keine solche
H�llen besitzen, unterscheiden sich ENPs mit organischer
H�lle in Bezug auf ihren Verbleib von den nat�rlichen Ana-
loga. Allerdings gibt es f�r dieses unterschiedliche Verhalten
nur wenige bekannte Beispiele (z. B. ENPs mit PVP-H�lle).
ENPs mit deratigen Beschichtungen verwendet man heute in
sehr spezifischen Anwendungen, z.B. in Arzneimitteln.
Jedoch sind die entsprechenden Produkte noch in der Ent-
wicklung, und ihre mçgliche Anwendung erfolgt in einer
kontrollierten Umgebung (Krankenh�user, elektronische
Industrie) und ist çrtlich begrenzt. Die Vorhersage des Ver-
haltens von ENPs mit best�ndiger organischer H�lle beruht
auf empirischen Methoden, da die DLVO-Theorie unter an-
derem keine sterischen Wechselwirkungen ber�cksichtigt.
Solche Vorhersagen haben bis jetzt noch keine verl�sslichen
Resultate geliefert. F�r ad�quate Vorhersagen, die eine
Voraussetzung f�r die Sicherheitsforschung und Gef�hr-
dungsbeurteilung sind, werden deshalb prozessbasierte Mo-
delle gebraucht.

5. Auflçsung

Nanopartikel sind, anders als das Grundmaterial, meta-
stabil und neigen deshalb bei �bers�ttigung zum Wachstum
und bei Unters�ttigung zur Auflçsung.[123] Der erste dieser
beiden Prozesse hat f�r den Verbleib in der Umwelt kaum
Relevanz, da die Wahrscheinlichkeit sehr gering ist, dass
synthetische Nanomaterialien in ein nat�rliches Gew�sser
gelangen, das bez�glich der Partikelkomponenten �bers�ttigt
ist. Die Auflçsung ist demgegen�ber ein Hauptweg f�r Na-
nomaterialien in der Umwelt, der zum vollst�ndigen Abbau
der Festphase und/oder zur Ausf�llung neuer chemischer
Strukturen f�hrt (Abbildung 10). Sie ist ein wichtiger Frei-
setzungsweg sowohl f�r die Partikelhauptbestandteile, also
auch kopr�zipierte oder auf die Partikeloberfl�che sorbierte
Spezies.[124] Wie bei anderen chemischen Reaktionen ist die
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Triebkraft der Auflçsung die Minimierung der freien Ent-
halpie des Fest-fl�ssig-Systems. Das Auflçsen wird gewçhn-
lich durch die Lçslichkeitskonstante der Partikelbestandteile
ausgedr�ckt. Dieser Wert bezieht sich allerdings auf Gleich-
gewichtsbedingungen und enth�lt keine Informationen �ber
Transportph�nomene zwischen den Fest- und Fl�ssigphasen,
die die Auflçsungskinetik beeinflussen kçnnen, z.B. r�umli-
che Beschr�nkung infolge von Aggregation[125] und die Ad-
sorption komplexer organischer Verbindungen, welche die
Diffusion von Molek�len zwischen Partikeloberfl�che und
umgebender Lçsung vermindern kçnnen.

Einige partikel- und lçsungsspezifische Eigenschaften
bestimmen das Auflçsungsverhalten: 1) die Lçslichkeitskon-
stante, 2) chemische Speziation (z.B. S�ure-Base-Reaktio-
nen, Komplexbildung, Ausf�llung der aufgelçsten Spezies)
und 3) die spezifische Oberfl�che und Kinetik des Massen-
transports.[126] Die Lçslichkeit (1) ist eine thermodynamische
Eigenschaft, die sich auf Gleichgewichtsbedingungen bezieht
und von der Oberfl�chendehnung, von der Kristallinit�t und
Kristallphase, von Strukturanomalien, von der Partikelgrçße
und von der Temperatur beeinflusst wird. Eine erhçhte Lçs-
lichkeit wird im Allgemeinen f�r Partikel erwartet, die klein
sind, deren Kristallinit�t gering ist und deren Oberfl�che
Unregelm�ßigkeiten (Hohlr�ume, Unebenheiten, Grenzfl�-
chen) aufweist. Der Auflçsungsvorgang ist oft reversibel
(gelçste Metallionen kçnnen auf einer Feststoffoberfl�che
erneut ausgef�llt werden), und chemische Speziation (2) der
gelçsten Bestandteile kann die Auflçsung deshalb durch den
Abbau freier Metallionen beschleunigen. Schließlich ist die
Auflçsung eine Oberfl�chenreaktion, die stark von der ver-
f�gbaren Oberfl�che und dem (oft diffusionskontrollierten)
Massentransport (3) zwischen der Oberfl�che und der Lçsung
abh�ngt. Weil die Auflçsung von der spezifischen Oberfl�che
abh�ngt, vermindern Aggregation, Anlagerung und eine
Oberfl�chenbedeckung mit adsorbierten organischen Ver-

