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Kurzfassung
Life-cycle Assessment (LCA) ist eine Methode, um Umweltauswirkungen von Produkten über
ihren gesamten Lebensweg zu bewerten. Diese Methode findet immer häufiger auch bei Klär-
anlagen Anwendung. Die Bewertung kann mehrere umweltrelevante Aspekte erfassen, z. B. das
Treibhausgaspotential, Versauerungspotential oder Eutrophierungspotential einer Kläranlage.

Die durchgeführte Literaturanalyse bisheriger LCA-Studien zeigt, dass es große Unterschiede
in den Ansätzen gibt. Diese reichen von der Wahl der Bezugseinheit bis zu unterschiedlichen
Berechnungsmodellen. Als Bezugseinheit dient in vielen Fällen eine volumenbezogene Einheit,
etwa ein Kubikmeter, ohne Bezug zur Abwasserzusammensetzung. Die Schmutzfrachten haben
jedoch eine große Auswirkung auf die Ergebnisse.
Am Beispiel eines Life Cycle Assessments für eine Modellkäranlage werden die wesentlichen

Schritte aufgezeigt: die Festlegung der funktionellen Einheit und der Systemgrenze, die Erstel-
lung der Sachbilanz und die Wirkungsabschätzung. Anschließend wird eine kritische Analyse
der Ergebnisse inklusive Sensitivitätsanalysen durchgeführt. Als funktionelle Einheit dient ein
EW120 pro Jahr. Mit dieser Einheit sind auch alle Schmutzfrachten verknüpft.
Die Ergebnisse liefern für jede Umweltkategorie ein anderes Bild. Das Treibhausgaspotential

der Kläranlage beträgt 30,85 kg-CO2-eq/(EW·a). Dazu tragen mit 52% vor allem die direkten
Emissionen bei. Eine solide Abschätzung der N2O (Lachgas) und CH4-Emissionen (Methan)
ist dafür notwendig. In anderen Kategorien sind die Ablaufemissionen ausschlaggebend, et-
wa für das Eutrophierungspotential (FEP 93%, MEP 96%). Auch die Betriebsmittel leisten
einen wesentlichen Beitrag, z. B. für das Ozone Depletion Potential (ODP) mit 83% oder den
Ressourcenverbrauch (52%).

Der Anteil der Infrastruktur, also der Errichtung der Anlage, ist mit maximal 7 bis 11% eher
gering. Ein Vergleich mit anderen Literaturquellen zeigt große Unterschiede bei den Annahmen
für die Infrastrukturdaten und, dass die Abschätzung mit einigen Schwierigkeiten verbunden ist.
Im Zuge der kritischen Analyse werden ausgewählte Parameter einer Sensitivitätsanalyse

unterzogen. Der Grad der Stickstoffentfernung hat wesentliche Auswirkungen auf die N2O-
Emissionen. Bei 70%-N-Entfernung liegt das Global Warming Potential (GWP) um 27% höher als
bei 80%-Entfernung. Die Art der Schlammverwertung hat einen großen Einfluss auf die Ergebnisse.
Der Vergleich zwischen Schlammverbrennung und landwirtschaftlicher Klärschlammverwertung
zeigt große Differenzen. Die landwirtschaftliche Verwertung hat größere Auswirkungen auf die
Humantoxizität, aber ein geringeres Versauerungspotential.
Für die Wirkungsabschätzung stehen verschiedene Methoden zur Auswahl. Die Wahl der

Methode kann große Auswirkungen auf das Endergebnis haben. Vor allem die Bewertung der
Toxizität unterliegt großen Streuungen. Hier besteht noch Bedarf an weiterer Entwicklung und
Forschung.





Abstract
Life-cycle Assessment (LCA) is a method to quantify the environmental impacts of a product
for its whole life cycle. More and more this method is being applied to assess the impacts of
wastewater treatment plants (WWTP). The assessment usually includes many aspects like global
warming potential (GWP), acidification potential (AP) or eutrophication potential (EP) of the
wastewater treatment plant.

A literature review of previous LCA studies shows that the used approaches and methods differ
between the studies. Differences in the definition of the functional unit (FU) and the applied
models have been observed. Many authors refer the input and output data to a volumetric FU
e.g. 1 m3 often not related to the pollution loads. However, the loads have a major influence on
the results.

On the basis of a model wastewater treatment plant the crucial steps of a LCA are shown and
a critical analysis (incl. sensitivity analysis) is performed. These steps are the definition of the
FU and the system boundary, the collection of inventory data and the impact assessment (IA).
The FU is chosen as one PE120 per year. This unit is linked to all pollution loads.

The results differ between the impact categories. The result of the GWP is 30,85 kg-CO2-
eq/(PE·a). Direct greenhouse gas emissions account for 52%. Hence, an accurate estimation
of N2O and CH4 emissions is necessary. For other categories the discharge emission of the
WWTP is significant e.g. for freshwater (93%) and marine eutrophication (96%). The demand
of chemicals (precipitants and polymers) has the biggest impact on ozone depletion potential
(83%) and resource demand (52%).

The construction phase of this WWTP only accounts for a maximum of 7 to 11% depending
on the category. A comparison of different literature sources shows high variance of results for
this phase.

Parameters which were selected in the critical analysis are tested by sensitivity analysis. The
N-removal rate has a significant impact on the N2O emissions. A decline of the N-removal rate
from 80% to 70% increases the GWP by 27%. The type of sewage sludge disposal has a big
influence on the results. A comparison of sludge incineration and agricultural spreading shows
that the agricultural utilization has far more impact on the human toxicity but less on the
acidification potential.
The choice of the IA method can affect the outcomes significantly. Especially the toxicity

assessment differs between the existing methods. Hence, more effort and research is needed in
this specific field.
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Kapitel 1

Einleitung und Zielsetzung
Life-cycle Assessment (LCA), auch als Ökobilanz bezeichnet, ist eine Methode um Umweltaus-
wirkungen von Produkten über ihren gesamten Lebensweg zu beschreiben. Diese Methode kann
für verschiedene Produkte angewendet werden, z. B. die Produktion von alltäglichen Waren, etwa
einem Liter Milch. Mit dem Lebensweg eines Produkts ist die Herstellung, die Nutzung sowie die
Entsorgung gemeint. Dieser Ansatz des Lebensweges wird auch als „cradle-to-grave”, also von
der Wiege bis zur Bahre, bezeichnet. Welche Prozesse genau berücksichtigt werden, definiert die
Systemgrenze, die für jedes Produktsystem im Zuge des LCA festgelegt wird.

Die Umweltauswirkungen sind meist zu einem Indikator zusammengefasste Auswirkungen (z. B.
Emissionen), die auf ein Umweltkompartiment wirken. Daher werden die Umweltauswirkungen
in sogenannte Wirkungsabschätzungskategorien gegliedert. Ein einfaches Beispiel für eine solche
Wirkungsabschätzungskategorie ist das Treibhausgaspotential. Alle Treibhausgasemissionen
eines Produkts werden dieser Kategorie zugeordnet und ergeben so einen Indikator für das
Treibhausgaspotential des Produkts.

Die Methode Life-cycle Assessment kann auch auf größere Systeme angewendet werden,
etwa eine Kläranlage. Ziel ist hier eine möglichst umfassende Betrachtung der potentiellen
Umweltauswirkungen, die von einer solchen Anlage ausgehen. LCA wird seit den 1990er Jahren
für Kläranlagen angewendet [6]. Die Methoden dafür entwickeln sich ständig weiter und es werden
laufend neue LCA-Studien, die Kläranlagen behandeln, veröffentlicht.

Es gibt dabei ganz unterschiedliche Anwendungsbereiche. LCA kann etwa verwendet werden,
um die Auswirkungen einer Kläranlage zu beurteilen, um die umweltrelevanten Bereiche zu
identifizieren oder um verschiedene Anlagentypen oder Verfahren zu vergleichen. Es wird sowohl
für konventionelle Verfahren, als auch auf alternative bzw. neuartige Ansätze angewendet, etwa
um die Vor- und Nachteile von Verfahren zu bewerten. Auch werden die Ergebnisse einer
LCA-Studie verwendet, um die Umweltauswirkungen einer Anlage oder eines Verfahrens für
Entscheidungsträger umfassend und übersichtlich darzustellen.

Für die Erstellung eines Life-cycle Assessments geben die internationalen Normen ISO 14040
und ISO 14044 [30, 31] einen methodischen Rahmen vor. Innerhalb dieses Rahmens bleiben dem
Ersteller oder der Erstellerin allerdings einige Entscheidungen frei. Dies sind etwa die Wahl der
Systemgrenze, die Definition der funktionellen Einheit oder die Wahl von Methoden und Modellen
für die Wirkungsabschätzung. Diese Entscheidungen werden an die jeweilige Aufgabenstellung
der LCA-Studie angepasst. Dadurch kommt es immer wieder zu unterschiedlichen Ansätzen bei
der Erstellung eines Life-cycle Assessments für Kläranlagen. Das führt zu Unterschieden in den
Ergebnissen und kann die Nachvollziehbarkeit und die Vergleichbarkeit erschweren.
Das Ziel dieser Diplomarbeit ist daher eine kritische Anlayse von Life-cycle Assessment

für Kläranlagen. Dafür wird zuerst der Stand der Wissenschaft zu diesem Thema untersucht
und danach ein LCA für eine Modellkläranlage erstellt, um den Ablauf dieser Methode zu
veranschaulichen. Die Ergebnisse werden am Ende einer kritischen Analyse unterzogen, um
festzustellen, für welche Bereiche robuste Aussagen getroffen werden können und wo es noch
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Schwächen bzw. Verbesserungspotential in der Methodik gibt. Auch eventuell vorhandene Grenzen
der Methode sollen aufgezeigt werden.

Im Detail ist die Arbeit folgendermaßen aufgebaut: Zuerst werden die ISO Normen 14040 und
14044 vorgestellt, danach erfolgt eine Literaturanalyse bisheriger LCA-Studien. Im Zuge dieser
Analyse sollen die verwendeten Ansätze und Methoden herausgearbeitet werden. Es soll gezeigt
werden, in welchen Bereichen die Autorinnen oder Autoren ähnliche Ansätze verfolgen und wo
die Unterschiede bei der Erstellung eines Life-cycle Assessments für Kläranlagen liegen.

Die Erkenntnisse aus der Literaturanalyse werden dann auf eine Modellkläranlage angewendet.
Für diese Modellkläranlage wird ein gesamtes Life-cycle Assessment durchgeführt, dieses soll
möglichst alle relevanten Umweltauswirkungen erfassen. Die Ergebnisse werden danach präsen-
tiert und einer umfangreichen kritischen Analyse unterzogen. Im Zuge dieser Analyse werden
Sensitivitätsanalysen durchgeführt um den Einfluss einzelner Parameter zu untersuchen. Es sollen
die signifikanten Parameter einer Kläranlage identifiziert sowie die Stärken und Schwächen dieser
Methode für Kläranlagen aufgezeigt werden.



Kapitel 2

Grundlagen
In diesem Kapitel werden zuerst die ISO Normen vorgestellt. Hier liegt der Fokus auf den
vier Phasen einer Ökobilanz und den wichtigsten Begriffen. Danach werden die verschiedenen
Methoden für die Wirkungsabschätzung erläutert. In Abschnitt 2.3 erfolgt die Literaturanalyse
bisheriger LCA-Studien für Kläranlagen.

2.1 Die Normen ISO 14040 und ISO 14044
Die Normen ISO 14040 [30] und ISO 14044 [31] legen für die Erstellung einer Ökobilanz einen
Rahmen vor. ISO 14040 legt die Grundsätze und Rahmenbedingungen fest, in ISO 14044 werden
detailliert die Anforderungen an die Erstellung einer Ökobilanz geregelt.
Die Ökobilanz soll die Umweltaspekte und potentiellen Umweltauswirkungen im Verlauf des

Lebensweges des Produkts, also von der Wiege bis zur Bahre, berücksichtigen. Eine Ökobilanz
besteht aus folgenden vier Phasen:

• Festlegung von Ziel und Untersuchungsrahmen

• Sachbilanz

• Wirkungsabschätzung

• Auswertung

2.1.1 Festlegung von Ziel und Untersuchungsrahmen
Als Ziel einer Ökobilanz müssen unter anderem die beabsichtigte Anwendung und die Zielgruppe
festgelegt werden. Der Untersuchungsrahmen setzt sich etwa aus dem Produktsystem, der funk-
tionellen Einheit, der Systemgrenze, der Methode für die Wirkungsabschätzung, den Annahmen
und den Einschränkungen zusammen. Einer der wichtigsten Punkte ist die Festlegung einer
funktionellen Einheit. Diese muss dem Ziel und Untersuchungsrahmen entsprechen und dient als
Bezugsgröße für alle Input- und Output-Daten.

Mit der Systemgrenze wird festgelegt, welche Prozesse in der Ökobilanz enthalten sind. Damit
wird bestimmt, welche Lebenswegabschnitte, Prozesse, Inputs und Outputs für die Ökobilanz
berücksichtigt werden.

2.1.2 Sachbilanz
Die Sachbilanzphase umfasst die Datenerhebung und Datenberechnung, um die Inputs und
Outputs quantifizieren zu können. In dieser Phase werden alle Daten gesammelt, die für die
Erstellung des Life-cycle Assessments benötigt werden.
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2.1.3 Wirkungsabschätzung
In der Wirkungsabschätzung werden Sachbilanzergebnisse den Wirkungskategorien zugeordnet.
Die Wirkungsabschätzung muss folgende Bestandteile enthalten:

• Auswahl von Wikrungskategorien

• Zuordnung der Sachbilanzergebnisse (Klassifizierung)

• Berechnung der Wirkungsindikatorwerte (Charakterisierung)

Neben diesen verpflichtenden Teilen, kann eine Wirkungsabschätzung optional auch eine Normie-
rung, Ordnung, Gewichtung oder eine Analyse der Datenqualität enthalten.

2.1.4 Auswertung
In dieser Phase werden die Ergebnisse der Sachbilanz und der Wirkungsabschätzung gemein-
sam betrachtet. Dies umfasst die Identifizierung der signifikanten Parameter, eine Beurteilung
sowie Schlussfolgerungen, Einschränkungen und Empfehlungen. Die Beurteilung berücksichtigt
Vollständigkeits-, Sensitivitäts- und Konsistenzprüfungen.

2.2 Die verschiedenen Methoden für die Wirkungsabschätzung
In diesem Abschnitt werden zuerst die verwendeten Kategorien und anschließend einige Methoden
vorgestellt. Für die Phase der Wirkungsabschätzung wurden von verschiedenen Institutionen un-
terschiedliche Methoden bzw. Modelle entwickelt. Diese unterscheiden sich in den Modellansätzen,
den berücksichtigten Stoffen und den Wirkungskategorien.

Jene Methoden, die für Life-cycle Assessment für Kläranlagen am häufigsten verwendet werden,
sind CML [43], ReCiPe [28] und USEtox [44]. Diese Methoden sind umfangreich dokumentiert
(etwa [18], [16]) und im Internet frei zugänglich. Die drei Methoden kommen auch in Kapitel 3
für die Wirkungsabschätzung der Modellkläranlage zum Einsatz, sie werden daher in diesem
Abschnitt vorgestellt.

2.2.1 Wirkungsabschätzungskategorien
Jede Methode ermöglicht die Berechnung von Umweltindikatoren in diversen Kategorien. Je
nach Methode stehen verschiedene und unterschiedlich viele Kategorien zur Auswahl. ReCiPe
bietet etwa die Berechnung in 19 Kategorien an, CML beinhaltet ca. 11 Hauptkategorien und
unzählige Nebenkategorien und USEtox drei Kategorien (ET (f) und HT (c, non-c)). USEtox
wurde allerdings nur für die Berechnung der Toxizität entwickelt. Welche Kategorien für die
Wirkungsabschätzung ausgewählt werden, unterliegt der Entscheidung der Erstellerin oder
des Erstellers der LCA-Studie, die Auswahl muss mit dem Ziel der jeweiligen LCA-Studie
übereinstimmen.
Da die Methoden alle nur in englischer Sprache zur Verfügung stehen, werden in dieser

Arbeit für die Kategorien die englischen Originalbezeichnungen verwendet, also z. B. Global
Warming Potential (GWP) für das Treibhausgaspotential. Um die Lesbarkeit und Übersicht zu
verbessern, werden die langen Kategorienamen oft abgekürzt. In Tabelle 2.1 sind die verwendeten
Abkürzungen erläutert.
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Tab. 2.1: Verwendete Abkürzungen für die Kategorien der Wirkungsabschätzung

Kategorie Name Indizes Name

GWP Global Warming Potential f freshwater
AP Acidification Potential m marine
EP Eutrophication Potential t terrestrial
DAR Depletion of Abiotic Resources c carcinogenic
FD Fossil Depletion non-c non-carcinogenic
PHO Photochemical Oxidation Potential
ODP Ozone Depletion Potential
ET Ecotoxicity
HT Human Toxicity

2.2.2 CML 2002
Die CML Methode wurde in den Niederlanden von der Universität Leiden entwickelt. Die Methode
wurde erstmals 1992 veröffentlicht. 2002 wurde sie mit dem „Handbook on LCA” [18] überarbeitet.
CML verfolgt dabei einen problemorientierten Ansatz.
Die „characterisation factors” (CF) für fast 2000 Stoffe sind in einer Excel-Arbeitsmappe

zusammengestellt, diese ist auf der Homepage frei verfügbar [43]. Diese Datei wird ständig
weiterentwickelt, die aktuelle Version stammt aus August 2016 [43]. Die CFs sind in verschiedene
Emissionspfade unterteilt, etwa Emissionen in die Atmosphäre, ins Wasser oder in den Boden.