bindungen (z. B. synthetische H�llen und NOM)
oft die Auflçsungsgeschwindigkeiten.

Die meisten Untersuchungen zur Auflçsung
synthetischer Nanomaterialien haben sich mit
Silber oder auch ZnO befasst. Bei metallischem
Silber ist die Oxidation mit gelçstem Sauerstoff
der geschwindigkeitsbestimmende Schritt, und
die Auflçsungsgeschwindigkeiten nehmen bei
sinkender Sauerstoffkonzentration, nach der
Zugabe nat�rlicher organischer Substanz, bei
Temperaturabnahme sowie nach der Erhçhung
des pH-Wertes ab.[127] Die Auflçsung nullwertiger
Metalle erfordert einen Oxidationsschritt und ist
dadurch komplexer als die Auflçsung von Me-
talloxiden. ZnO lçst sich beispielsweise leicht in
mittelhartem Wasser.[128] Auflçsungsstudien an
nat�rlich auftretenden Nanomaterialien hatten
wegen deren h�ufigen nat�rlichen Vorkommens
vor allem Eisenoxide zum Gegenstand, aber auch
andere Metalloxide (z.B. CuO) sind untersucht
worden. In den vorangegangenen Abschnitten
haben wir synthetische Nanomaterialien und
deren nat�rlich vorkommenden Analoga hin-
sichtlich ihres jeweiligen Potentials f�r Umwand-

lung, Aggregation und Abscheidung miteinander verglichen.
Auf der anderen Seite sind umfangreiche Informationen �ber
die Auflçsung von Gesamtmaterialien verf�gbar, und es
scheint sinnvoller, die (synthetischen oder nat�rlichen) Na-
nomaterialien bez�glich ihrer Auflçsungsprozesse und -pro-
dukte mit den jeweiligen Gesamtmaterialien zu vergleichen.
Unterscheiden sich die Auflçsungsprozesse und –produkte
der Nanomaterialien nicht von jenen der Gesamtmaterialien,
dann ist die weitere Erforschung des Auflçsungsverhaltens
s�mtlicher auf dem Markt befindlicher Nanomaterialien und
ihrer H�llen unnçtig. Ausschlaggebend ist daher, dass man
solche Materialeigenschaften bestimmt, die f�r signifikante
Abweichungen des Auflçsungspotentials gegen�ber dem des
Gesamtmaterials verantwortlich sind (d.h. Oberfl�chenver-
zerrung, resistente H�llen usw.).

5.1. Lçslichkeit

Die Lçslichkeit eines Partikels mit bekanntem Radius
l�sst sich mit einer modifizierten Form der Kelvin-Gleichung
[Gl. (5)] aus der Lçslichkeit des Volumenmaterials berech-
nen.[129] Dabei sind S die Lçslichkeit, g die Oberfl�chen-
spannung des Partikels, Vm das Molvolumen, R die Gaskon-
stante, T die Temperatur, und r und bulk entsprechen der
Lçslichkeit eines Partikels mit dem Radius r bzw. jener des
Gesamtmaterials.