2.2.3 ReCiPe
ReCiPe wurde 2008 vom niederländischen Ministerium für Gesundheit und Nachhaltigkeit
entwickelt. Die Methode besteht aus 18 „Midpoint” Indikatoren und 3 „Endpoint” Indikatoren.
Die Endpoint Indikatoren können auch als Wirkungsendpunkte von Emissionen eines Produkts
bezeichnet werden, diese sind: Schaden an der menschlichen Gesundheit, Schaden am Ökosystem
und Schaden an der Ressourcenverfügbarkeit [28]. Die Midpoint Indikatoren sind die Kategorien,
etwa Global Warming Potential, Human Toxicity, Ecotoxicity, etc.

Diese Zusammenfassung auf Endpoint Indikatoren erhöht die Übersichtlichkeit der Ergebnisse,
kann aber auch die Unsicherheit erhöhen.
Die aktuelle Version (2016) besteht aus einer umfangreichen Excel-Arbeitsmappe und kann

auf der Homepage heruntergeladen werden [28]. Die CFs sind für drei verschiedene Betrachtungs-
zeiträume verfügbar: Individualist (I; 20 Jahre), Hierarchist (H; 100 Jahre), Egalitarian (E; 1000
Jahre oder infinite).

2.2.4 USEtox
USEtox wurde von der UNEP/SETAC Life Cycle Initiative entwickelt. Die erste Version erschien
2008. Das USEtox Modell dient der Bewertung der Toxizität von Chemikalien, genauer gesagt
deren Wirkungen auf Mensch und Ökosysteme. Es können etwa die Kategorien Human Toxicity
(HT) und Freshwater Ecotoxicity (ET (f)) bewertet werden.

Die aktuelle Version 2.1 kann auf der Homepage [44] nach vorheriger Registrierung herunterge-
laden werden, genauso wie die dazugehörige Dokumentation [16].

Am Ende der Berechnung wird die Toxizität in der Einheit „Comparative Toxic Unit” (CTU)
angegeben. Für die Human Toxicity entspricht die Einheit CTU den Erkrankungsfällen pro kg
der emittierten Substanz (cases/kgemitted). Bei der Freshwater Ecotoxicity bezieht sie sich die
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CTU auf die „potentially affected fraction (PAF) of aquatic species integrated over the exposed
water volume (m3) and time (d)” (PAF·m3·d/kg) [16].

2.2.5 Weitere Methoden
Weitere Methoden für die Wirkungsabschätzung sind EDIP (97 und 2003), Eco-Indicator 99 und
EPS 2000. Diese Methoden kommen für LCAs im Zusammenhang mit Kläranlagen seltener zur
Anwendung.

Die EDIP Methode wurde 1996 in Dänemark entwickelt, mit EDIP 2003 erschien ein Nachfolger.
Ecoindicator 99 stammt aus dem Jahr 1999 und verfolgt einen schadensorientierten Ansatz

(„damage oriented approach”) [42]. Es ist nichts über eine Weiterentwicklung bekannt. Zu dieser
Methode konnten nur sehr wenige Informationen gefunden werden.
EPS steht für Environmental Priority Strategies und stammt aus Schweden, hier gibt es

eine aktuelle Version aus dem Jahr 2015 [23]. Die Methode basiert auf der Berechnung von
Umweltschadenskosten und ist vor allem für die Produktentwicklung gedacht.

2.3 Literaturanalyse
In diesem Abschnitt werden einige LCA-Studien zum Thema Kläranlagen vorgestellt und ana-
lysiert. Da die Studien zum Teil sehr unterschiedlich aufgebaut sind, erfolgt zuerst eine kurze
Zusammenfassung und am Ende eine gemeinsame Analyse aller betrachteten Studien.

2.3.1 Review-Studie: Corominas et. al., 2013
Corominas et al. [6] haben 2013 eine umfangreiche Review Studie zum Thema Life Cycle
Assessment in der Abwasserreinigung veröffentlicht. Diese behandelt 45 Studien und analysiert
die verschiedenen methodischen Ansätze innerhalb des Rahmens, den die ISO Normen vorgeben.

Für die funktionelle Einheit gibt es eine große Bandbreite. Am häufigsten wird eine volumen-
bezogene Einheit verwendet, meist 1 m3 Abwasser. Corominas et al. [6] merkt an, dass diese
Einheit oft nicht repräsentativ ist, da die Zuflusskonzentrationen oder die Reinigungsleistung der
Anlage nicht berücksichtigt wird.

Die Systemgrenze umfasst bei 23 von 45 Studien nur die Betriebsphase, das heißt die Errichtung
und der Abriss der Anlage werden nicht berücksichtigt. Direkte Treibhausgasemissionen wurden
nur in 53% der Fälle inkludiert. Als Schlammbehandlung kam am öftesten die landwirtschaftliche
Verwertung zur Anwendung, dabei wurde die positive Auswirkung durch den Düngemittelersatz
berücksichtigt sowie die negative durch die Ausbringung von Schwermetallen.

In der Sachbilanzphase werden vor allem Probleme mit der Datenverfügbarkeit und -qualtität
genannt. Die Daten kommen aus Pilotanlagen, realen Anlagen, Expertenwissen, Literaturstudien
oder LCA Datenbanken (z. B. Ecoinvent [46]). Die Daten für die Errichtung kommen meist
von echten Anlagen. In zahlreichen Papers werden die Sachbilanzdaten nicht oder nur teilweise
angeführt.
Für die Wirkungsabschätzung wurden verschiedene Methoden verwendet, am häufigsten

die CML Methode [43]. Global Warming Potential, Acidification und Eutrophication sind die
Kategorien, die am öftesten untersucht wurden, danach kommen Photochemical Oxidation
Potential und Toxizitätskategorien (Human Toxicity und Ecotoxicity).
In der vierten Phase, der Auswertung, zeigt sich, dass nur 15 Paper eine Sensitivitätsanalyse

durchgeführt haben. Des weiteren erweist sich die Präsentation der Ergebnisse aufgrund der
Vielzahl an Parametern als schwierig.
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Am Ende der Studie stellen Corominas et al. [6] noch einige Herausforderungen für die Zukunft
zusammen. Vor allem bei der Toxizität gibt es noch großes Verbesserungspotential. Das USEtox
Modell [44] wird für die Toxizitätsbewertung als das momentane „best practice model” bezeichnet.

2.3.2 LCA-Studien
Nachfolgend werden 9 LCA-Studien der letzten 12 Jahre analysiert und dabei die unterschiedlichen
Ansätze in der Erstellung eines Life Cycle Assessments für Kläranlagen untersucht. Diese
Studien sind lediglich ausgewählte LCA-Studien mit dem Fokus auf Kläranlagen und können
kein umfassendes Bild aller Anwendungsmöglichkeiten von LCA liefern. Diese Studien wurden
ausgewählt, um einen Überblick über Anwendungsmöglichkeiten, unterschiedliche Ansätze und
Zugänge zu diesem komplexen Thema zu geben.

Drei dieser Studien, Foley et al. [17], Renou et al. [38] und Pasqualino et al. [35] sind bereits in
der Reviewstudie von Corominas et al. [6] enthalten.
Die wesentlichen Parameter jeder Studie sind am Ende in Tabelle 2.2 zusammengefasst.

2.3.2.1 Remy et. al., 2011

Remy et al. [37] behandeln den Energieverbrauch in der Abwasserreinigung mittels Life Cycle As-
sessment, ihr Fokus liegt dabei auf dem Primärenergieverbrauch und den Treibhausgasemissionen.
Als funktionelle Einheit dient ein Einwohnerwert (EW120) nach Arbeitsblatt DWA-A 131 [2]. Die
Systemgrenze umfasst die Abwasserreinigung und die Schlammbehandlung, als auch Nebenpro-
dukte wie die Stromerzeugung aus Biogas und Nährstoffe aus dem Schlamm. Die Kategorien für
die Wirkungsabschätzung sind der Cumulative Energy Demand (CED) und das Global Warming
Potential (GWP). Es erfolgt eine Beispielanalyse an einer Modellkläranlage für 100.000 EW. Das
Ergebnis zeigt unter anderem, dass ein Großteil des GWPs aus den direkten N2O Emissionen
aus der Belebungsanlage stammt.

2.3.2.2 Niero et. al., 2014

Niero et al. [29] haben in einer Studie vier Typen von Abwasserreinigungsanlagen in Dänemark
untersucht und verglichen. Die vier Anlagetypen unterscheiden sich in der Größe (<20.000 bis
>100.000 EW), der Art der Phosphorelimination und der Schlammbehandlung. Die funktionelle
Einheit wurde als 1 m3 zu reinigendes Abwasser definiert. Die Systemgrenze ist ähnlich wie bei
Foley et al. [17] definiert. Von den Lebensphasen wird nur die Betriebsphase betrachtet.

Für die Berechnung der Wirkungsabschätzung wurde das ReCiPe-Modell [28] verwendet. Aus
diesem Modell wurden folgende Kategorien gewählt: GWP (in kg CO2-eq.), Fossiler Ressour-
cenverbrauch (FD) (in kg oil-eq), Human Toxicity (in kg 1,4-DB-eq), terrestrial, frehswater and
marine Ecotoxicity (in kg 1,4-DB-eq), Freshwater Eutrophication (in kg P-eq) und Marine Eutro-
phication (in kg N-eq). Zusätzlich wurde eine Sensitivitätsanalyse durchgeführt, um den Einfluss
der Wahl der Systemgrenze und der verwendeten Wirkungsabschätzungsmethoden zu untersu-
chen. Dafür wurde einerseits die Art der Schlammentsorgung variiert und anderseits alternative
Methoden für die Wirkungsabschätzung (USEtox, CML) verwendet. Für die Sachbilanzdaten
wurde eine Unsicherheitsanalyse mithilfe einer Monte-Carlo-Simulation durchgeführt.

Die Ergebnisse zeigen, dass größere Anlagen mit anaerober Schlammbehandlung in den
Kategorien GWP und FD besser abschneiden als jene Anlagen mit aerober Stabilisierung. In den
Kategorien Klimawandel und fossiler Ressourcenverbrauch verursacht der Verbrauch elektrischer
Energie den größten Beitrag. Die Sensitivitätsanalyse zeigt, dass die Ergebnisse für die Kategorien
Klimawandel und fossiler Ressourcenverbrauch bei beiden Modellen (ReCiPe vs. CML) sehr
ähnlich sind. Bei der Toxizität (ReCiPe vs. USEtox) gibt es allerdings große Unterschiede in den
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Ergebnissen, diese liegen in den unterschiedlichen Bewertungsfaktoren für diverse Schadstoffe in
den beiden Modellen.

2.3.2.3 Foley et. al., 2010

Foley et al. [17] haben in einer Studie die Sachbilanz für 10 verschiedene Abwasserreinigungssze-
narien erstellt und verglichen. Die Szenarien unterscheiden sich in der Art der Abwasserreinigung
und dem Grad der Nährstoffentfernung. Unter anderem wurde untersucht: keine Behandlung
des Abwassers, einfache Vorklärung und verschiedene Belebtschlammkonfigurationen. Die Studie
umfasst nur die Sachbilanzphase, es wird keine Wirkungsabschätzung durchgeführt.
Als funktionelle Einheit wurde die Behandlung von 10 ML/d (Megaliter pro Tag) mit einer

definierten Fracht von 5000 kg-CSB/d, 500 kg-N/d und 120 kg-P/d verwendet. Die Systemgrenze
wurde vom Zulauf zur Kläranlage bis zum Ablauf ins Gewässer gewählt, nicht eingeschlossen
sind die vorgelagerte Infrastruktur wie z.B. Kanäle und Pumpen. Dabei werden direkte Emis-
sionen, wie z.B. Emissionen in die Atmosphäre, Ablaufemissionen und indirekte Emissionen,
etwa durch die Stromproduktion und die Herstellung von Chemikalien, betrachtet. Von den
Lebensphasen wurde die Errichtungs- und die Betriebsphase berücksichtigt. Der Überschuss-
schlamm wird landwirtschaftlich verwertet. Es wird angenommen, dass dadurch Kunstdünger
(Diammoniumphosphat) ersetzt wird.

Die Ergebnisse zeigen, dass sich mit höherer Nährstoffentfernung die benötigten Ressourcen
für die Infrastruktur sowie der Chemikalien- und Energieverbrauch erhöhen. Aufgrund der
landwirtschaftlichen Verwertung des Klärschlamms steigen bei jenen Szenarien mit höherer
Nährstoffentfernung auch die Emissionen von Schwermetallen in den Boden.

2.3.2.4 Pasqualino et. al., 2009

Pasqualino et al. [35] haben die Betriebsphase einer Kläranlage (144.000 EW) in Spanien un-
tersucht, mit dem Ziel die Bereiche mit den größten Umweltauswirkungen zu bestimmen. Die
funktionelle Einheit wurde mit 1 m3 zu reinigendem Abwasser definiert. Die Sachbilanzdaten
wurden für die drei Bereiche Wasserlinie, Schlammlinie und Service (z.B. Betriebsmittel) ermittelt.

Für die Wirkungsabschätzung wurde die CML Methode [43] mit den Kategorien AP, GWP,
EP, PHO, DAR und ET herangezogen. Die Wasserlinie hat die größten Umweltauswirkungen in
den Kategorien AP, GWP, PHO und DAR, aufgrund des hohen Energieverbrauchs in diesem
Bereich. Damit ist die Wasserlinie in allen Kategorien für ca. 70% der Umweltauswirkungen
verantwortlich. Die Schlammlinie hat ihre größten Auswirkungen in den Kategorien Eutrophierung,
die Ökotoxizität und ODP. Diese Umweltauswirkungen kommen vor allem vom Ausbringen des
Schlamms auf landwirtschaftlichen Flächen.

Zusätzlich wurden noch Alternativen für die Schlammbehandlung und -verwertung untersucht.
Hier zeigt sich, dass die Energiegewinnung aus Biogas Umweltverbesserungen in allen Kategorien
bringt. Die Verbrennung des Gases in Fackeln ist das schlimmste Szenario. Bei der Schlammver-
wertung ist die landwirtschaftliche Nutzung in den meisten Kategorien die beste Option, nur das
Eutrophierungspotential ist sehr hoch. In Summe zeigt sich, dass die Belüftungsenergie für einen
Großteil der Umweltauswirkungen verantwortlich ist.

2.3.2.5 Renou et. al., 2008

Renou et al. [38] hat fünf verschiedene IA-Methoden am Beispiel einer 140.000 EW Anlage
verglichen. Die funktionelle Einheit ist als das jährliche Abwasservolumen definiert.

Die verwendeten Methoden sind CML, Eco Indicator 99, EDIP 96, EPS, Ecopoints 97, die
Kategorien AP, EP, GWP, DAR, HT, ET. Beim GWP liefern alle untersuchten Methoden fast
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die gleichen Ergebnisse. Das liegt daran, dass alle auf den Emissionsfaktoren des IPCC basieren.
AP und EP werden ebenfalls als verlässliche Kategorien eingestuft, die Ergebnisse sind sehr
ähnlich. Beim Ressourcenverbrauch gibt es kleine Unterschiede. Nur bei der Toxizität streuen die
Ergebnisse stark. Die Unterschiede liegen unter anderem in der unterschiedlichen Beurteilung
der Toxizität verschiedener Stoffe.

2.3.2.6 Yoshida et. al., 2014

In ihrer Arbeit zeigen Yoshida et al. [48] den Einfluss unterschiedlicher Datenquellen auf LCA-
Ergebnisse am Beispiel einer Anlage in Dänemark. Die untersuchte Anlage ist für 265.000 EW
ausgelegt, der tägliche Durchfluss von 79.700 m3/d dient als funktionelle Einheit.
Es werden vier unterschiedliche Datenerfassungschematas untersucht, angefangen bei der

verpflichtenden Eigenüberwachung bis hin zu einer umfassenden Datenmessung, bei der alle
internen und externen Prozesse erfasst werden. Es zeigt sich, dass die Umweltauswirkungen
mit der Anzahl der erhobenen Parameter in allen Bereichen steigen, allerdings unterschiedlich
stark. In manchen Kategorien sind die Veränderungen sehr gering (1 - 5%), in anderen um ein
Vielfaches größer. Das GWP steigt um 133%, HT-c 6515%, ET 5,74· 1011%. Bei der Toxizität
liegen die Unterschiede darin, dass viele Schadstoffe bei wenig umfangreichen Datenerhebungen
gar nicht berücksichtigt werden.

2.3.2.7 Meneses et. al., 2015

Meneses et al. [27] untersuchen verschiedene Regelungsstrategien für Kläranlagen mithilfe von
LCA am „Benchmark Simulation Model 2”. Die funktionelle Einheit ist als 1 m3 Abwasser über
1 Jahr definiert. Es wird nur die Betriebsphase berücksichtigt. Die Wirkungsabschätzung wird
mit CML in den Kategorien AP, GWP, EP, PHO, DAR, ODP und ET (t) erstellt.

2.3.2.8 Lorenzo-Toja et. al., 2016

Lorenzo-Toja et al. [26] haben zwei Kläranlagen in unterschiedlichen Klimaregionen in Spanien
untersucht, Betanzos in der Nähe des Atlantiks und Calafell in der Nähe des Mittelmeeres. In
dieser Studie wurden zusätzlich zu den üblichen Parametern die direkten Treibhausgasemis-
sionen (direkte CH4- und N2O-Emissionen) und die Auswirkungen von 19 Mikroschadstoffen
(PPCPs - pharmaceutical and personal care products) ermittelt. Dafür wurden jeweils eigene
Messkampagnen durchgeführt.
Als funktionelle Einheit dient 1 m3 zu behandelndes Abwasser. Die Wirkungsabschätzung

erfolgte mit dem Modell CML in folgenden Kategorien: Eutrophierung (EP), GWP, ODP, HT,
ET (m) und ET (f).
Die gemessenen direkten Emissionen erhöhen die Treibhausgasemissionen um 13 - 33% je

nach Szenario. Werden die direkten Emissionen anhand der Ergebnisse von früheren Studien
berechnet, steigen die Treibhausgasemissionen um bis zu 62%. Dies zeigt die Wichtigkeit diese
direkten Emissionen zu berücksichtigen.

Die Berücksichtigung von PCPPS hat nur auf eine Kategorie merkbare Auswirkungen, auf die
Süßwasserökotoxizität (ET (f)).

2.3.2.9 Egle et. al., 2016 und Amann et. al., 2017

Egle et al. [11] haben in ihrer Studie verschiedene Arten des Phosphorrecyclings aus Abwasser
verglichen. Es wurden 19 Verfahren hinsichtlich des P-Recyclingpotentials, Ressourcenverbrauchs,
Schwermetallgehalts und der Kosten untersucht. Alle Verfahren wurden in eine Referenzkläranlage
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integriert und damit die jeweiligen Parameter bestimmt. Die P-Rückgewinnung erfolgt jeweils
an unterschiedlichen Stellen im System, etwa im Prozesswasserrücklauf, im Ablauf, nach der
Faulung oder im Zuge einer Klärschlammmonoverbrennung.

Aufbauend auf dieser Studie haben Amann et al. [1] die Verfahren zur Phosphorrückgewinnung
mittels Life-cycle Assessment bewertet. Die Bewertung umfasst die Kategorien CED, GWP
(Methode: IPCC 2007) und AP (CML). Die funktionelle Einheit bezieht sich dabei auf einen
Einwohnerwert (EW) pro Jahr. Dies ermöglicht einen Vergleich der Umweltauswirkungen der
verschiedenen Verfahren.

2.3.3 Zusammenfassung und Problemstellungen
Die Literaturanalyse und Tabelle 2.2 zeigen, dass es – auch im Rahmen der ISO Normen 14040
und 14044 – einigen Spielraum für die Erstellung einer Ökobilanz gibt.

Für die Wahl der funktionellen Einheit gibt es verschiedene Ansätze. Viele Studien verwenden
eine volumenbezogene Einheit, etwa einen Kubikmeter. Nur manche geben dazu die Schmutzfrach-
ten an (etwa [17]). Eine rein volumenbezogene Einheit kann die Vergleichbarkeit von Anlagen,
die unterschiedlich stark belastetes Abwasser behandeln, erschweren [6].
Die Systemgrenze ist meist sehr ähnlich gewählt, sie umfasst meist die Abwasserreinigung

vom Zulauf bis zum Ablauf sowie die Schlammbehandlung. Die häufigste Schlammverwertung ist
die Ausbringung auf landwirtschaftlich genutzte Flächen. Gewisse Unterschiede gibt es bei der
Systemgrenze bezüglich der berücksichtigten „Benefits”, etwa ob eine positive Bewertung von
Düngemittelersatz oder der Energierückgewinnung aus Biogas erfolgt.

Ganz unterschiedlich gestaltet sich die Berücksichtigung der Infrastruktur, also die Errichtungs-
phase der Kläranlage. Viele Studien betrachten nur die Betriebsphase. Der Abbruch am Ende
der Lebensdauer wird in keiner untersuchten Studie miteingeschlossen. Für viele Studien ist die
Bewertung der Errichtungsphase schwierig, da es an Daten fehlt sowie die Lebensdauer festgelegt
werden muss. Die Lebensdauer ist jedoch oft schwer zu bestimmen, da eine Kläranlage meist
nicht abgerissen, sondern nur umgebaut oder renovier twird. Auch können verschiedene Teile der
Anlage unterschiedliche Lebensdauern haben. Diese Problematik wird etwa bei Corominas et al.
[6] und Renou et al. [38] angesprochen.

Interessant sind die direkten Gasemissionen aus Kläranlagen. Diese werden in einigen Studien
nicht berücksichtigt, obwohl diesen in anderen Studien ein sehr großer Anteil am GWP zugemessen
wird. Die wichtigsten Gase sind hier Lachgas und Methan. Lachgas entweicht hauptsächlich aus
dem Belebungsbecken, Methan kann im Zuge der anaeroben Schlammfaulung freigesetzt werden.
Für diese Emissionen gibt es unterschiedliche Modelle, mit zum Teil großen Unterschieden in den
Emissionsfaktoren. Eine ausführliche Untersuchung dieser Emissionen erfolgt in Kapitel 3.

Ein weiteres Thema ist die Berücksichtigung fossiler CO2-Emissionen. Üblicherweise wird davon
ausgegangen, dass alle CO2-Emissionen aus Kläranlagen biogenen Ursprungs sind. Diese Annahme
ist auch in den IPCC Guidelines enthalten [9]. Neuere Untersuchungen zeigen jedoch, dass ein
Teil des Kohlenstoffs im Abwasser aus fossilen Quellen stammen kann [25]. Fossiler Kohlenstoff
kann auf verschiedenen Wegen ins Abwasser gelangen, etwa aus Hygieneprodukten, Arzneimitteln
oder aus Industrieabwasser. Von den untersuchten Studien wird diese Treibhausgasquelle nur in
einer Studie berücksichtigt [48].

In der Sachbilanzphase ist die Datenverfügbarkeit bzw. Datenerhebung oft mit einigen Schwie-
rigkeiten verbunden. Als Unterstützung für die Erstellung der Sachbilanz wird fast durchgängig die
Sachbilanzdatenbank Ecoinvent [46] verwendet. In einigen Arbeiten sind die Sachbilanzergebnisse
nicht oder nicht vollständig angegeben, was die Nachvollziehbarkeit erschwert.

In der Phase der Wirkungsabschätzung gibt es eine große Bandbreite an verwendeten Methoden
und Kategorien. Für die Treibhausgasberechnung werden meist die Emissionsfaktoren des IPCC
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Tab. 2.2: Literaturtabelle: Zusammenfassung der LCA-Studien (angelehnt an [6])

Studie FU1 Phasen2 Sachbilanz Emissionen Kategorien Methoden
Remy et.
al., 2011

EW120 Betrieb ecoinvent direkt, indi-
rekt

CED, GWP CED, IPCC

Niero et.
al., 2014

1 m3 Betrieb ecoinvent,
ELCD

indirekt GWP, FD,
HT, ET, EP

ReCiPe (IPCC,
CML, Usetox)3

Foley et.
al., 2010

10 ML/d4 Errichtung,
Betrieb

direkt, indi-
rekt

Pasqualino
et. al.,
2009

1 m3 Betrieb ecoinvent indirekt AP, GWP,
EP, PHO,
DAR, ODP,
ETP

CML

Renou et.
al., 2008

Abw.vol.
in 1 Jahr

Errichtung,
Betrieb

indirekt AP, EP,
GWP, DAR,
HT

CML, Eco-
Indicator 99,
Ecopoint 97,
EDIP 96, EPS

Yoshida et.
al., 2014

79,700
m3/d

Betrieb ecoinvent direkt, indi-
rekt; fosil-
les CO2

GWP, AP,
EP (t, m),
ET (f), HT
(c), HT (nc),
PM

IPCC, AE, Re-
CiPe, Usetox,
Humbert et al.

Meneses et.
al., 2015

1 m3
über
1 Jahr

Betrieb ecoinvent direkt, indi-
rekt

AP, GWP,
EP, PHO,
DAR, ODP,
ET (t)

CML

Lorenzo-
Toja et.
al., 2016

1 m3 Errichtung,
Betrieb

ecoinvent direkt, indi-
rekt

EP, GWP,
ODP, HTP,
ET (m), ET
(f)

CML, USES-
LCA

Amann et.
al., 2017

EW120 Betrieb ecoinvent direkt, indi-
rekt

CED, GWP,
AP

CED, IPCC,
CML

1 funktionelle Einheit 2 berücksichtigte Lebensabschnitte 3 als Vergleich
4 Fracht: 5000 kgCSB/d, 500 kgN/d, 120 kgP/d

herangezogen. In dieser Kategorie gibt es auch kaum Abweichungen zwischen den verschiedenen
Methoden [29].

Die größten Unsicherheiten und Streuungen der Ergebnisse gibt es eindeutig bei der Toxizität.
Diese wird stark durch die berücksichtigten Schadstoffe beeinflusst, etwa welche Schwermetalle
oder organischen Schadstoffe bilanziert werden und in die Berechnung mit einfließen. Weiters
gibt es zum Teil große Unterschiede in den Modellen, etwa unterschiedliche Bewertungsfaktoren
für Stoffe.
All diese kritischen Aspekte werden in den nächsten Kapiteln anhand eines LCA an einer

Modellkläranlage diskutiert.



Kapitel 3

Life-cycle Assessment am Beispiel einer
Modellkläranlage
In diesem Kapitel wird eine Ökobilanz für eine Modellkläranlage erstellt. Die Erstellung erfolgt
nach den Normen ISO 14040 [30] und ISO 14044 [31].

3.1 Beschreibung der Modellkläranlage
Die Modellierung der Kläranlage an sich ist nicht Teil dieser Diplomarbeit. Die Parameter der
Modellkläranlage wurden mit dem langjährigen Erfahrungswissen der Mitarbeiter des Instituts
für Wassergütewirtschaft berechnet und die Daten zur weiteren Bearbeitung zur Verfügung
gestellt. Ein ausführliches Datenset der Anlage findet sich im Anhang. Im folgenden Abschnitt
werden die wesentlichen Parameter kurz erläutert und zusammengefasst.

Die Modellkläranlage ist für 100.000 EW120 ausgelegt. Die Reinigung des Abwassers erfolgt bio-
logisch in einem einstufigen Belebungsverfahren. Die Anlage entfernt 95,8% der CSB-Fracht, 80%
der Stickstofffracht und 88,9% der Phosphorfracht. Die Ablaufkonzentrationen betragen dadurch
25 mg/l CSB, 9 mg/l N und 1 mg/l P. Der tägliche Bemessungszufluss beträgt 20.000 m3/d.

Tab. 3.1: Kennwerte der Modellkläranlage

Kennwert Wert Einheit

Größe 100.000 EW120
Q 20.000 m3/d
CSB Entfernung 95,8 %
N Entfernung 80,0 %
P Entfernung 88,9 %
Faulschlamm TS 36,8 g/(EW·d)
Entwässerung 30 % TS
Biogas (CH4) 14 l/(EW·d)

Die Zulauffrachten eines EW120 sind in Tabelle 3.2 zusammengestellt. Die CSB- und die
Phosphor-Fracht entsprechen jenen des Arbeitsblattes DWA-A 131 [2]. Die N-Fracht wurde nach
der Erfahrung der Institutsmitarbeiter mit 9 g/(EW·d) angenommen. Dieser Wert entspricht der
in Österreich für diese Kläranlagen-Größenklasse typischen EW-Fracht.

3.1.1 Wasserlinie
Das Fließschema ist in Abbildung 3.1 dargestellt. Das Abwasser kommt nach einem Rechen
und einem Sandfang in die Vorklärung, hier wird der Primärschlamm (PS) abgezogen. Die
Verweilzeit in der Vorklärung beträgt 1,5 Stunden. Dabei werden 30% der CSB-Fracht, 10%
der Stickstofffracht und 10% der Phosphorfracht [2] entfernt. Danach gelangt das Wasser in das
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Tab. 3.2: Zulauffrachten für EW120

Spezifische EW-Frachten

CSB 120 g/(EW·d)
N 9 g/(EW·d)
P 1,8 g/(EW·d)
Q 200 l/(EW·d)

Belebungsbecken, hier wird es biologisch gereinigt. Es erfolgen die biologische CSB-Entfernung,
sowie Nitrifikation und Denitrifikation.
Danach fließt das Wasser in die Nachklärung, wo der Schlamm vom gereinigten Abwasser

getrennt wird. Das gereinigte Abwasser kann nun in das nächste Gewässer eingeleitet werden.

Abb. 3.1: Skizze der Modellkläranlage

Die Phosphorentfernung erfolgt durch chemische Fällung, hierfür wird Eisen(III)-Chlorid im
Belebungsbecken zudosiert.

3.1.2 Schlammlinie
Der Schlamm aus dem Nachklärbecken wird in das Belebungsbecken zurückgepumpt und der
Überschussschlamm (ÜS) abgezogen. Der ÜS wird maschinell eingedickt und dann gemeinsam
mit dem Primärschlamm der Schlammfaulung zugeführt. In der Faulung entsteht Biogas in Form
von Methan. Aus diesem Biogas werden in weiterer Folge in einem Blockheizkraftwerk elektrische
Energie und Wärme gewonnen. Die Wärme wird für die Heizung des Faulturms verwendet und
der Strom um einen Teil des Stromverbrauchs der Anlage zu decken. Der ausgefaulte Schlamm
wird in einer Zentrifuge, unter Zugabe von Polymeren, auf eine Trockensubstanz (TS) von 30%
entwässert. Das Prozesswasser (PW), welches dabei anfällt, wird wieder in das Belebungsbecken
gepumpt. Mit dem PW gelangt 15% der Stickstofffracht (135 kg/d) zurück in die Belebung.

3.1.3 Dimensionierung der Phosphorfällung
Der Fällmittelbedarf wird nach Arbeitsblatt DWA-A 131 [2] Kapitel 5.3 ermittelt.

XP,F äll = CP,ZB − CP,AN −XBM −XP,BioP [mg/l] (3.1)

Dabei ist

XP,Fäll . . . die Konzentration des durch Fällung zu eliminierenden Phosphors

CP,ZB . . . die Phosphorkonzentration im Zulauf zum Belebungsbecken
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CP,AN . . . die Phosphorkonzentration im Ablauf

XBM . . . der in die Biomasse eingebaute Phosphor

XP,BioP . . . der bei der biologischen Phosphorentfernung gebundene Phosphor

Da keine biologische Phosphorentfernung zur Anwendung kommt, ist der Term XP,BioP gleich
null. Die Zulaufkonzentration zum Belebungsbecken beträgt 8,62 mg/l, die Ablaufkonzentration
ist mit 1 mg/l festgelegt. XBM ergibt sich als 0,005 mal die CSB-Zulaufkonzentration zum
Belebungsbecken, also 0, 005 · 420 = 2,1 mg/l [2, S.37]. Die zu fällende Phosphorkonzentration
XP,Fäll beläuft sich damit auf 5,52 mg/l.

Bei der Fällung mit Eisen beträgt der Fällmittelbedarf 2,7 kg Fe/kg XP,Fäll (β = 1,5) [2].
Unter Berücksichtigung des Zuflusses von Q = 20.000 m3/d ergibt sich ein Fällmittelbedarf von
298 kg-Fe/d, das entspricht 866,7 kg-Eisen(III)-Chlorid/d.

3.2 Ziel und Umfang der Ökobilanzstudie
Der wichtigste Teil dieser Phase sind die Definition der funktionellen Einheit (FU) und der
Systemgrenze.

3.2.1 Definition der funktionellen Einheit
Die funktionelle Einheit ist jene Einheit, auf die alle Indikatoren und Ergebnisse bezogen
werden. Es wird die Einheit EW120verwendet und als Zeitraum ein Jahr, also EW120

-1·a-1.
EW120 bezeichnet die Einwohnerfracht von 120 g CSB pro Einwohnerwert. Mit diesem Wert sind
auch alle weiteren Zulauffrachten verknüpft, siehe Tabelle 3.2.

3.2.2 Festlegung der Systemgrenze
Die Systemgrenze umfasst alle Prozesse auf der Kläranlage, vom Zulauf aus dem Kanalnetz bis
zum Ablauf in das Fließgewässer. Die Schlammbehandlung umfasst die Faulung, die Schlamment-
wässerung und die Verbrennung. In Abbildung 3.2 sind die Systemgrenze und die berücksichtigten
Prozesse dargestellt.

Nicht Teil des Systems sind vorgelagerte Prozesse, wie die Errichtung und der Betrieb des Ka-
nalnetzes. Als externe Prozesse werden die Stromerzeugung sowie der Bezug von Betriebsmitteln,
wie z. B. Fällmittel berücksichtigt.

Von den Lebensphasen wird die Errichtung der Kläranlage und die Betriebsphase betrachtet.
Die Lebensdauer der Anlage wird mit 30 Jahren angenommen.

3.3 Sachbilanzphase
In dieser Phase werden alle Daten der Anlage zu Errichtung und Betrieb erhoben, berechnet und
gesammelt. Diese Phase ist die wichtigste und aufwändigste Phase einer Ökobilanz.
Die Werte werden für die jeweiligen Prozesse in der passenden Einheit angegeben (etwa kg

oder kWh), bezogen auf eine Zeiteinheit (d (Tag) oder a (Jahr)). Für die Quantifizierung von
Transporten wird die Einheit Tonnenkilometer (tkm) verwendet.