Sr ¼ Sbulk � exp
2 gVm

RTr

� �
ð5Þ

Diese Rechnung ist aber nur mçglich, wenn die Oberfl�-
chendehnung des Nanomaterials, definiert als ein Satz rela-
tiver Verschiebungen von Oberfl�chenatomen aus ihren Po-
sitionen vor der Energieminimierung, die gleiche ist wie beim

Abbildung 10. Mçgliche Prozesse bei der Auflçsung von ENPs.
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Gesamtmaterial. Die Oberfl�chendehnung von nur 5 nm
großen Silber-Nanopartikeln entsprach jener des Volumen-
silbers.[129a] Diese Beobachtung ist mit der �hnlichkeit der
oberfl�chennormierten Auflçsungsgeschwindigkeiten von
Nano- und Gesamtsilber konsistent (Abbildung 11).[56b]

Allerdings gilt so etwas gewçhnlich nicht f�r weniger als
20–30 nm große Partikel, deren Atomstruktur an der Ober-
fl�che besonders stark verzerrt ist.[130] Echigo et al. unter-
suchten die reduktive Auflçsung von H�matit und zeigten,
dass Oberfl�chendefekte f�r eine hçhere Auflçsungsge-
schwindigkeit der 30 nm großen rhomboedrischen Kristalle
sorgten, w�hrend sich die Auflçsung von 7 nm großen pseu-
dohexagonalen Kristallen durch Aggregation verlangsamte,
obwohl deren oberfl�chennormierte anf�ngliche Auflç-
sungsgeschwindigkeit um den Faktor zwei hçher war.[58c]

Weiterhin sind amorphe Strukturen weniger stabil als kris-
talline Phasen mit geringerer Dichte und grçßerer Oberfl�-
chendehnung (Abbildung 12; Vergleich zwischen kristallinen
P25- und amorphen TIPO-TiO2-Partikeln), und sie neigen
eher zur Auflçsung als das kristalline Material.[123] Die in
Abbildung 12 gezeigte Lçslichkeit h�ngt auch von der Lç-
sungschemie, z. B. vom pH-Wert und der Gegenwart anderer
Ionen in der Lçsung ab (z. B. Cl�).

Bei der Vorhersage des Verbleibs von Nanomaterialien
kann das Verh�ltnis Sr/Sbulk in Bezug auf die Auflçsungsnei-
gung von Nutzen sein. Die Lçslichkeitsbestimmung erfordert
Messungen der Grenzfl�chenspannung, die jedoch technisch
anspruchsvoll sind und von denen es kaum Literaturdaten
gibt.

5.2. Lçsungschemie und -kinetik

Aus der Lçslichkeit kçnnen n�tzliche Informationen �ber
die Widerstandsf�higkeit eines Materials gegen Verwitterung
abgeleitet werden, sie bezieht sich aber auf Gleichgewichts-
bedingungen, die in nat�rlichen Systemen unwahrscheinlich
sind. Mit Blick auf den Verbleib in der Umwelt m�ssen ki-
netische Effekte ber�cksichtigt werden. Auflçsungsge-
schwindigkeiten werden von Parametern wie dem pH-Wert,
der spezifischen Oberfl�che, der Hydrochemie (speziell den
Ligandenkonzentrationen in der Lçsung) und von der Ad-
sorption organischer oder anorganischer Verbindungen be-
einflusst. Angesichts ihrer Komplexit�t beschreibt man die
Auflçsungskinetik gewçhnlich mit empirischen Modellen.
Die Hydrochemie der Lçsung bestimmt die chemische Spe-
ziation der gelçsten Spezies und hat signifikanten Einfluss auf
die Auflçsungsprozesse. Eine Komplexbildung oder F�llung
von zuvor aus einer festen Oberfl�che gelçsten Atomen ver-
mindert die Konzentration der freien gelçsten Spezies, treibt
die Lçsung weiterer Atome aus der Festphase an und be-
g�nstigt so ihren Abbau. Je grçßer die Konzentration und
Vielfalt der in Lçsung vorhandenen Liganden ist, die zur
Bindung freier Spezies bef�higt sind, desto schneller lçst sich
die feste Oberfl�che auf. Beispielsweise werden Silber-Na-
nopartikel verst�rkt gelçst, wenn freie Silberionen an
Schwefel,[67b] Chlorid,[132] Amin[133] oder thiolhaltige organi-
sche Verbindungen binden.[49] Auf eine �hnliche Weise ver-
st�rkt Oxalat die Auflçsung von Goethitpartikeln.[134]