Als Unterstützung für die Berechnung werden für einige Prozesse Datensätze aus der Datenbank
Ecoinvent [46] verwendet.
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Abb. 3.2: Systemgrenze
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3.3.1 Infrastruktur
Die Erhebung der Daten für diese Phase aus der Literatur ist etwas schwierig. Einerseits findet
man nur sehr wenige Daten für den Bau einer Kläranlage, andererseits weisen die vorhandenen
Daten zum Teil sehr große Unterschiede auf. Für die Modellkläranlage werden die Massen für
Beton, Stahl und Aushub anhand einer eigenen Abschätzung bestimmt.

Tab. 3.3: Volumen der Becken und Behälter

Becken/Behälter Volumen Einheit

Vorklärung 1250 m3
Belebungsbecken 13246 m3
Nachklärbecken 4688 m3
Faulung 3480 m3
PS Eindicker 206 m3
Stapelbehälter 464 m3

Die Daten für die Errichtung der Kläranlage werden über die Becken- und Behältervolumen
(Tabelle 3.3) abgeschätzt. Dafür werden Annahmen über die Abmessungen der Becken getroffen
und damit die Wand- und Bodenflächen berechnet. Für diese Flächen wird eine durchschnittliche
Wand- bzw. Bodendicke angenommen. Damit lässt sich das benötigte Betonvolumen abschätzen.
Die genaue Berechnung der Becken und Behälter findet sich im Anhang.
Die Gesamtfläche für Wände und Boden beträgt 11.110 m2. Die durchschittliche Dicke wird

mit 0,6 m angenommen. Dieser Wert ist für die Wände vielleicht etwas hoch gewählt, aber es
wurden bei der Berechnung der Wandflächen einige Bauteile aus Beton nicht berücksichtigt, etwa
Zwischenwände, Brücken, Fahrflächen, Fundamente und Betriebsgebäude. Die Verhältnisse von
Kubikmeter Beton pro Kubikmeter der einzelnen Becken stimmen mit jenen von Remy und
Cazalet [36] (reale Becken der Anlage Ruhleben, Berlin) überein.

11.110 m2 · 0, 6 m = 6666 m3 (3.2)

Das benötigte Betonvolumen für die Errichtung der Anlage beträgt 6666 m3. Der Bedarf an
Bewehrungsstahl wird mit 100 kg/m3 angenommen, damit ergibt sich ein Bedarf von 666.583 kg.
Dieses Stahl-Beton-Verhältnis liegt in einer ähnlichen Größenordnung wie bei Remy und Cazalet
[36] (ca. 120 kg/m3) und Zimmermann et al. [49] (ca. 90 kg/m3). Der Aushub wird in Relation
zum Betonvolumen bestimmt, und zwar mit 3,5 m3 Aushub pro m3 Beton. Dieser Wert entspricht
in etwa jenem Verhältnis aus Powerstep [36] und einer Studie von Zimmermann et al. [49]. Damit
ergibt sich ein Aushubvolumen von 23.330 m3. Die Lebensdauer der Infrastruktur wird mit 30
Jahren angenommen.

Tab. 3.4: Infrastrukturdaten

Gesamt 1/(EW·a)

Beton m3 6.666 2,25E-03
Stahl kg 666.583 2,25E-01
Aushub m3 23.330 7,86E-03

Diese Berechnung kann aufgrund vieler Annahmen nur eine grobe Abschätzung der Baumassen
darstellen. Auch fehlen andere Baustoffe und Prozesse wie Edelstahl, Kunststoffe, Aluminium,
Energieverbrauch und Transporte für die Errichtung. Diese sind jedoch viel schwerer abzuschät-
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zen und es wird davon ausgegangen, dass vor allem Beton und Stahl für einen Großteil der
Umweltauswirkungen verantwortlich sind. Die Auswirkungen der Infrastruktur werden also etwas
unterschätzt. Eine genaue Analyse der Infrastrukturdaten findet sich in Abschnitt 4.2.

3.3.2 Betriebsphase
3.3.2.1 Strombedarf und Betriebsmittel

Der elektrische Energieverbrauch für die Belüftung ergibt sich aus der Bilanzierung der Anlage
mit 14,9 kWh/(EW·a). Für den elektrischen Gesamtenergieverbrauch werden, basierend auf
österreichischen Benchmarking-Daten, 27 kWh/(EW·a) angenommen. Durch die Nutzung des
Biogases aus der Faulung können 18 kWh/(EW·a) an elektrischer Energie gewonnen werden.
Die Differenz, also der Strom, der aus dem Netz bezogen wird, beträgt damit 9 kWh/EW/a.
Die Wärme, die im Blockheizkraftwerk entsteht, wird für die Heizung des Faulturms und der
Gebäude im Winter benutzt.
Der Bedarf an Fällmittel beträgt, wie oben berechnet, 866 kg FeCl3 pro Tag. Laut dem

Ecoinvent-Datensatz dieses Prozesses wird das Fällmittel aus Eisenschrott, Chlorgas und Salz-
säure als 40-prozentige Lösung hergestellt. Um den Transport berücksichtigen zu können, muss
die Gesamtmasse der Lösung berechnet werden. Um eine Tonne FeCl3 zur Kläranlage zu trans-
portieren, müssen 2,5 t Lösung transportiert werden. Der Transportweg mit dem LKW wird mit
200 km (hin + retour) angenommen. Die Transportleistung beläuft sich somit auf 263 tkm/d.

Der Bedarf an Flockungshilfsmittel beträgt laut [40] 6 bis 12 kg/t TS bei der Entwässerung
mittels Zentrifuge. Es wird daher wie bei Parravicini et al. [32] mit einem Polyelekrolytbedarf von
7 kg pro Tonne Schlamm gerechnet, daraus ergibt sich ein Bedarf von 25,7 kg/d. Der Transport
für das Flockungshilfsmittel ist im Ecoinvent-Datensatz bereits inkludiert und muss an dieser
Stelle nicht extra berechnet werden. Dieser Transport umfasst laut Ecoinvent-Datenblatt Schiff-,
Zug- und LKW-Transporte von in Summe 1,14 tkm/kg.

3.3.2.2 Direkte N2O-Emissionen

Bei der biologischen Abwasserreinigung kann im Zuge der Denitrifikation und Nitrifikation
Lachgas (N2O) entstehen und in die Atmosphäre entweichen [33]. Lachgas ist ein Treibhausgas
mit einem Treibhausgaspotential für 100 Jahre (GWP100) von 298 kg-CO2-eq [21] und damit um
ein Vielfaches klimaschädlicher als CO2. Für die Quantifizierung dieser Emissionen gibt es stark
variierende Literaturangaben, diese reichen von 0,003% bis 30% der Stickstoff-Zulauffracht [33].
Viele Forschungsprojekte haben sich mit diesem Thema in den letzten Jahren auseinandergesetzt.

In den IPCC Guidelines [9] ist z. B. ein Emissionsfaktor von 3,2 g pro Einwohner und Jahr
aus Kläranlagen angegeben, der jedoch nicht auf die unterschiedlichen Betriebsbedingungen auf
Kläranlagen eingeht.

Ein Modell für die Ermittlung der N2O-Emissionen haben Parravicini et al. [32] entwickelt. Die-
ses Modell basiert auf der Messung der Lachgasemissionen von 10 österreichischen kommunalen
Kläranlagen und berücksichtigt auch die Betriebsbedingungen. Die Betriebsbedingungen haben
einen großen Einfluss auf die Produktion und Emission von N2O, ungünstige Bedingungen für die
Nitrifikation und Denitrifikation können zu einer erhöhten N2O Produktion führen. Auf Basis der
Auswertungsergebnisse konnte der Wirkungsgrad der N-Entfernung als betrieblicher Hauptein-
flussfaktor auf die N2O-Emission identifiziert werden. Ein niedrigerer N2O-Emissionsfaktor (g
N2O-N/g NZulauf-KA) ist bei steigender N-Entfernung zu verzeichnen (Abb. 3.3). Die Korrelation
bekräftigt die Rolle der Denitrifikation als N2O-Senke (Reduktion von N2Ozu N2)[32, 33].
Für diese Arbeit wurde ein aktualisiertes Modell aus dem Projekt Powerstep [3] verwendet.

Die Parameter der Modellkläranlage für die Ermittlung der N2O-Emissionen sind die Stickstoff-
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Abb. 3.3: Diagramm zur Ermittlung der Lachgasemissionen aus dem Belebungsbecken, aus [3,
S.28]

entfernung von 80% und die Stickstofffracht von 900 kg/d. Aus dem Diagramm in Abbildung 3.3
ergibt sich für die Modellkläranlage ein Emissionsfaktor von 0,6%, das bedeutet, dass 0,6% der
Stickstofffracht als N2O-N in die Atmosphäre emittiert wird. Die N2O Emissionen aus dem
Belebungsbecken betragen also 8,56 kg N2O/d.

Zusätzlich können durch den Stickstoff im Ablauf noch N2O-Emissionen im Gewässer entstehen.
Der Emissionsfaktor dafür beträgt laut IPCC [22] 0,005 kg N2O-N/kg N. Damit ergeben sich
1,41 kg N2O/d.

3.3.2.3 Direkte CH4-Emissionen

Ein weiteres Treibhausgas ist Methan, es hat ein GWP100 von 25 kg-CO2-eq [21]. Die be-
rücksichtigten Methanemissionen umfassen den Methanschlupf bei Verbrennung des Biogases,
im Faulschlamm gelöstes Methan und Emissionen im Gewässer aufgrund der verbleibenden
CSB-Belastung im Ablauf.

Darüber hinaus kann Methan noch auf anderen Pfaden in die Atmosphäre gelangen, etwa durch
Leckagen und Druckablassventile [41]. Diese Emissionen sind jedoch schwer zu quantifizieren.
Die berücksichtigten Emissionen sind das Minimum, es geht vermutlich noch mehr Methan
unkontrolliert verloren.
Beim Verbrennen des Biogases im Blockheizkraftwerk entweicht ein Teil des Methans als

sogenannter Methan-Schlupf direkt in die Atmosphäre. Für diesen Schlupf gibt es Literaturwerte
von 1,3% [7] bis 1,79% [47] des verbrannten Methans. Es wird daher, wie bei Tauber [41],
mit einem Schlupf von 1,5% gerechnet. Die Biogasproduktion beträgt 1411 Nm3 CH4/d bzw.
1010 kg CH4/d. Die Emissionen aus diesem Pfad belaufen sich damit auf 0, 015 · 707 = 15, 24
kg CH4/d.

Das bei der Faulung im Schlamm verbleibende Methan kann mit dem Henry-Gesetz berechnet
werden. Der Faulturm wird mit 20 m Höhe angenommen und die Faulung erfolgt bei 35 ◦C. Die
Henry-Konstante für die Löslichkeit von CH4 beträgt 2, 18 · 10−5 mol Methan pro mol Wasser bei
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einem Druck von 1 bar [20]. Die Umrechnung erfolgt mit dem Molgewicht von Wasser 18,02 g/mol
und dem molaren Volumen von 22,4 l/mol:

2, 18 · 10−5 · 22, 4
18, 02 · 106 = 27 ml/l (3.3)

Das Faulgas besteht zu 60% aus Methan, das heißt der Partialdruck des Methans beträgt
0,6 bar. Durch die Höhe der Wassersäule im Faulturm wirkt ein mittlerer hydrostatischer Druck
von 1,1 bar.

27 · 0, 6 · 1, 1 = 17, 8 l/m3 (3.4)

Das bedeutet, 17,8 Liter Methan sind in einem Kubikmeter Schlamm gelöst. Es folgt die
Umrechnung auf g/m3, mit dem Molgewicht von 16,04 g/mol und dem molaren Volumen von
22,4 l/mol:

17, 8
22, 4 · 16, 04 = 12, 8 g/m3 (3.5)

Täglich werden 116 m3 Schlamm im Faulturm behandelt.

12, 8 · 116/1000 = 1, 48 kgCH4/d (3.6)

Im Schlamm verbleiben 1,48 kg CH4/d. Zusammen mit dem Methanschlupf entweichen also
16,72 kg CH4/d aus der Schlammlinie in die Atmosphäre.

Durch den verbleibenden CSB-Anteil im Ablauf können Methanemissionen aus dem Gewässer
entstehen. Der Emissionsfaktor dafür beträgt laut IPCC Guidelines [9] 0,0025 kgCH4/kg CSB
im Ablauf. Die Emissionen betragen 12,5 kg CH4/d. Diese Emissionen werden in dieser Form für
die Berechnung berücksichtigt, es ist jedoch fraglich, ob diese im Gewässer wirklich auftreten.

3.3.2.4 Direkte fossile CO2-Emissionen

In den IPCC Guidelines [9] wird angenommen, dass alle CO2-Emissionen aus Kläranlagen
biogenen Ursprungs sind und deswegen nicht in der Treibhausgasbilanz berücksichtigt werden
müssen. Neuere Untersuchungen zeigen jedoch, dass ein Teil des Kohlenstoffs im Abwasser aus
fossilen Quellen stammt [25].
Für die genaue Berechnung der fossilen CO2-Emissionen aus Kläranlagen fehlt eine solide

Datenbasis. Die Abschätzung in dieser Arbeit erfolgt nach Law et al. [25]. Laut dieser Studie
sind 4 - 14% des TOC im Zulauf fossilen Ursprungs. Yoshida et al. [48] haben für ihre Arbeit in
einer Messkampagne den fossilen CO2-Anteil mit 14% bestimmt.

Für die Berechnung wird angenommen, dass 10% des TOC im Zulauf fossilen Ursprungs sind.
Dieser fossile Kohlenstoff kann auf verschiedenen Pfaden als CO2 entweichen, etwa aus dem
Belebungsbecken, bei der Biogasproduktion der Schlammverbrennung oder im Gewässer. An
welcher Stelle wieviel davon entweicht, ist nicht genau bekannt, aber es wird angenommen, dass
der gesamte fossile Kohlenstoff einmal in der Atmosphäre landet. Die TOC-Fracht wird über das
CSB/TOC-Verhältnis bestimmt, dieses beträgt etwa 3. Die TOC-Fracht beläuft sich also auf
4000 kg/d. Damit betragen die tägliche fossile C-Fracht 400 kg/d und die fossilen CO2-Emissionen
1467 kg-CO2-eq/d.

3.3.2.5 Schlammentsorgung

Der Überschussschlamm wird nach der Faulung auf eine Trockensubstanz (TS) von 30% entwässert.
Täglich fällt ein Volumen von 8,6 m3 an. Nimmt man für den Schlamm eine Dichte näherungsweise
mit 1000 kg/m3 an, ergibt sich eine Masse von 12.250 kg/d.
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Danach wird der Schlamm zu einer Müllverbrennungsanlage transportiert und dort mitver-
brannt (Klärschlamm-Mitverbrennung). Die Daten für diesen Prozess werden aus Egle et al.
[11] entnommen, siehe Tabelle 3.5. Die Chemikalien in Tabelle 3.5 setzen sich folgendermaßen
zusammen [11]: 0,25 kg NaOH, 0,06 kg NH4, 0,01 kg Fällungmsittel, 0,03 kg FeCl3, 0,07 kg
Polymere und 0,02 kg HCl.

Tab. 3.5: Daten für die Mitverbrennung, nach Egle et al. [11]

Input [kg/(EW·a)] Output [kg/(EW·a)]

Öl 0,3 Schlacke 6,7
Kalk 1,1 Filterkuchen 0,3
Sand 0,2 Abgas 14,7
Chemikalien 0,4 Abwasser 3,1
Wasser 9,2

Die Weglängen für die Transporte, die für die Schlammentsorgung nötig sind, werden analog
zu Amann et al. [1] angenommen, siehe Tabelle 3.6.

Tab. 3.6: Transporte bei der Schlammentsorgung nach Amann et al. [1]

Transport [km]

Schlamm zur Verbrennungsanlage 140
Schlacke zur Deponie 100
Filterkuchen zur Untertagedeponie 1000

In der Verbrennungsanlage kommt es zu Luftemissionen verschiedener Stoffe. Für die weitere
Berechnung werden die Emissionen von N2O, NOx, SO2 und NH3 berücksichtigt, die Emissionen
werden wie bei Egle et al. [11] angenommen. Die Werte sind in Tabelle 3.7 als g/t TS angegeben,
die tägliche Menge an TS im Faulschlamm beträgt 3,675 t/d.

Tab. 3.7: Relevante Luftemissionen der Verbrennungsanlage

g/t TS kg/d

SO2 2,60 0,01
NOx 1573,00 5,78
N2O 1180,00 4,34
NH3 26,20 0,10

Durch die Schlammverbrennung in der Müllverbrennungsanlage wird Energie gewonnen, in
Form von Strom und Wärme (für Fernwärme). Die Energiebilanzierung erfolgt ähnlich wie bei
Egle et al. [12]. Der Heizwert des Schlamms (30% TS) beträgt 2,95 MJ/kg TS [12] oder in kWh
ausgedrückt 0,82 kWh/kg TS. Der Schlammanfall beläuft sich auf 13,41 kg TS/(EW·a).

13, 41 · 0, 82 = 11, 0 kWh/(EW · a) (3.7)

Der gesamte Wirkungsgrad der Schlammverbrennung beträgt 75%.