Ein empirisches kinetisches Gesetz von Liu und Hurt
ber�cksichtigt thermodynamische und hydrochemische Pa-
rameter, die die Auflçsung von Nano-Ag beeinflussen, n�m-
lich Temperatur, pH-Wert, die Konzentration der NOM und
die Silberkonzentration gem�ß Gl. (6)..[127] Dabei ist m die

Abbildung 11. a) Zeitaufgelçste, massenbezogene Messungen der Sil-
berfreisetzung in einem luftges�ttigten Acetatpuffer (pH 4), [Ag]0 ist
die Gesamtkonzentration aller Silberatome (jeglicher Form) im
System. b) Die gleiche Freisetzung von lçslichem Silber wie in (a),
aber oberfl�chennormiert (adaptiert aus Liu et al.[56b]).

Abbildung 12. Durch AdSV bestimmte Lçslichkeit von kristallinem Ti-
tandioxid (P25, DT51D, G5) und wasserhaltigen amorphen Titanoxiden
(TRONOX, TIPO) und ihre pH-Abh�ngigkeit (0.1 molL�1 NaCl; 25 8C).
Durchgezogene Linie: die Lçslichkeit von Titandioxid (I = 0.1 molL�1;
25 8C), die mit den in dieser Studie bestimmten Gleichgewichtskon-
stanten berechnet wurde (aus Schmidt und Vogelsberger[131]).
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Konzentration des in partikul�rer Form vorliegenden Silbers,
T ist die Temperatur und [NOM] die Konzentration der na-
t�rlichen organischen Substanz. Die Konstanten A, E und
a sind Parameter, die aus der Anpassung der Gleichung an
experimentelle Daten erhalten wurden.

� 1
m

dm
dt
¼ Ae�E=RT Hþ½ �

10�7 M

� �0:18

e�a NOM½ � ð6Þ

Solche empirischen Gleichungen kçnnen sehr n�tzlich
sein, um die Auflçsungskinetik und den Abbau von Nano-
materialien aus anderen Prozesse wie Aggregation, Ab-
scheidung sowie Umwandlungsreaktionen von Oberfl�chen
zu vergleichen.

Die Auflçsungsgeschwindigkeiten sind proportional zur
verf�gbaren Oberfl�che. Infolge von Aggregation sinkt die
Auflçsungsgeschwindigkeit oft, mçglicherweise durch die
Abnahme der reaktiven Oberfl�che (z.B. Lit. [129b]). Die
Abnahme der Auflçsungsgeschwindigkeit wurde f�r Nano-
materialien mit adsorbierten synthetischen Schichten oder
adsorbierten nat�rlichen organischen Verbindungen beob-
achtet. Die Minimierung der freien Gibbsschen Oberfl�chen-
energie ist die Triebkraft der Adsorption (Gleiches gilt f�r das
Kristallwachstum). Die Bedeckung der Partikeloberfl�che
mit adsorbierten Verbindungen setzt die gesamte Gibbssche
Oberfl�chenenergie herab und f�hrt zur teilweisen Isolierung
des Feststoffs von der umgebenden Lçsung. Das Ausmaß und
die Best�ndigkeit dieser isolierenden Schicht ist eine Funk-
tion der Komplexbildung zwischen der organischen Verbin-
dung und den Ionen auf der Oberfl�che (Innen- oder Au-
ßensph�renkomplexe) sowie der Hydrophobie der organi-
schen Verbindung. Liganden kçnnen jedoch nicht nur auf der
Oberfl�che des Nanomaterials adsorbiert werden, sondern
auch die Auflçsung verst�rken. Liganden, die zur spezifischen
Bindung an Metallatome auf der Oberfl�che von Nanoma-
terialien f�hig sind, kçnnen im w�ssrigen Medium vorhanden
sein oder von der synthetischen H�lle des urspr�nglichen
Nanomaterials stammen. Ihr Einfluss auf den Auflçsungss-
prozess bedarf noch weiterer Untersuchungen und muss in
empirischen Modellen ber�cksichtigt werden. Wichtige Pa-
rameter bei der Auflçsung von Materialien sind der pH-Wert,
die Konzentration der NOM sowie vorhandene, spezifisch
bindende Liganden.[128] Liu und Hurt entwickelten ein em-
pirisches Modell, das die Auflçsungsgeschwindigkeiten von
Ag-ENMs unter Ber�cksichtigung dieser Bedingungen vor-
hersagt.[127] Synthetische organische H�llen beeinflussen die
Auflçsungsgeschwindigkeiten von ENMs ebenfalls. Gondikas
et al. beobachteten beispielsweise, dass sich Ag-ENMs mit
einer PVP-H�lle langsamer auflçsten als Ag-ENMs mit einer
Citrath�lle.[49] Gleichzeitig sind auch andere F�lle bekannt,
bei denen Parameter wie das Material der organischen H�lle
keinen Einfluss auf die Lçslichkeit hatten.[129a]

5.3. Vergleich von synthetischen und nat�rlichen Partikeln
hinsichtlich ihres Auflçsungsverhaltens

Experimente in relevanten Umweltsystemen (z. B. Me-
sokosmen, Mikrokosmen und simulierte Kl�ranlagen) haben

gezeigt, dass metallhaltige Nanopartikel in der Umwelt eini-
gen Modifikationen unterliegen. Silber-Nanopartikel wurden
z. B. als Silbersulfid, Silberchlorid und in der Form von Silber-
NOM-Komplexen gefunden, die Abbauprodukte der ur-
spr�nglichen Partikel darstellen.[47,63, 64] Die beobachteten
Unterschiede zwischen Ursprungs- und modifiziertem Mate-
rial kçnnen eine Folge von Oberfl�chenmodifikationen oder
von Auflçsung mit anschließender F�llung der gelçsten Spe-
zies sein. Der erste dieser beiden F�lle wird in Abschnitt 3
behandelt. Das Auflçsen von Nanomaterialien kann zur
Ausf�llung von Strukturen f�hren, die in einem �bers�ttigten
System oder in einem System, in dem zuvor gelçste Ge-
samtmaterialien ausgef�llt werden, nicht auftreten w�rden.
Nach der Auflçsung von ZnO-Nanodr�hten werden z. B.
ZnCO3-Nanodr�hte ausgef�llt.[135] Silber-Nanopartikel lçsen
sich in Gegenwart anorganischer Liganden wie Chlorid und
Schwefel auf, und anschließend werden AgCl- oder Ag2S-
NPs[67b, 73] ausgf�llt. Die im zweiten Fall entstehenden Ag-
gregate sind �ber Silbersulfid-„Nanobr�cken“ miteinander
verbundene Nanopartikel. Bei kleinen Molverh�ltnissen
zwischen Schwefel und Silber wird zuerst Silber aufgelçst,
wobei Silberionen entstehen, die sp�ter als Silbersulfid aus-
fallen.[66] Ein analoger Prozess f�hrt zur Ausf�llung von
Nano-ZnS nach der Auflçsung von Nano-ZnO.[136] Die Auf-
lçsung und anschließende Ausf�llung von Nanomaterialien
sind wichtige Prozesse, die den Transport und die Biover-
f�gbarkeit von Metallen in der Umwelt beeinflussen[46b] und
die stark von der NOM abh�ngen.[44] Neue Studien haben
gezeigt, dass f�r letzteres haupts�chlich spezifische Eigen-
schaften der NOM sowie vorhandene metallbindende Li-
ganden verantwortlich sind.[45d, 137] Diese Produkte sind als
Nanopartikel einzigartig, und ihr Bildungsmechanismus
bedarf weiterer Untersuchung. In biologischen Systemen ist
der Prozess komplexer, und man vermutet, dass sich Silber-
Nanopartikel im Verdauungstrakt des menschlichen Kçrpers
vollst�ndig auflçsen, worauf Organo-Ag-Komplexen entste-
hen, die anschließend im Kçrper zirkulieren und auf der Haut
photoreduziert sowie als sekund�re Silber-Nanopartikel ab-
geschieden werden kçnnen.[138] �hnliche Prozesse kçnnen in
der Umwelt in Bezug auf Organo-Ag-Komplexe ablaufen, die
sich bei Exposition von Pflanzen mit Nano-Ag bilden, worauf
als Reaktion die Freisetzung organischer Verbindungen aus
den Pflanzen erfolgt.[40] Der gleiche Mechanismus sollte
jedoch wahrscheinlich auch f�r ionisches, Nano- und Ge-
samtsilber gelten. Zudem unterliegt die Auslaugung gelçster
Metallspezies (Katalysatorr�ckst�nde)aus Kohlenstoff-Na-
norçhren[69a] �hnlichen Mechanismen wie die Desorption von
Metallionen von einer festen Oberfl�che. Dies gilt nicht,
wenn die Katalysatorr�ckst�nde teilweise in der Form von
Nanopartikeln freigesetzt werden, wie dies f�r Nickel in
einwandigen Kohlenstoff-Nanorçhren gezeigt worden ist.[139]