11, 0 · 0, 75 = 8, 25 kWh/(EW · a) (3.8)
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Die Energieaufteilung im BHKW wird mit 35% Strom und 65% Wärme angenommen. Das
entspricht einer Stromproduktion von 2,89 kWh/(EW·a) und einer Wärmeproduktion von
5,36 kWh/(EW·a).
Es wird angenommen, dass dieser Wärmegewinn die Produktion von Fernwärme aus Erdgas

ersetzt. Bei einem Heizwert von 10 kWh/m3 werden 0,54 m3/(EW·a) an Erdgas ersetzt.

3.3.2.6 Schwermetalle

Um später die Toxizität berechnen zu können, müssen die Schwermetalle, die über den Zulauf
in die Kläranlage gelangen, quantifiziert und die Pfade der Weiterleitung bestimmt werden. Es
werden, wie bei [11], die Schwermetalle Arsen (As), Cadmium (Cd), Chrom (Cr), Kupfer (Cu),
Quecksilber (Hg), Nickel (Ni), Blei (Pb) und Zink (Zi) berücksichtigt. Die Zulauffrachten und
die Transferkoeffizienten haben Egle et al. [11] für seine Studie erstellt. Diese werden für die
Berechnung verwendet und sind in Tabelle 3.8 dargestellt.

Tab. 3.8: Schwermetalle im Zulauf, Ablauf, in der Schlacke und im gereinigten Abgas berechnet
nach [11]

Element Zulauf Fällmittel1 Ablauf Schlacke Filterkuchen Abgas2

As 0,027 0,005 0,020 0,0001 9,73E-06 kg/d
Cd 0,008 0,001 0,003 0,005 0,0002 8,52E-06 kg/d
Cr 0,192 0,077 0,067 0,164 0,0320 9,70E-05 kg/d
Cu 1,507 0,069 0,315 0,971 0,1779 1,78E-04 kg/d
Hg 0,004 0,001 0,001 0,000 0,0032 1,17E-04 kg/d
Ni 0,329 0,017 0,173 0,131 0,0253 2,55E-05 kg/d
Pb 0,247 0,077 0,065 0,206 0,0429 3,47E-04 kg/d
Zn 6,301 0,215 1,955 3,527 0,8947 2,69E-03 kg/d

1 Verunreinigung aus Fällmittel 2 gereinigt

Zusätzlich zu den Schwermetallen im Zulauf kann es zu einem Eintrag durch die Nutzung
des Fällmittels Eisen(III)-Chlorid kommen. Hier liegen Daten für Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb
und Zn vor [39]. Diese Schwermetallfracht wird zur Zulauffracht dazu addiert. Der Anteil der
Verunreinigungen an der Gesamtfracht liegt je nach Element bei 3 bis 29%.

Von den Schwermetallen geht ein Teil direkt mit dem Ablauf ins Gewässer. Der überwiegende
Teil verbleibt im Klärschlamm. Nach Faulung und Entwässerung wird der Schlamm in einer
kommunalen Müllverbrennungsanlage mitverbrannt, dabei bleibt der Großteil der Schwermetalle
in der Schlacke. Der andere Teil gelangt mit dem Abgas in die Abgasreinigungsanlage. Das Abgas
wird behandelt und die Schwermetalle werden im Filterkuchen festgehalten. Ein kleiner Teil
entweicht aber mit dem gereinigten Abgas in die Atmosphäre.

Jene Schwermetalle, die mit dem Ablauf ins Gewässer kommen und jene, die über das Abgas in
die Luft gelangen, werden in Abschnitt 3.4 bei der Berechnung der Toxizität berücksichtigt. Für
die Schwermetalle in Schlacke und Filterkuchen wird angenommen, dass sie nach der Deponierung
nicht mehr am Kreislauf teilnehmen und nicht in die Umwelt gelangen können.

3.3.3 Zusammenfassung der Sachbilanz
In Tabelle 3.9 sind alle Inputs der Sachbilanz (ohne Schwermetalle), bezogen auf die funktionelle
Einheit (EW·a), zusammengefasst. Die Schwermetallemissionen können Tabelle 3.8 entnommen
werden.
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Tab. 3.9: Sachbilanz der Modellkläranlage (Ohne Schwermetallemissionen)

Bereich Name Wert Einheit

Infrastruktur Beton 2,22E-03 m3/(EW·a)
Stahl 2,22E-01 kg/(EW·a)
Aushub 7,78E-03 m3/(EW·a)

Betrieb Stromverbrauch 27,00 kWh/(EW·a)
Stromproduktion aus Biogas 18,02 kWh/(EW·a)
Fällungsmittel FeCl3 3,16 kg/(EW·a)
Transport FeCl3 0,96 tkm/(EW·a)
Polymere 0,09 kg/(EW·a)

Direkte Emissionen N2O 0,03 kg/(EW·a)
CH4 0,06 kg/(EW·a)
CO2 (fossil) 1,93 kg/(EW·a)

Ablauf Ablauf P 0,07 kg/(EW·a)
Ablauf N 0,66 kg/(EW·a)
N2O (Gewässer) 0,01 kg/(EW·a)
CH4 (Gewässer) 0,05 kg/(EW·a)

Schlammentsorgung und Transporte Schlammentsorgung 7,23 tkm/(EW·a)
Schlammverbrennung Flugasche 6,70 kg/(EW·a)

Filterkuchen 0,30 kg/(EW·a)
Öl1 0,30 kg/(EW·a)
Kalk1 1,10 kg/(EW·a)
Sand1 0,20 kg/(EW·a)
Wasser1 9,20 kg/(EW·a)
Chemikalien1 0,40 kg/(EW·a)
SV2N2O 1,58E-02 kg/(EW·a)
SV NOx 2,11E-02 kg/(EW·a)
SV SO2 3,49E-05 kg/(EW·a)
SV NH3 3,51E-04 kg/(EW·a)
Stromprod. 2,89 kWh/(EW·a)
Wärmegewinn 5,36 kWh/(EW·a)

1 Input Verbrennung 2 SV = Emissionen d. Schlammverbrennung
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3.4 Wirkungsabschätzung
In der Phase der Wirkungsabschätzung werden die Ergebnisse der Sachbilanz mit den Umweltin-
dikatoren verknüpft, diese bilden dann die potentiellen Umweltauswirkungen der betrachteten
Kläranlage ab.

3.4.1 Auswahl der Wirkungskategorien
Für die Berechnung der Wirkungsabschätzung werden 10 Kategorien gewählt, um eine möglichst
breite Darstellung der Umweltauswirkungen zu erreichen. Die jeweiligen Kategorien sind eng mit
den verwendeten Methoden im nächsten Abschnitt 3.4.2 verknüpft, z. B. ist die Einheit immer
der jeweiligen Methode entnommen.

Die betrachteten Wirkungskategorien sind: Cumulative Energy Demand (CED), Global War-
ming Potential (GWP), Freshwater Eutrophication Potential (FEP), Marine Eutrophication
Potential (MEP), Acidification Potential (AP), Depletion of Abiotic Resources Potential (DAR)
und Stratospheric Ozone Depletion (ODP). Die Toxizität wird in den Kategorien Freshwater
Ecotoxicity (FET) und Human Toxicity non-carinogenic (HT non-c) sowie Human Toxicity
carcinogenic (HT c) berechnet. Tabelle 3.10 fasst die Kategorien übersichtlich zusammen.

Der CED, auf Deutsch auch als kumulierter Energieaufwand bezeichnet, ist ein Indikator für
den gesamten Energieaufwand im Lebenszyklus eines Produkts [45]. Er wird in der Einheit MJ
ausgedrückt und eignet sich als Indikator für den Energieverbrauch einer Kläranlage. Der CED ist
eigentlich keine typische Kategorie bei einem Life Cycle Assessment, er wird aber gerne verwendet,
weil der Energieverbrauch einer Kläranlage als ein sehr wichtiger Indikator gilt. Angewandt wird
der CED etwa bei Amann et al. [1], bei Remy et al. [37] und beim EU-Projekt Powerstep [36].

Das GWP umfasst alle nicht biogenen, direkten und indirekten Emissionen von Treibhausgasen
(v.a. CO2, N2O, CH4), ausgedrückt in CO2-Äquivalenten (CO2-eq.). Es basiert auf dem Treibhaus-
gaspotential von chemischen Verbindungen, über einen Zeitraum von 100 Jahren, dies entspricht
dem sogenannten GWP100. Das GWP wird in allen untersuchten LCA-Studien verwendet. Es
ist, vor allem in Hinsicht auf den Klimawandel, ein wichtiger und oft verwendeter Indikator.

Das Eutrophierungspotential (EP) ist aufgrund der direkten Emissionen von Nährstoffen in ein
Fließgewässer eine für Kläranlagen naheliegende Kategorie. FEP gibt das Eutrophierungspotential
in Binnengewässern an (Süßwasser), gemessen in kg P-eq. MEP beschreibt das Eutrophierungs-
potential in Meeren, gemessen in kg N-eq. Das EP gehört zu den am häufigsten verwendeten
Kategorien, wenn eine Ökobilanz für eine Kläranlage erstellt wird.
AP gibt das Versauerungspotential von chemischen Verbindungen an, die in Luft, Wasser

oder Erde emittiert werden, ausgedrückt in SO2-eq. Ein hoher Ausstoß versauernd wirkender
Verbindungen kann zum sogenannten sauren Regen führen. Es kommt unter anderem bei
Pasqualino et al. [35], Yoshida et al. [48] und [38] zur Anwendung.

DAR ist ein Maß für den Verbrauch von abiotischen Ressourcen, ausgedrückt in kg Sb-eq. Sb
steht für das Element Antimon, es dient in CML als Indikator für den Ressourcenverbrauch.
ODP ist ein Indikator für den Abbau der Ozonschicht in der Stratosphäre, ausgedrückt in

kg CFC11-eq. CFC-11 steht für Trichlorfluormethan, ein Stoff aus der Gruppe der FLuorkohlen-
wasserstoffe (FCKW) und gilt als stark Ozonschicht-zerstörend.

Um die Auswirkungen von toxischen Stoffen, die durch die Errichtung und den Betrieb der
Kläranlage in die Umwelt gelangen, zu berechnen, werden die Toxizitäts-Kategorien FET und HT
berücksichtigt. Die Freshwater Ecotoxicity gibt die negativen Auswirkungen von Schadstoffen,
die in ein Binnengewässer eingeleitet werden, an. Es geht um den Anteil der Schadstoffe im
Wasser, der biologisch verfügbar ist, also von Pflanzen oder Lebewesen aufgenommen werden
kann [16]. Die Toxizitätsgefahr für den Menschen wird in die krebserregenden (HT c) und die
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nicht krebserregenden Auswirkungen (HT non-c) aufgeteilt. Die Einheit dafür ist, wie bei FET,
die Comparative Toxic Unit (CTU) [16].

3.4.2 Methoden für die Wirkungsabschätzung
Für die Phase der Wirkungsabschätzung stehen, wie in Kapitel 2 erläutert, verschiedene Metho-
den zur Verfügung. Die Auswahl der Methoden für die jeweilige Kategorie ist in Tabelle 3.10
zusammengestellt.
Das ILCD Handbook [24], herausgegeben vom Joint Research Center der EU, hat die zur

Verfügung stehenden Methoden evaluiert und in [24, Table 1] für jede Kategorie die empfohlenen
Methoden mit dem jeweiligen Indikator zusammengestellt. Für diese Arbeit werden, wenn möglich,
diese empfohlenen Methoden verwendet.

Das Global Warming Potential wird mit den Emissionsfaktoren des vierten Sachstandsberichts
des IPCC 2006 [9] berechnet. Das Eutrophication Potential (FEP und MEP) wird, wie vom
ILCD empfohlen, nach dem ReCiPe Modell [28] berechnet. AP, DAR und ODP werden mit der
CML Methode [43] berechnet. Für AP wird vom ILCD eine andere Methode (AE - Accumulated
Exceedence) empfohlen, diese steht in den Datensätzen von Ecoinvent leider nicht zur Verfügung.
Die Toxizitäts-bezogenen Kategorien werden mit der aktuellen Version 2.1 von USEtox [16,

44] berechnet. Die ILCD Empfehlung bezieht sich auf eine ältere Version (USEtox 2008), diese
enthält aber keine Faktoren für Metalle und Schwermetalle. Da in dieser Arbeit aber die Toxizität
von Schwermetallen berücksichtigt werden soll, wird die neuere Version verwendet.

Tab. 3.10: Kategorien und Methoden der Wirkungsabschätzung

Kategorie Kürzel Methode Einheit

Cumulative Energy Demand CED CED MJ-eq
Global Warming Potential GWP IPCC 2007 kg CO2-eq
Freshwater Eutrophication Potential FEP ReCiPe 1.1 kg P-eq
Marine Eutrophication Potential MEP ReCiPe 1.1 kg N-eq
Acidification Potential AP CML kg SO2 eq
Depletion of Abiotic Resources DAR CML kg Sb-eq
Ozone Depletion Potential ODP CML kg CFC-11-eq
Freshwater Eutrophication Potential FET USEtox CTU
Human Toxicity Potential carcinogenic HT c USEtox CTU
Human Toxicity Potential non-carcinogenic HT non-c USEtox CTU

Im ReCipe Modell erfolgt die Betrachtung auf „midpoint level” und im Zeitraum von 100
Jahren („Hierarchist”).

3.4.3 Klassifizierung und Charakterisierung
Nun werden die Sachbilanzergebnisse den Wirkungskategorien zugeordnet. Alle Treibhausgas-
emissionen, also CO2, N2O und CH4-Emissionen, werden der Kategorie GWP zugeordnet und
mit den entsprechenden Emissionsfaktoren auf kg CO2-eq umgerechnet. Die Emissionsfaktoren
für N2O und CH4betragen 298 bzw. 25 kg CO2-eq/kg [21]. Der Faktor für CO2 liegt bei 1,0.
Die im Ablauf enthaltenen Nährstoffe P und N tragen zur Eutrophierung bei. Für die Fresh-

water Eutrophication beträgt der Faktor laut ReCiPe [28] 1 kg P-eq/kg P und für die Marine
Eutrophication 0,3 kg N-eq/kg N, da die Emissionen in ein Binnengewässer erfolgen.
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Die bei der Schlammverbrennung in die Luft emittierten Stoffe NOx, SO2 und NH3 tragen zur
Versauerung (AP) bei. Die Faktoren dafür betragen 0,5 kg SO2-eq/kg NOx, 1,2 kg SO2-eq/kg
SO2 und 1,6 kgSO2-eq/kg NH3 [43].

Die Schwermetalle im Ablauf tragen zu FET, HT c und HT non-c bei. Ebenso die Schwerme-
tallemissionen aus der Abluft der Verbrennungsanlage, aber mit anderen Faktoren. Die Faktoren
für die Schwermetalle werden dem USEtox-Modell entnommen, dabei wird als landscape „Europe”
ausgewählt und bei Emission compartment „freshwater” bzw. „rural air”.

Gewisse Hintergrundprozesse werden aufgrund ihrer Komplexität mit Daten aus der Datenbank
Ecoinvent v3.4 [46] modelliert. Die Prozesse haben zum Teil Auswirkungen auf alle 10 Kategorien.
Diese Prozesse sind:

• Beton, Stahl und Aushub für die Errichtung der Kläranlage

• Stromerzeugung und Bezug aus dem Netz

• Herstellung von Eisen(III)-Chlorid

• Herstellung von Flockungshilfsmittel (Polyacrylamid)

• Deponierung von Inertabfällen (Schlacke, Filterkuchen)

• LKW Transporte (Eisen(III)-Chlorid, Schlamm, Schlacke, Filterkuchen)

• Für die Schlammverbrennung, Herstellung von:
– Öl
– Sand
– Kalk
– Chemikalien (NaOH, NH4, HCl)
– Ersatz von Erdgas (durch Wärmegewinn)

Eine genaue Auflistung der verwendeten Datensätze aus Ecoinvent findet sich im Anhang. In
Tabelle 3.11 ist ein Auszug eines verwendeten Ecoinvent-Datensatzes dargestellt. Das Beispiel
zeigt die Erzeugung von 1 kWh Strom in Österreich.

Tab. 3.11: Auszug eines Ecoinvent-Datensatzes am Beispiel der Stromerzeugung

Market for Electricity, high Voltage [AT], 1 kWh

CED 7,67 MJ-eq
GWP 0,31 kg CO2-eq
FEP 3,60E-04 kg P-eq
MEP 2,36E-04 kg N eq
AP 8,64E-04 kg SO2-eq
DAR 2,18E-03 kg Sb-eq
ODP 2,05E-08 kg CFC11-eq
FET 1,47 CTU
HT c 2,76E-08 CTU
HT non-c 9,83E-08 CTU
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3.4.3.1 Normierung

Um die Ergebnisse der einzelnen Kategorien in eine Relation setzen zu können und somit die
Relevanz der Auswirkungen und Emissionen beurteilen zu können, gibt es in der ISO Norm 14044
[31] die Möglichkeit, die Ergebnisse zu normieren. Diese Normierung bedeutet den Vergleich der
Ergebnisse mit einem Referenzwert.

Für einige Kategorien gibt es gute Referenzwerte, etwa für das Treibhausgaspotential kann man
den Pro-Kopf-Ausstoß an CO2-eq in Österreich oder der EU heranziehen. Für andere Kategorien
ist es schwierig, einen passenden Referenzwert zu finden, etwa für das AP oder die Toxizität. Vor
allem sollte die Erhebung dieser Daten mit den gleichen oder ähnlichen Methoden erfolgt sein.