6. Zusammenfassung und Ausblick

6.1. Aktueller Wissensstand

Um die Frage zu beantworten, ob die Freisetzung von
ENMs in w�ssrigen Umgebungen mit Risiken verbunden ist,
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sind Informationen �ber ihren Verbleib und ihr Verhalten
unerl�sslich. Die Freisetzung von ENMs in die Umwelt ist
eine Folge ihrer vermehrten Produktion und Verwendung
und wurde f�r einige F�lle unl�ngst quantifiziert.[6] Eine
Quantifizierung der ENM-Freisetzung sowie der Umwelt-
konzentrationen wird durch große Unsicherheiten beein-
tr�chtigt, weil verl�ssliche Daten �ber Produktionsmengen
ebenso fehlen wie ENM-spezifische �berwachungsverfahren
f�r komplexe Matrices wie Oberfl�chengew�sser und Ab-
w�sser. Totz der mit den verf�gbaren Daten verbundenen
Unsicherheiten weiß man, dass die PEC der synthetischen
Materialien um mehrere Grçßenordnungen unter den Um-
weltkonzentrationen (EC; environmental concentrations)
nat�rlicher Kolloide bleibt.[31] In der Umwelt sind nat�rliche
Kolloide in w�ssrigen Medien allgegenw�rtig. Ihre Massen-
und Anzahlkonzentration variiert und h�ngt von der Art der
Umgebung ab, d.h. Fluss-, Oberfl�chen- oder Grundwasser.

Abgesehen von der Partikelkonzentration kçnnen sich
ENMs in ihrem Verbleib und Verhalten von nat�rlichen
Kolloiden unterscheiden. Den Verbleib und das Verhalten
bestimmen Prozesse und Eigenschaften wie Oberfl�chen-
transformationen, Stabilit�t, Mobilit�t und
Auflçsung. Diese Prozesse werden von den
Partikeleigenschaften sowie den wesentlichen
Umweltfaktoren pH-Wert, Ionenst�rke, UV-
Strahlung, Gehalt an NOM und Zusammen-
setzung der NOM gesteuert. Transformationen
der Partikeloberfl�che kçnnen in solchen
Umgebungen durch die Degradation von syn-
thetischen organischen H�llen, die Adsorption
und Desorption organischer oder anorgani-
scher Bestandteile sowie durch Redoxreaktio-
nen erfolgen. Die Partikelstabilit�t und -mo-
bilit�t sind eine Funktion von elektrostatischen
und sterischen Partikel-Partikel-Wechselwir-
kungen. Der Vergleich der Transformationen
von nat�rlichen NPs und ENMs zeigte, dass
man f�r F�lle, in denen der Kern des ENM ein
nat�rliches Analogon hat, �hnliche Umwand-
lungen erwarten kann. Die Mobilit�t von
ENMs ohne best�ndige organische H�lle wird
von �hnlichen Faktoren bestimmt wie die Mo-
bilit�t der nat�rlichen NPs, und beide NP-Arten sind wenig
stabil. Bedingt durch ihre hohen Gesamtpartikelanzahlkon-
zentrationen und heterogenen Oberfl�cheneigenschaften
neigen nat�rliche Kolloide zur Heteroaggregation. Eine
Auflçsung ist unter unges�ttigten, weit vom Gleichgewicht
entfernten Bedingungen wahrscheinlich, was auf die meisten
Umweltsysteme zutrifft. Die Lçslichkeitskonstante liefert
zwar einen Indikator f�r die St�rke der thermodynamischen
Triebkraft der Auflçsung, aber f�r die Vorhersage von Auf-
lçsungsgeschwindigkeiten sind experimentelle Tests und die
Entwicklung empirischer Gleichungen nçtig. Es gibt Hin-
weise, dass Ausf�llungen eine erhebliche Rolle f�r den Ver-
bleib und das Verhalten von ENMs spielen. Die Gegenwart
von NOM ist f�r den Auflçsungsprozess entscheidend, und
sie steuert die Mineralf�llung. Aus speziellen Transforma-
tions- und Stabilit�tseigenschaften resultierende Unterschie-
de im Verbleib und Verhalten gegen�ber nat�rlichen Parti-

keln sind f�r ENMs mit best�ndigen synthetischen organi-
schen H�llen sowie f�r Kern-Schale-Strukturen zu erwarten.

6.2. Ein Entscheidungsbaummodell f�r den Vergleich zwischen
synthetischen und nat�rlichen Nanomaterialien

F�r die Risikobewertung von ENMs ist eine Vorhersage
ihres Verbleibs und Verhaltens in w�ssrigen Umgebungen
von zentraler Bedeutung. G�ngige thermodynamische Mo-
delle f�r gelçste Bestandteile des Wassers kçnnen nicht auf
Kolloidsysteme angewendet werden. Vorhersagen kçnnen
derzeit nur aus Labortests unter einschl�gigen Testbedin-
gungen abgeleitet werden. Bei solchen Vorhersagen besteht
allerdings das Problem der kritischen �bertragung von den
natur�hnlichen Bedingungen des Labors in die reale Umwelt.
Auf der Grundlage des aktuellen Wissensstands haben wir ein
Entscheidungsbaummodell entwickelt, anhand dessen be-
stimmt werden kann, welche synthetischen Nanomaterialien
sich hinsichtlich des Verbleibs in der Umwelt von ihren na-
t�rlichen Analoga unterscheiden (Abbildung 13). F�r F�lle,

in denen es Belege f�r ein Sonderverhalten eines bestimmten
ENM gibt, schl�gt das Modell die erforderlichen Labortests
vor, anhand derer sein Verbleib und sein Verhalten ermittelt
werden kçnnen. Als Eingabeparameter werden die Hydro-
chemie des aquatischen Systems und die vorhergesagte oder
gemessene Konzentration der ENMs bençtigt.

Weiterhin wird ermittelt, ob es nat�rlich vorkommende
Partikel gibt, die mit dem untersuchten ENM in Beschaf-
fenheit und Struktur �bereinstimmen. Beispielsweise kçnnen
metallische Silberpartikel unter UV-Einstrahlung in der
Natur aus gelçstem Silber gebildet werden, w�hrend das
Auftreten von CdSe/ZnSe-Kern-Schale-Halbleiter-Nanopar-
tikeln in nat�rlichen Systemen unwahrscheinlich ist. Gibt es
f�r ein ENM kein nat�rliches Analogon, dessen vorherge-
sagte oder gemessene Umweltkonzentration ein Risiko f�r
die Wasserqualit�t oder �kotoxikologie darstellt, so muss der
mçgliche Verbleib des ENM durch gesonderte Studien er-

Abbildung 13. Schema des Entscheidungsbaummodells.
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mittelt werden. Ist ein nat�rliches Analogon vorhanden und
haben die ENMs keine synthetische organische H�lle oder
wird eine solche H�lle in der Umwelt leicht von der Parti-
keloberfl�che entfernt, gibt es zwischen den nat�rlichen
Partikeln und den ENMs keinen maßgeblichen Unterschied.
Ist die synthetische organische H�lle �ber einen f�r den
Verbleib der ENMs in der Umwelt relevanten Zeitraum be-
st�ndig, muss man den Verbleib dieses ENM in gesonderten
Studien ermitteln, die Oberfl�chenmodifikation, Aggregation
sowie Auflçsungsversuche umfassen w�rden.