Das Joint Research Center der Europäischen Kommission hat in einem Bericht [4] Referenzwerte
erhoben. Die Autoren dieses Berichts haben für alle vom ILCD empfohlenen Kategorien [24] die
Bilanz für die ganze EU zusammengestellt. Daraus lassen sich Normierungsfaktoren, bezogen auf
einen EU-Einwohner, berechnen. Diese Referenzwerte sind in Tabelle 3.12 zusammengestellt.

Tab. 3.12: EU-Pro-Kopf-Werte für die Normierung nach [4]

Kategorie EU 27 Einheit

CED1 133.847 MJ-eq/(inh·a)
GWP 9220 kg CO2-eq/(inh·a)
FEP 1,48 kg P-eq/(inh·a)
MEP 16,90 kg N-eq/(inh·a)
AP 1,48 kg SO2-eq/(inh·a)
DAR 0,10 kg Sb-eq/(inh·a)
ODP 0,02 kg CFC11-eq/(inh·a)
FET 8740 CTU/(inh·a)
HT c 3,69E-05 CTU/(inh·a)
HT non-c 5,33E-04 CTU/(inh·a)

1 Berechnung siehe Gleichung 3.9
inh = inhabitant (Einwohner)

Für das AP wurde in dem Bericht eine andere Methode verwendet, deshalb muss eine Um-
rechnung von H+-Ionen auf SO2-eq durchgeführt werden. Es wird dafür der Umrechnungsfaktor
3,12E-2 H+ eq/g SO2 eq [5] verwendet.

Da das CED nicht Teil der Methoden des ILCD ist, muss ein Referenzwert erst berechnet
werden. Dieser wird mit Daten aus Eurostat berechnet, es wird der Bruttoinlandsenergieverbrauch
2016, die Einwohnerzahl der EU und der Brennwert von einem kg-oil-eq benötigt [13–15], siehe
Gleichung 3.9.

1, 64 · 1012 kg oil eq · 41, 868 MJ/kg

513 · 106 inh.
= 133.847 MJ/inh. (3.9)



Kapitel 4

Ergebnisse und kritische Analyse
In diesem Kapitel werden zuerst die Ergebnisse der Wirkungsabschätzung des Life-cycle Assess-
ments vorgestellt und interpretiert, danach erfolgt die kritische Analyse der Ergebnisse und der
Methode LCA.

4.1 Ergebnisse und Interpretation
4.1.1 Ergebnis der Wirkungsabschätzung
Mit den Daten aus Kapitel 3 und der Zuordnung zu den Kategorien erfolgt die Berechnung der
Ergebnisse der Wirkungsabschätzung.

Tab. 4.1: Ergebnisse der Wirkungsabschätzung

CED GWP FEP MEP AP
MJ kg CO2-eq kg P-eq kg N-eq kg SO2-eq

Infrastrukur 7,95 1,02 3,2E-04 8,0E-04 0,00
Strombedarf 207,16 8,32 9,7E-03 6,4E-03 0,02
Stromprod. aus Biogas -138,29 -5,56 -6,5E-03 -4,3E-03 -0,02
Betriebsmittel 55,56 2,82 2,4E-03 3,8E-03 0,02
Ablauf 0,00 2,68 7,3E-02 2,0E-01 0,00
Direkte Emissionen 0,00 16,19 0,00 0,00 0,00
Schlammentsorgung -15,75 5,38 -6,8E-04 9,9E-04 0,01

Summe: 116,63 30,85 0,08 0,20 0,04

DAR ODP FET HT c HT non-c
kg Sb-eq kg CFC11-eq CTU CTU CTU

Infrastrukur 0,00 4,1E-08 5,39 2,7E-07 3,6E-07
Strombedarf 0,06 5,5E-07 39,71 7,4E-07 2,7E-06
Stromprod. aus Biogas -0,04 -3,7E-07 -26,51 -5,0E-07 -1,8E-06
Betriebsmittel 0,02 1,5E-06 32,74 3,3E-07 3,0E-06
Ablauf 0,00 0,00 42303 1,6E-06 4,0E-06
Direkte Emissionen 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
Schlammentsorgung -4,58E-03 8,6E-08 8,02 -5,4E-09 1,1E-06

Summe: 0,04 1,85E-06 42363 2,39E-06 9,36E-06

Die Ergebnisse für die 10 Kategorien sind in Tabelle 4.1 zusammengefasst. Die grafische
Aufbereitung dieser Ergebnisse findet sich in den Abbildungen 4.1 und 4.2. Dafür wurden einige
zusammenhängende Prozesse gruppiert. Unter Betriebsmittel sind das Fällmittel FeCl3 und
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die Polymere zusammengefasst. Der Ablauf besteht aus den Emissionen von Nährstoffen und
Schwermetallen ins Gewässer sowie den GWP-Emissionen im Gewässer. Die Schlammentsorgung
beinhaltet die zugehörigen Transporte, Inputs der Schlammverbrennung, die Deponierung von
Asche und Filterkuchen, die Schwermetallemissionen in die Luft sowie die Energiegewinne (Strom
und Wärme).

Abb. 4.1: Ergebnisse der Wirkungsabschätzung Teil 1: Cumulative Energy Demand (CED),
Global Warming Potential (GWP), Freshwater Eutrophication Potential (FEP),
Marine Eutrophication Potential (MEP), Acidification Potential (AP), Depletion of
Abiotic Resources (DAR)

Die negativen Werte bei der Stromproduktion und zum Teil bei der Schlammentsorgung stellen
eine Gutschrift, einen sogenannten Benefit, dar. Die Stromproduktion aus Biogas hat also eine
positive Auswirkung. Um die Auswirkungen des tatsächlichen Strombezugs aus dem Netz zu
bekommen (Strom netto), muss der Strombedarf zur Stromproduktion addiert werden. Der
Benefit bei der Schlammentsorgung entsteht durch den Energiegewinn bei der Verbrennung.
Durch diese Energiegewinnung wird Strom aus konventioneller Erzeugung und Erdgas ersetzt.
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Abb. 4.2: Ergebnisse der Wirkungsabschätzung Teil 2: Ozone Depletion Potential (ODP),
Freshwater Ecotoxicity (FET), Human Toxicity (HT c), Human Toxicity (HT non-c)

4.1.2 Normierung der Ergebnisse
Nun werden die Ergebnisse, wie in Abschnitt 3.4.3.1 beschrieben, normiert. Da in der Abwasser-
reinigung ein realer Einwohner etwa zwei EW verursacht, werden die Ergebnisse mit dem Faktor
2 multipliziert, sodass ein Vergleich mit EU-Pro-Kopf-Werten erfolgen kann.

Tabelle 4.2 zeigt den Anteil der Umweltauswirkungen der Modellkläranlage im Vergleich zu
den durchschnittlichen Umweltauswirkungen eines EU-Bürgers.

Für DAR und FET scheinen die Werte mit 78% und 969% unrealistisch zu sein. Für das DAR
zeigt ein Vergleich, dass der Wert für die Modellkläranlage mit 1,30E-3 kg Sb-eq/m3 (umgerechnet
auf 1 m3 gereinigtes Abwasser) in einer ähnlichen Größenordnung liegt wie in den Studien von
Pasqualino et al. [35] (1,79E-3 kg Sb-eq/m3) und Meneses et al. [27] (1,10E-3 kg Sb-eq/m3).
Hier scheint ein Fehler in den Normierungsdaten zu liegen, da es unwahrscheinlich ist, dass die
Abwasserreinigung für 78% des Ressourcenverbrauchs eines EU-Bürgers verantwortlich ist.
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Tab. 4.2: Normierung der Ergebnisse an EU-Pro-Kopf-Werten

Kategorie Modell EU 27 Einheit Anteil

CED 233,27 133847 MJ-eq/(inh·a) 0,17%
GWP 61,70 9220 kg CO-eq/(inh·a) 0,67%
FEP 0,16 1,48 kg P-eq/(inh·a) 10,58%
MEP 0,41 16,90 kg N-eq/(inh·a) 2,42%
AP 0,08 1,48 kg SO-eq/(inh·a) 5,45%
DAR 0,08 0,10 kg Sb-eq/(inh·a) 78,17%
ODP 3,70E-06 0,02 kg CFC11-eq/(inh·a) 0,02%
FET 84725,14 8740 CTU/(inh·a) 969,40%
HT c 4,79E-06 3,69E-05 CTU/(inh·a) 12,97%
HT non-c 1,87E-05 5,33E-04 CTU/(inh·a) 3,51%

Der Anteil am FET kann mit 969% auch nicht korrekt sein. Für das FET konnten leider keine
Vergleichsdaten in der Literatur gefunden werden. Es is anzumerken, dass im Bericht des JRC [4]
die Robustheit des Normaierungsfaktors für FET mit „low” bewertet wird. Die Ermittlung des
FET-Referenzwertes im Bericht konnte nicht nachvollzogen werden. Hier wäre interessant, welche
Stoffe (z. B. Schwermetalle) und Emissionspfade für die Berechnung berücksichtigt wurden.
Abgesehen davon scheinen die Kategorien HT c (12,97%), FEP (10,58%) und AP (5,45%)

für die Modellkläranlage die relevantesten zu sein. Die Kategorie ODP (0,02%) ist demnach für
Kläranlagen nicht relevant. Auch der Anteil am GWP ist mit 0,67% eher gering.

Eine Normierung kann also helfen die Ergebnisse eines Life-cycle Assessment in eine Relation zu
setzen. Mit den beschriebenen Problemen bei DAR und FET zeigt sich aber auch die Schwierigkeit
passende Normierungsdaten zu finden.

4.1.3 Identifizierung der signifikanten Parameter
Die Anteile der einzelnen Bereiche an den Auswirkungen sind in Abbildung 4.3 dargestellt. Darin
ist der Stromverbrauch netto abgebildet. Die negativen Anteile der Schlammentsorgung in den
Kategorien CED, FEP und DAR sind auf den positiven Beitrag aus der Energiegewinnung
zurückzuführen. Die genauen Prozentsätze sind im Anhang in Tabelle C.1 angeführt.
In drei Kategorien ist fast nur der Ablauf für die Umweltauswirkungen verantwortlich, diese

sind Freshwater Eutrophication Potential (93%), Marine Eutrophication Potential (96%) und
Freshwater Ecotoxicity (100%). Das liegt an der direkten Einleitung von Nähr- (N, P) und
Schadstoffen (Schwermetalle) in das Gewässer. Die Schwermetalle im Ablauf sind für 99,9%
des FET verantwortlich, offensichtlich stuft USEtox Schwermetallemissionen ins Gewässer um
ein Vielfaches toxischer ein als alle anderen Emissionen. Den größten Anteil hat Kupfer, dieses
Element ist für 87% des FET verantwortlich. Der von Egle et al. [11] stammende Zulaufwert für
Kupfer (75,5 µg/l) liegt in einer ähnlichen Größenordnung wie bei anderen Studien (z. B. 97,2
µg/l [48]).
Die Infrastruktur hat – in den nicht vom Ablauf dominierten Kategorien – einen Anteil von

2 - 11% der Auswirkungen. Der größte Anteil liegt mit 10 und 11% beim DAR und HT c. Der
Stromverbrauch ist in den Kategorien CED (59%) und DAR (50%) ein großer Treiber. Auch die
Betriebsmittel leisten zum Teil einen wesentlichen Beitrag an den Ergebnissen, etwa beim ODP
(83%) sowie CED, AP, DAR, HT non-c (32 - 52%). Der überwiegende Teil dieser Auswirkungen
entsteht durch die Herstellung des Fällmittels FeCl3.
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Abb. 4.3: Anteile an den Ergebnissen der einzelnen Kategorien

Die direkten Emissionen sind mit 52% der größte Treiber für das GWP, davon kommen 30%
von den N2O-Emissionen, 5% vom Methan und 17% aus den fossilen CO2-Emissionen. Lachgas ist
also das wichtigste Treibhausgas in Bezug auf Kläranlagen, daher ist es wichtig diese Emissionen
genau abschätzen zu können. Etwas überraschend scheint der Anteil des fossilen Kohlenstoffanteils
am GWP zu sein, hier muss jedoch angemerkt werden, dass die Eingangsdaten für die Berechnung
sehr unsicher sind und nur eine sehr grobe Abschätzung zulassen. Der Anteil der Emissionen im
Gewässer (N2O, CH4) beträgt nur 5 bzw. 4% vom gesamten GWP.
Von mittlerer Bedeutung ist die Schlammentsorgung, mit einem Anteilen von 34% beim AP,

17% GWP und 12% HT non-c. Innerhalb der Schlammentsorgung dominieren in den meisten
Kategorien die LKW-Transporte. Für das hohe AP der Schlammentsorgung sind die NOx-
Emissionen aus der Verbrennung verantwortlich (26%). Die negativen Werte sind, wie erwähnt,
auf die Energiegewinnung zurückzuführen, diese liegen bei -14% (CED), -1% (FEP) und -12%
(DAR). Dafür ist hauptsächlich der Ersatz von Erdgas verantwortlich.

Bis auf die Infrastruktur leisten also alle Bereiche einen relevanten Beitrag am Gesamtergebnis,
die Anteile variieren allerdings stark zwischen den einzelnen Kategorien.
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4.2 Kritische Analyse
Die nachfolgende kritische Analyse umfasst die ersten drei Phasen einer Ökobilanz, also Ziel und
Umfang, Sachbilanz und Wirkungsabschätzung. Um den Einfluss einzelner Bereiche am Gesamt-
ergebnis zu untersuchen werden, für bestimmte Parameter Sensitivitätsanalysen durchgeführt.

4.2.1 Phase 1: Ziel und Umfang
Die Systemgrenze soll alle relevanten Bereiche beinhalten, die für die Reinigung des Abwassers
von Bedeutung sind. Ist etwa die Schlammbehandlung nicht Teil des Systems, würden erhebliche
Auswirkungen nicht berücksichtigt werden. Ähnlich verhält es sich mit den direkten Emissionen,
auch diese müssen erfasst werden um das GWP der Anlage zu ermitteln.
Wird der Schlamm nicht verbrannt sondern landwirtschaftlich verwertet, führt das zu etwas

anderen Ergebnissen, siehe Abschnitt 4.2.2.4. Dann spielt der Benefit durch den Ersatz von
Düngemittel eine wesentliche Rolle und, ob dieser im System berücksichtigt wird.

Die funktionelle Einheit hat einen großen Einfluss auf die Ergebnisse. Vor allem die Vergleich-
barkeit mit anderen Studien ist bei einer volumenbezogen Einheit, z. B. m3, oft nicht gegeben.
Um dies zu veranschaulichen wird die nachfolgende Variante erstellt.

4.2.1.1 Variante: Bezug auf m3 und Variation der Frachten

In dieser Variante werden die Ergebnisse des LCA auf eine volumenspezifische funktionelle Einheit
bezogen und eine Berechnung mit halbierten Frachten durchgeführt. Dies soll den Einfluss der
funktionellen Einheit auf die Ergebnisse darstellen. Als neue funktionelle Einheit dient 1 m3
gereinigtes Abwasser.
Danach werden die CSB-, N- und P-Zulauffracht sowie die Schwermetallfrachten halbiert.

Das Abwasservolumen bleibt gleich (7,3·106 m3/a). Die Ablaufwerte für P und CSB bleiben
ebenfalls gleich (1 und 25 mg/l), der Wert für N sinkt auf 5 mg/l, weil angenommen wird,
dass die N-Entfernung mit 80% konstant bleibt. Durch die geringere Abwasserbelastung sinkt
der Energieverbrauch für die Belüftung, der Schlammanfall, die Biogasproduktion und die
direkten Emissionen. Auch die Infrastruktur ist davon beeinflusst, konkret sind die Volumen
des Belebungsbecken und die der Schlammbehandlung kleiner. Dadurch reduzieren sich die
Infrastrukturaufwendungen auf 72%.

Tabelle 4.3 zeigt die Ergebnisse der Berechnung mit halbierter Fracht und einen Vergleich mit
der Basis-Berechnung mit EW120-Frachten.

Tab. 4.3: Ergebnisse des LCA bezogen auf m3; Vergleich mit halber Fracht

Kategorie Einheit Basis (EW120) Halbe Fracht Verhältnis

CED MJ-eq/(m3·a) 1,60 0,75 47%
GWP kg CO2-eq/(m3·a) 0,42 0,22 52%
FEP kg P-eq/(m3·a) 1,07E-03 1,03E-03 96%
MEP kg N-eq/(m3·a) 2,81E-03 1,40E-03 50%
AP kg SO2-eq/(m3·a) 5,51E-04 2,54E-04 46%
DAR kg Sb-eq/(m3·a) 5,41E-04 2,66E-04 49%
ODP kg CFC11-eq/(m3·a) 2,53E-08 8,91E-09 35%
FET CTU/(m3·a) 580,31 282,98 49%
HT c CTU/(m3·a) 3,28E-08 1,46E-08 44%
HT non-c CTU/(m3·a) 1,28E-07 5,48E-08 43%
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Für eine Anlage mit einem halb so stark belasteten Abwasser reduzieren sich die Auswirkungen
in den meisten Kategorien auf 35 - 52%, also ca. auf die Hälfte. Nur das FEP bleibt mit 96%
fast gleich, das liegt am gleich gebliebenen Ablaufwert für Phosphor. Das MEP hingegen sinkt
auf die Hälfte, weil angenommen wurde, dass die Stickstoffentfernung bei 80% bleibt. Das GWP
nimmt aufgrund geringerer N2O-, CH4- und fossiler CO2-Emissionen ab. AP, DAR und ODP
werden vor allem durch die geringere Fällmittelmenge reduziert.

Bezieht man die Berechnungen auf eine volumenbezogene Einheit, sind die Ergebnisse stark
abhängig von der Belastung des Abwassers. Auch Corominas et al. [6] merken in ihrer Review-
Studie an, dass eine solche Einheit nicht die Zulaufqualität oder die Entfernungsrate widerspiegelt.
Ist das Abwasser nur schwach belastet, ergeben sich viel niedrigere Umweltauswirkungen und
damit ein „besseres” Ergebnis. Deshalb ist die Verwendung von Kubikmeter als funktionelle
Einheit kritisch zu sehen.

Die FU EW120
-1·a-1 ist in der Abwasserreinigung weit verbreitet und mit den Schmutzfrachten

verknüpft. Sie dient auch als Einheit für die Bemessung einer Kläranlage nach Arbeitsblatt DWA-
A 131 [2]. Viele Parameter für die Bemessung der Infrastruktur sind von der Fracht abhängig, etwa
das Volumen des Belebungsbeckens und die Dimensionierung der Schlammlinie (z. B. Faulturm).
Auf die Betriebsdaten hat die Fracht einen großen Einfluss, z. B. hängen die Belüftungsenergie
und der Fällmittelbedarf direkt von der Fracht ab. Auch der Schlammanfall und damit die
Biogasproduktion werden von der Fracht beeinflusst. Die direkten Emissionen sind ebenfalls
direkt proportional zur Fracht.

Die Verwendung von EW120 als FU ist also naheliegend. Eine einheitliche funktionelle Einheit
für LCA-Studien von Kläranlagen würde die Vergleichbarkeit stark verbessern. Die Wahl der
FU ist jedoch immer abhängig von der Fragestellung des LCA. In manchen Fällen kann die
Verwendung anderer oder mehrerer FUs hilfreich sein, etwa wurde bei Amann et al. [1] für einen
Verlgeich von Phosphor-Recycling-Technologien (kg Prec)-1 verwendet.

4.2.2 Phase 2: Sachbilanz
In diesem Abschnitt sollen vor allem der Einfluss einzelner Bereiche und Paramter der Datener-
hebung untersucht werden.

4.2.2.1 Errichtungsphase – Infrastruktur

Wie in Kapitel 3 beschrieben, ist die Datenerfassung für die Infrastruktur schwierig. Deshalb
wird ein Vergleich der Infrastrukturmassen mit drei anderen Datenquellen durchgeführt. Dieser
erfolgt für die Baumassen von Beton und Bewehrungsstahl, diese sind in allen Quellen verfügbar.
Es wird jeweils eine Lebensdauer von 30 Jahren angenommen.
Die erste Quelle ist ein Datensatz aus Ecoinvent für die Errichtung einer Kläranlage. Diesen

gibt es für verschiedene Größenklassen von Kläranlagen, eingeteilt nach dem jährlichen Zufluss.
Die jährliche Zuflussmenge der Modellkläranlage beträgt 7,3 Millionen m3 pro Jahr, sie befindet
sich also zwischen Größenklasse 2 (14,4 Mio m3/a) und Größenklasse 3 (5 Mio m3/a). Da
diese Daten laut Datenblatt linear mit der Größe zusammenhängen, können die Daten für die
Modellkläranlage linear interpoliert werden. Die Lebensdauer der Anlage ist in Ecoinvent mit 30
Jahren angenommen. Dieser Datensatz basiert auf einer Studie von Zimmermann et al. [49] aus
dem Jahr 1996. Dabei wurden die Infrastrukturmassen auf Basis von drei realen Kläranlagen
bestimmt. Die Studie beinhaltet jedoch wenig Informationen über den Zufluss und die Frachten
pro Einwohner.

Als zweite Quelle dienen die Daten einer realen Kläranlage aus Österreich, jene der Kläranlage
in Zeltweg [19, 34]. Diese Anlage wurde ab 2010 errichtet und ist für 30.000 EW ausgelegt. Aus
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diesem Datensatz können Skalierungseffekte nicht berücksichtigt werden. Kleinere KA weisen
höhere spezifische Aufwendungen an Beton und Stahl auf [49].
Als dritte Datenquelle wird das Projekt Powerstep [36, Table 45 & 46] herangezogen. In

diesem Projekt wurde ein Life-cycle Assessment für verschiedene Kläranlagentypen durchgeführt.
Dabei wurden die Daten für die Infrastruktur anhand des spezifischen Verbrauchs an Beton
und Stahl der Kläranlage Ruhleben in Berlin, (1,6 Mio EW) abgeschätzt. Um diese Daten
auf die Modellkläranlage umzulegen, sind zwei Interpolationsschritte nötig, einmal, um auf die
Zulaufkonzentration von 600 mg/l (Powerstep: 400 bzw. 800 mg/l) zu kommen und ein zweites
Mal, um auf 100.000 EW zu kommen (50.000 bzw. 500.000 EW).

In Abbildung 4.4 sind die Baumassen für Beton und Bewehrungsstahl bezogen auf die funktio-
nelle Einheit gegenübergestellt.

Abb. 4.4: Diagramme zum Vergleich der Infrastrukturaufwendungen

Es zeigt sich, dass die erstellte Abschätzung die geringsten Werte aufweist und, dass es
große Unterschiede zwischen den Quellen gibt. Die Infrastruktur wurde mit dieser Abschätzung
vermutlich etwas unterschätzt. Die höchsten Aufwendungen für die Errichtung der Anlage liefert
der Ecoinvent Datensatz. Diese sind acht mal so hoch wie jene der Abschätzung und mehr als
doppelt so hoch wie jene von Zeltweg. Die Werte von Zeltweg liegen auch deutlich über dem
Modell, dies kann zum Teil mit der Größe der Anlage zusammenhängen. Üblicherweise sinken
die Aufwendungen pro EW mit der Größe einer Anlage. Die Daten von Powerstep liegen in einer
ähnlichen Größenordnung, wie jene der Abschätzung.
Im Ecoinvent-Datensatz für die Größenklasse 2 (GK 2) ist der jährliche Durchfluss mit

14,4 Mio m3/a angegeben und die dazugehörigen EW mit 71.133. Das entspricht einer täglichen
Wassermenge von ca. 550 l/(EW·d). Dieses Verhältnis gilt auch für die anderen Größenklassen.
Ein EW120 verursacht üblicherweise aber 200 l/d. In diesem Datensatz finden sich keine genaueren
Informationen über die Kläranlage.
Aufgrund dieser hohen Wassermenge pro EW und der Tatsache, dass die Aufwendungen für

die Errichtung einer Kläranlage pro EW um ein Vielfaches höher liegen als bei den anderen
Quellen, ist dieser Datensatz für die Ermittlung der Infrastrukturdaten nicht zu empfehlen.

Da die Massen für Beton, Bewehrungsstahl und Aushub in der Abschätzung in Abschnitt 3.3.1
eher etwas gering angenommen wurden, wird eine Sensitivitätsanalyse für diese Eingangsdaten
durchgeführt. Damit soll auch der Einfluss der Infrastruktur auf das Gesamtergebnis des LCA
gezeigt werden.
Dafür werden die Werte für Beton, Bewehrungsstahl und Aushub um 100% erhöht, also

verdoppelt. Die neuen Aufwendungen sind in Tabelle 4.4 dargestellt.
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Tab. 4.4: Neue Infrastrukturaufwendungen (um 100% erhöht)

Gesamt 1/(EW·a)

Beton m3 13.332 4,44E-03
Stahl kg 1.333.165 4,44E-01
Aushub m3 46.661 1,56E-02

Das Ergebnis der Sensitivitätsanalyse in Tabelle 4.5 zeigt, dass eine Verdoppelung der Aufwen-
dungen für die Errichtung der Anlage nur geringe Auswirkungen auf das Endergebnis hat. Der
größte Anstieg liegt mit 10% bzw. 11% beim DAR bzw. HT c.

Tab. 4.5: Sensitivitätsanalyse: Verdoppelung der Infrastrukturaufwendungen

Kategorie Modell Variante Veränderung

CED 116,63 124,58 +7%
GWP 30,85 31,86 +3%
FEP 0,08 0,08 +0%
MEP 0,20 0,21 +0%
AP 0,04 0,04 +7%
DAR 0,04 0,04 +10%
ODP 1,85E-06 1,89E-06 +2%
FET 42363 42368 +0%
HT c 2,39E-06 2,66E-06 +11%
HT non-c 9,36E-06 9,73E-06 +4%

4.2.2.2 Vertretbarer Methanverlust

Die Produktion von Strom aus Biogas in einem Blockheizkraftwerk bringt in der Berechnung
einen "Benefit", weil dadurch deutlich weniger Strom aus dem Netz bezogen werden muss. Durch
die Methanproduktion kann aber auch klimaschädliches Methan in die Atmosphäre entweichen.
Der Methanschlupf im Kraftwerk und der Verbleib eines Teils des Methans im Schlamm führt,
wie in der Sachbilanzphase bereits berechnet, zu einem Entweichen von 1,66% des produzierten
Methangases. Das entspricht einem Treibhausgaspotential von 1,53 kg CO2 eq/(EW·a). Der
Benfit durch die Stromproduktion beträgt 5,56 kg CO2 eq/(EW·a).

In der Realität ist meist nicht bekannt, wie viel Methan wirklich in die Atmosphäre entweicht.
Es können noch deutlich höhere Methanverluste als oben angenommen auftreten, etwa bei
der Lagerung, durch Wartungsarbeiten, Betriebsstörungen oder Undichtheiten. Deshalb ist es
interessant zu berechnen, wie viel Methan verloren gehen darf, sodass netto noch ein Benefit
erzielt wird.

In Abbildung 4.5 ist der Zusammenhang des Methanverlusts und des Benefits dargestellt. Es
zeigt sich, dass der kritische Punkt bei 5,68% liegt. Das heißt bei einem Methanverlust in dieser
Höhe gleichen sich die Verluste und der Benefit, das GWP betreffend, aus.
Dieser Punkt ist stark von der Art der Stromerzeugung abhängig. In Österreich stammt der

Strom zu einem großen Teil aus Wasserkraft und ist dadurch sehr „grün”, hat also geringe
Umweltauswirkungen. Anders ist die Situation in Deutschland, hier wird mehr Strom aus Kohle
erzeugt. Berechnet man den Schnittpunkt der Geraden mit dem deutschen Strommix, liegt dieser
bei 11,0%. Es sind also fast doppelt so hohe Methanverluste vertretbar, um noch einen Benefit
zu erzielen.
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Abb. 4.5: Methanverluste

4.2.2.3 Variante: niedrigere N-Entfernung

Das Ergebnis der Wirkungsabschätzung zeigt, dass die Lachgasemissionen für den größten
Teil des GWPs verantwortlich sind. Wie in Kapitel 2 beschrieben, sind diese Emissionen von
den Betriebsbedingungen abhängig. Um den Einfluss des Betriebs zu untersuchen, wird eine
alternative Berechnung mit einer niedrigeren Stickstoffentfernung (70% statt 80%) durchgeführt.
Damit erhöht sich der Emissionsfaktor aus Abbildung 3.3 von 0,605% auf 1,074% der Zulauffracht.

Tab. 4.6: Vergleich von 80% und 70% N-Entfernung

Kategorie N 80% N 70% Verhältnis

CED 116,63 125,98 108%
GWP 30,85 39,21 127%
FEP 0,08 0,08 101%
MEP 0,20 0,30 148%
AP 0,04 0,04 103%
DAR 0,04 0,04 107%
ODP 1,85E-06 1,87E-06 101%
FET 42363 42364 100%
HT c 2,39E-06 2,43E-06 101%
HT non-c 9,36E-06 9,48E-06 101%

Das Ergebnis in Tabelle 4.6 zeigt, dass eine niedrigere N-Entfernung nur in Kategorien GWP
und MEP relevante Auswirkungen hat. Eine Verringerung der N-Entfernung um 10% erhöht das
GWP um 27% und das MEP um 48%. Das MEP steigt, weil dadurch weniger N entfernt wird
und eine höhere Fracht ins Gewässer gelangt. Die Steigerung des GWP ist auf die gestiegenen
N2O-Emissionen zurückzuführen, da diese direkt von der Stickstoffentfernung beeinflusst werden.
Ein Verlgeich des GWP ist in Abbildung 4.6 dargestellt.
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Abb. 4.6: Vergleich des GWP bei 80% und 70% N-Entfernung

4.2.2.4 Variante: landwirtschaftliche Verwertung des Klärschlamms

Da in vielen Studien der Schlamm nicht verbrannt (siehe Kapitel 2), sondern landwirtschaftlich
verwertet wird, ist ein Vergleich dieser Varianten interessant.

Abb. 4.7: System der landwirtschaftlichen Klärschlammverwertung

Landwirtschaftliche Verwertung bezeichnet die Ausbringung des Klärschlamms auf landwirt-
schaftlich genutzte Flächen, diese werden durch den Klärschlamm mit Nährstoffen (N, P) versorgt,
es erfolgt also eine Düngung des Bodens. Wie in Kapitel 2 erwähnt, wird in den meisten Studien,
in denen eine landwirtschaftliche Verwertung erfolgt, angenommen, dass dadurch mineralische
Dünger ersetzt werden. Für die Berechnung dieser Variante wird angenommen, dass eine direkte
Aufbringung des Klärschlamms (ohne Vorkompostierung) erfolgt. Das System der landwirtschaft-
lichen Verwertung ist in Abbildung 4.7 dargestellt.

Die N2O-Emissionen, die durch die Ausbringung entstehen, werden nach den IPCC Guidelines
2006 [8] berechnet. Es werden direkte und indirekte Emissionen unterschieden. Direkte Emissionen
entstehen durch Nitrifikation und Denitrifikation im Boden, siehe Gleichung 4.1. Die indirekten
Emissionen setzen sich aus zwei Prozessen zusammen. Einerseits Verflüchtigung von Ammoniak
und Stickoxiden (Gleichung 4.2) und andererseits Versickerung bzw. Oberflächenabfluss von
Stickstoff (Gleichung 4.3) [8].
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N2Odirekt-N = FON · EF1 = 0, 74 · 0, 01 = 7, 44 · 10−3 kg/(EW · a) (4.1)

N2OAT D-N = FON · FracGASM · EF4 = 0, 74 · 0, 2 · 0, 01 = 1, 49 · 10−3 kg/(EW · a) (4.2)

N2OL-N = FON · FracLEACH · EF5 = 0, 74 · 0, 3 · 0, 0075 = 1, 67 · 10−3 kg/(EW · a) (4.3)

Die Variablen sind dabei folgendermaßen definiert:

N2Odirekt-N. . . direkte N2O-Emissionen

N2OATD-N . . . indirekte N2O-Emissionen in die Atmosphäre durch die Verflüchtigung von Am-
moniak und Stickoxiden

N2OL-N . . . indirekte N2O-Emissionen durch Versickerung und Oberflächenabfluss von N

FON . . . Mengen des auf landwirtschaftliche Flächen ausgebrachten Stickstoffs

EFi . . . jeweiliger Emissionsfaktor aus [8]

FracGASM . . . Anteil des ausgebrachten Stickstoffs, der als NH3 und NOx entweicht

FracLEACH . . . Anteil des ausgebrachten Stickstoffs, der versickert oder oberflächlich abfließt

Mit der Umrechnung auf kg N2O, nach Gleichung 4.4, ergibt sich die Summe der N2O-
Emissionen zu 0,016 kg N2O/(EW· a).

kg N2O = kg N2O-N · 44
28 (4.4)

Der Beitrag zur Eutrophierung (FEP und MEP) wird, wie in Abschnitt 3.4, nach dem ReCiPe
Modell abgeschätzt. Die Faktoren für Emissionen von P und N in landwirtschaftliche Böden
betragen 0,10 kg P-eq/kg P und 0,13 kg N-eq/kg N.[28].

Die Schwermetalle im Schlamm spielen eine große Rolle bei der landwirtschaftlichen Verwertung
von Klärschlamm, die Toxizität wird mit dem USEtox-Modell berechnet. Die Ergebnisse sind
in Tabelle 4.7 dargestellt. Für Emission von Kupfer (Cu) in Boden sind in USEtox keine
Bewertungsfaktoren verfügbar.
Um zu ermitteln, ob der Klärschlamm überhaupt ausgebracht werden darf, erfolgt ein Ver-

gleich der Schwermetallkonzentrationen mit den Grenzwerten der Düngemittelverordnung, siehe
Tabelle D.3 im Anhang. Die Werte für Arsen, Cadmium, Quecksilber, Nickel und Blei liegen
innerhalb des jeweiligen Grenzwertes. Nur die Chrom-Konzentration ist zu hoch, um den Schlamm
tatsächlich direkt ausbringen zu dürfen.
Die positive Auswirkung durch den Ersatz von Düngemittel erfolgt ähnlich zu Niero et al.

[29]. Es wird angenommen, dass durch den Klärschlamm mineralische Dünger in Form von
Diammoniumphosphat (DAP) ersetzt werden. Die Ersatzrate ermittelt sich aus dem P-Gehalt des
Schlamms und des Düngers DAP. Für die Löslichkeit und Pflanzenverfügbarkeit des Phosphors aus
dem Schlamm fehlen verlässliche Daten. Deshalb wird diese vereinfacht mit 100% angenommen
[29]. Damit ersetzt 1 kg Schlamm 0,028 kg P2O5.