6.3. Perspektiven f�r die Risikobewertung von ENMs

Auch wenn bereits ein breites Spektrum von Studien �ber
ENMs unter umweltrelevanten Bedingungen vorhanden ist,
gibt es einige gavierende Nachteile, die weitergehende Ana-
lysen erforderlich machen. Eine Vorhersage des Verbleibs
von ENMs in der Umwelt setzt erstens die Kenntnis realis-
tischer Freisetzungsmengen voraus. Zweitens besch�ftigten
sich die weitaus meisten Aggregationsstudien mit der Ho-
moaggregation, d.h. mit der Aggregation von Partikeln des
gleichen Materials. Wegen der viel kleineren Konzentration
der ENMs gegen�ber derjenigen nat�rlicher Kolloide und
Nanopartikel und wegen der starken Abh�ngigkeit der Ag-
gregationsgeschwindigkeiten von Anzahlkonzentrationen ist
die Heteroaggregation aber wahrscheinlicher; eine Untersu-
chung der Heteroaggregation ist allerdings technisch sehr
schwierig. Zwar haben sich einige Studien mit dem Einfluss
verschiedener Arten synthetischer H�llen auf die Reaktivit�t
von Partikeln befasst, jedoch gibt es relativ wenige Informa-
tionen �ber die Best�ndigkeit der verschiedenen H�llenarten
auf den Partikeloberfl�chen unter umweltrelevanten Bedin-
gungen. Bislang beruht die Vorhersage des Verbleibs und des
Verhaltens auf Experimenten. Angestrebt wird die Entwick-
lung von prozessbasierten Modellen, die das Verhalten vor-
hersagen und Umweltkonzentrationen unter realistischen
Szenarien bestimmen kçnnen. Neue technische Entwicklun-
gen, die eine Untersuchung der Nanopartikelfraktion von
Kolloiden ermçglichen, lassen die �berarbeitung vorhande-
ner Informationen zur Rolle der nat�rlich vorkommenden
Nanopartikel f�r den Transport organischer und anorgani-
scher Schadstoffen in nat�rlichen Gew�ssern w�nschenswert
erscheinen.

7. Abk�rzungen

AdSV Adsorptive Stripp Voltammetry
CCC kritische Koagulationskonzentration (critical

coagulation concentration)
CNT Kohlenstoff-Nanorçhre (carbon nanotube)
Df fraktale Dimension
DLVO-Theo-
rie

eine nach den Wissenschaftlern Derjagin,
Landau, Verwey und Overbeek benannte
Theorie

DOM gelçste organische Substanz (dissolved orga-
nic matter), in der Umweltchemie oft auch als
NOM bezeichnet

EDL elektrische Doppelschicht (electrical double
layer)

EDX energiedispersive Rçntgenspektroskopie
(energy dispersive x-ray analysis)

ENM synthetisches Nanomaterial (engineered na-
nomaterial)

ENP synthetisches Nanopartikel (engineered na-
noparticle)

FA Fulvins�ure
FeOx Eisenoxide als Oberbegriff
HA Humins�ure
IS Ionenst�rke
MUA Mercaptoundecans�ure
NIOP Eisenoxid-Nanopartikel (nano iron oxide

particle)
NOM nat�rliche organische Substanz (natural or-

ganic matter)
NP Nanopartikel
nZVI nanoskaliges nullwertiges Eisen (nanoscale

zero valent iron)
PEC vorhergesagte Umweltkonzentration (predic-

ted environmental concentration)
PNEC vorhergesagte unwirksame Konzentration

(predicted non effect concentration)
PVP Polyvinylpyrrolidon
PZC Punkt der Nullladung (point of zero charge)
RNIP reaktive Eisen-Nanopartikel (reactive nano

iron particle)
STEM Rastertransmissionselektronenmikroskopie

(scanning transmission electron microscopy)

Diese Arbeit wurde �ber das DetectNano-Projekt von der
�sterreichischen Forschungsfçrderungsgesellschaft (FFG, no.
8357508) und vom deutschen Verband der Chemischen Indu-
strie (VCI e.V.) unterst�tzt. Wir danken außerdem Ricarda
von der Kammer f�r die Gestaltung des Frontispizes.
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