Der Dünger, der ersetzt wird, wird mit dem Datensatz „diammonium phosphate production”
aus Ecoinvent berücksichtigt. Die Bezugseinheit in diesem Datensatz ist 1 kg P2O5.
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Tab. 4.7: Bewertung der Schwermetallemissionen bei landwirtschaftlicher Klärschlammverwer-
tung

Elemente Emissionen HT c HT non-c FET
kg/(EW·a) CTU CTU CTU

As 7,53E-05 2,64E-07 6,85E-08 5,13E-03
Cd 2,01E-05 1,66E-07 3,69E-07 1,63E+00
Cr 7,15E-04 2,51E-06 1,99E-11 3,67E-06
Cu 4,19E-03 - - -
Hg 1,29E-05 3,79E-06 1,32E-04 6,62E+00
Ni 5,70E-04 1,05E-06 1,10E-10 6,60E-05
Pb 9,09E-04 1,16E-06 5,15E-07 6,10E-04
Zn 1,62E-02 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

Summe: 8,94E-06 1,33E-04 8,25

Tab. 4.8: Vergleich der Ergbenisse mit Schlammverbrennung bzw. landwirtschaftlicher Verwer-
tung

Kategorie Modellanlage Variante Vegleich
(Schlammverbrennug) landw. Verwertung

CED 116,63 107,23 92%
GWP 30,85 29,56 96%
FEP 0,08 0,15 194%
MEP 0,20 0,27 133%
AP 0,04 0,01 18%
DAR 0,04 0,03 81%
ODP 1,85E-06 1,65E-06 89%
FET 42362,57 42348,83 100%
HT c 2,39E-06 1,13E-05 470%
HT non-c 9,36E-06 1,40E-04 1491%
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Durch eine landwirtschaftliche Verwertung des Klärschlamms steigen vor allem die Auswirkun-
gen der Human Toxicity. Die HT non-c steigt auf das 15-fache im Vergleich zur Verbrennung.
Dies liegt an den Auswirkungen der Schwermetallemissionen in den Boden. USEtox bewertet
die Emissionen in landwirtschaftlich genutzten Boden wesentlich toxischer für die menschliche
Gesundheit als Emissionen ins Wasser [6]. Auch die Eutrophierung steigt um 94% (FEP) bzw. 33%
(MEP) aufgrund des Nährstoffeintrags in den Boden und damit in weiterer Folge ins Gewässer.
Wenig bis gar nicht ändern sich die Kategorien CED, GWP, DAR, ODP und FET. Das AP
sinkt auf etwa 18%, das liegt einerseits an den wegfallenden Emissionen der Verbrennung und
andererseits am Benefit durch den Düngemittelersatz, siehe Abbildung 4.8.

Abb. 4.8: Vergleich des AP bei unterschiedlicher Schlammverwertung

Die Ergebnisse des Benefits durch den Düngerersatz sind aus mehreren Gründen kritisch zu
hinterfragen. Die Wahl des Düngers beeinflusst das Ergebnis sehr stark, es ist schwer zu sagen,
welcher Dünger tatsächlich ersetzt wird und deswegen nicht produziert werden muss. In den in
Kapitel 2 untersuchten Studien werden verschiedene Dünger als Ersatz verwendet, etwa DAP [17,
29], Triple Superphosphat (TSP) [27, 35], Calcium Ammonium Nitrate (CAN) [27, 35] oder eine
Mischung verschiedener Dünger [1]. Die Pflanzenverfügbarkeit und Löslichkeit im Feld ist schwer
zu beurteilen, die Annahme mit 100% ist sicher zu hoch, aber hier fehlen belastbare Daten.
Ein weiterer wesentlicher Punkt ist, ob Klärschlamm überhaupt Düngemittel ersetzt, da

Schlamm meist ganz anders verwendet wird. Dünger wird direkt aufgebracht, um das Wachstum
der Pflanzen zu fördern, Klärschlamm wird aus Sicherheitsgründen meist vor der Aussaat auf
den Boden ausgebracht oder dient überhaupt nur der Bodenverbesserung [38].

4.2.2.5 Organische Spurenstoffe

Ein weiteres interessantes Thema sind organische Spurenstoffe. Diese sind wegen ihrer toxischen
Wirkung auf Mensch und Umwelt gefährlich. In der Abwasserreinigung werden unter anderem
die Summenparameter AOX, PAK und PCDD/F in LCA berücksichtigt (z. B. [11]). Für diese
Parameter sind auch Grenzwerte in der Düngemittelverordnung festgesetzt. Diese müssen u.a.
bei der Ausbringung von Klärschlamm berücksichtigt werden.
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AOX steht für adsorbierbare organische gebundene Halogene, dieser Parameter beinhaltet
Chlor, Brom und Iod-Verbindungen. PAK steht für polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe.
PCDD/F bezeichnet polychlorierte Dibenzodioxine und Dibenzofuarane.

Die Berücksichtigung dieser Stoffgruppen für die Berechnung der Toxizität der Modellkläranlage
ist an USEtox gescheitert. USEtox bietet Bewertungsfaktoren für über 3000 Elemente und
Stoffe. Es beinhaltet jedoch keine Summenparameter wie AOX, PAK und PCDD/F. Das heißt
die Bewertung der Toxizität eines einzelnen Stoffs, z. B. 2,3,7,8-Cl4DD aus der Gruppe der
Dibenzidioxine, ist möglich, die Bewertung des Summenparameters PCDD/F aber nicht.
Eine toxikologische Berücksichtigung dieser Stoffe für die Modellkläranlage war also leider

nicht möglich.

4.2.3 Phase 3: Wirkungsabschätzung
In dieser Phase spielt die Wahl der Methode für die Wirkungsabschätzung eine große Rolle. Wie
in Kapitel 2 und 3 beschrieben, stehen verschiedene Methoden zur Auswahl und die Entscheidung
unterliegt dem Ersteller/der Erstellerin des LCA. Ob die Wahl der Methode einen Einfluss auf
die Ergebnisse einzelner Kategorien hat, haben etwa [38] und [29] untersucht.

Für GWP, AP und die Eutrophierung sind die Ergebnisse verschiedener Methoden verlässlich
bzw. weisen nur geringe Unterschiede auf [38]. Vor allem beim GWP gibt es kaum Unterschiede,
da für diese Berechnung fast ausschließlich die Emissionsfaktoren des IPCC verwendet werden,
hier herrscht also Konsens über die verwendeten Methoden. Auch beim Ressourcenverbrauch
(DAR) konnten keine großen Unterschiede zwischen Methoden festgestellt werden [29, 38]. Auf
diese Kategorien hat die Wahl der Methode also keinen großen Einfluss.

Ein gänzlich anderes Bild zeigt sich bei der Toxizität. Sowohl Renou et al. [38] als auch Niero
et al. [29] haben hier erhebliche Differenzen bei den jeweils untersuchten Methoden festgestellt.
Erstere vergleichen die Ergebnisse für die Human Toxizität von vier Methoden (CML, Eco-
indicator 99, EDIP, EPS). Niero et al. [29] vergleichen für die Human Toxicity ReCiPe und
USEtox.

4.2.3.1 Variante: Vergleich verschiedener Methoden

Es werden die Ergebnisse von drei Methoden untersucht, nämlich USEtox, ReCiPe und CML.
Die untersuchten Kategorien sind FET und HT. Die Human Toxicity wird für diesen Vergleich
nicht mehr unterteilt in „carcinogenic” und „non-carcinogenic”, sondern zu einem Parameter
zusammengefasst (HT total = HT c + HT nonc), da diese Unterscheidung nicht in allen Methoden
vorgenommen wird.

ReCiPe und CML verwenden für die Bewertung der Toxizität eine andere Einheit als USE-
tox, nämlich kg 1,4-DB-eq. Diese Einheit drückt die Toxizität also in Äquivalenten von 1,4-
Dichlorbenzol aus.
Die Berechnung der Toxizität erfolgt für ReCiPe und CML analog zu jener im Grundsze-

nario mit USEtox. Es werden die Schwermetalle im Ablauf der Anlage und in der Abluft der
Schlammverbrennung mit den Charakterisierungsfaktoren aus dem jeweiligen Modell berücksich-
tigt. Die Daten der Hintergrundprozesse stammen hingegen aus Ecoinvent. Die Ergebnisse sind
in Tabelle 4.9 zusammengefasst, die Werte von USEtox sind jene der Modellanlage.

Das Erste, das an den Ergebnissen auffällt, ist, dass sich die Ergebnisse von ReCiPe und CML
deutlich unterscheiden, obwohl beide die gleiche Einheit verwenden. ReCiPe gibt für FET und
HTP 1,89 bzw. 68,86 kg 1,4-DCB-eq an, bei CML sind es dagegen 8,08 und 6,41 kg 1,4-DCB-eq.
Ein Vergleich aller drei Methoden erfolgt aufgrund der unterschiedlichen Einheiten auf der Ebene
der Anteile der Kategorien, siehe Abbildung 4.9 und 4.10.
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Tab. 4.9: Ergebnisse der Methoden USEtox, ReCiPe und CML in den Kategorien Freshwater
Ecotoxicity und Human Toxicity

USEtox FET ReCiPe FET CML FET
[CTU/(EW·a)] [kg 1,4-DCB-eq./(EW·a)] [kg 1,4-DCB-eq./(EW·a)]

Infrastrukur 5,39 0,01 0,39
Stromverbrauch 13,20 0,05 1,75
Betriebsmittel 32,74 0,08 2,12
Ablauf 42303 1,74 4,07
Schlamm 8,02 -0,01 -0,24

Summe: 42363 1,89 8,08

USEtox HTP ReCiPe HTP CML HTP
[CTU/(EW·a)] [kg 1,4-DCB-eq./(EW·a)] [kg 1,4-DCB-eq./(EW·a)]

Infrastrukur 6,30E-07 0,39 0,79
Stromverbrauch 1,13E-06 2,12 0,34
Betriebsmittel 3,29E-06 3,45 3,34
Ablauf 5,58E-06 62,75 0,24
Schlamm 1,13E-06 0,15 1,69

Summe: 1,18E-05 68,86 6,41

Abb. 4.9: FET: Vergleich der drei Methoden
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Bei USEtox FET überlagern, wie bereits beschrieben, die Schwermetallemissionen alle anderen
Auswirkungen. Für ReCiPe ist der Ablauf für 92% der FET-Auswirkungen verantwortlich, bei
CML macht dieser 50% aus. CML stuft die Infrastruktur und die Betriebsmittel dafür wesentlich
höher ein.

Abb. 4.10: HTP: Vergleich der drei Methoden

Bei der Human Toxicity zeigen die Ergebnisse der drei Methoden ebenfalls ein deutlich
unterschiedliches Bild. Für USEtox sind Ablauf und Betriebsmittel mit 47% bzw. 28% die
größten Verursacher. ReCiPe stuft den Ablauf mit 91% sehr hoch ein, bei CML sind hingegen
die Betriebsmittel für die Hälfte der Auswirkungen verantwortlich.
Diese Ergebnisse zeigen, dass es kaum Übereinstimmung zwischen den Methoden gibt und

über die Toxizität nur bedingt Aussagen getroffen werden können.



Kapitel 5

Zusammenfassung und Ausblick
In der Phase „Ziel und Umfang” ist die Wahl der funktionellen Einheit und der Systemgrenze
von essentieller Bedeutung. Diese beiden Punkte beeinflussen alle weiteren Phasen, ihre Fest-
legung muss daher an das Ziel des LCA angepasst sein. Für die Bewertung einer Kläranlage
empfiehlt sich die Einheit EW120

-1·a-1, mit einem festgelegten Abwasservolumen und definierten
Schmutzfrachten. Die Systemgrenze muss an das jeweilige System der Anlage (Reinigungsstufen,
Schlammentsorgung) angepasst sein, damit alle relevanten Prozesse umfasst sind.

In der Phase der Sachbilanz ist die Datenerhebung das zentrale Thema. Nicht für alle Prozesse
sind verlässliche Daten verfügbar und alle Daten unterliegen einer gewissen Unsicherheit. Für die
Bewertung einer realen Anlage empfehlen sich Messkampagnen, wie sie für einige LCA-Studien
durchgeführt wurden, etwa um die genaue Zusammensetzung des Abwassers zu bestimmen oder
um direkte Treibhausgasemissionen zu messen.

Die direkten Emissionen sind für 52% des Treibhausgaspotentials verantwortlich, daher ist eine
verlässliche Abschätzung dieser Emissionen wichtig. Für die Ermittlung der Lachgasemissionen
sollten die Betriebsbedingungen berücksichtigt werden. Eine Reduktion der N-Entfernung von
80% auf 70% erhöht das GWP um 27%.
Die realen Methanverluste sind schwer abzuschätzen. Das bei der Schlammfaulung und Me-

thanverbrennung entweichende Methan kann zu einer negativen Treibhausgasbilanz der Ener-
giegewinnung einer einer Kläranlage führen. Die Methanverluste sollten also niedrig gehalten
werden. In Österreich darf man bis zu 5,68% des produzierten Methans verlieren, um noch eine
positive Treibhausgasbilanz zu erreichen. In Deutschland liegt dieser Wert bei 11,0%, da dieser
Wert vom jeweiligen Strommix abhängt.

Auch die fossilen CO2-Emissionen können einen wesentlichen Teil (17%) des Treibhausgaspo-
tentials ausmachen. Ihre genaue Abschätzung erfordert aber eine bessere Datenbasis, hier muss
noch mehr Forschung betrieben werden.
Die, für die Erstellung eines LCA gerne verwendete Sachbilanzdatenbank Ecoinvent ist eine

praktische und nicht wegzudenkende Unterstützung für eine Ökobilanz. Ohne sie wäre eine
umfassende Berücksichtigung von Hintergrundprozessen kaum umsetzbar. Allerdings sind die
Detailinformationen der Datensätze zum Teil zu wenig umfangreich und nachvollziehbar. Es ist
nicht immer klar, welche Emissionen und welche Pfade für die Berechnung berücksichtigt werden.
In der Phase der Wirkungsabschätzung ist die Wahl der Methode der wichtigste Punkt. Für

einige Kategorien scheint der Einfluss der Methode gering zu sein, vor allem das GWP ist sehr
konsistent. Für andere Kategorien hat die Methodenwahl einen erheblichen Einfluss. Vor allem
die Ergebnisse der Toxizität weisen große Unterschiede auf.

Die Ergebnisse eines Life-cycle Assessments sind aufgrund der vielen verschiedenen Kategorien
etwas schwer zu präsentieren und interpretieren. Jeder Bereich der Kläranlage hat in jeder
Kategorie einen unterschiedlich großen Anteil am Gesamtergebnis. Die Betriebsmittel haben in
fünf Kategorien einen wesentlichen Anteil an den Umweltauswirkungen, mit 32% (CED) bis
83% (ODP). Der Ablauf ist vor allem für die Eutrophierung (FEP 93%, MEP 96%) und die
Toxizität (43% - 99,8%) ausschlaggebend. Die Auswirkungen des Strombedarfs werden durch
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die Energiegewinnung aus Biogas stark reduziert und bleiben nur in den Kategorien CED (59%)
und DAR (50%) hoch.
Die Auswirkungen der Schlammentsorgung hängen stark von der Art der Verwertung ab.

Die Schlammverbrennung hat Vorteile hinsichtlich der Toxizität und der Eutrophierung. Die
landwirtschaftliche Verwertung weist ein niedrigeres Versauerungspotential auf (0,007 statt 0,04
kg SO2-eq/(EW·a)), die Human Toxicity non-c steigt dafür um mehr als das Zehnfache.

Für die Phase der Auswertung empfiehlt es sich Sensitivitätsanalysen durchzuführen, um den
Einfluss einzelner Parameter auf das Gesamtergebnis betrachten zu können, da viele Eingangsda-
ten auf Annahmen beruhen und einer gewissen Variabilität unterliegen.

Abschließend kann man festhalten, dass Life-cycle Assessment eine gute Methode ist, um die
Umweltauswirkungen einer Kläranlage möglichst umfassend zu quantifizieren. Es gibt jedoch
einige Bereiche für die (noch) keine guten Aussagen getroffen werden können, z. B. die Bewertung
der Toxizität und die Berücksichtigung von organischen Spurenstoffen. Hier braucht es noch
mehr Anstrengungen und Entwicklungen, um auch diese solide bewerten zu können.
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Anhang



Anhang A

Modellkläranlage

Tab. A.1: Ermittlung der Beckenvolumen der Modellanlage

Volumina
Volumen der Vorklärung 1 250 m3
Prozessfaktor PF BB 1,50 -
Aerobes Schlammalter BB 6,84 d
Schlammmasse im BB (bei tTS,aerob) 26 444 kg
Volumen aerob BB 8 815 m3
OVD 62 kg/h
VDN/V aerob BB 33%
VDN 4 431 m3
VBB ges 13 246 m3
Schlammalter gesamt d 10,28 d
Fläche NKB 1 042 m2
Volumen NKB 4 688 m3
Nass-Volumen Faulung 2 900 m3
Gesamt-Volumen Faulung 3 480 m3
Gesamt Anlage 22 663 m3
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Abb. A.1: Detailliertes Systembild der Modellkläranlage
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Anhang B

Daten der Sachbilanz

Tab. B.1: Transferkoeffizienten für Schwermetalle, aus Egle et al. [11]

1. Stufe (Belebung) 2. Stufe (Eindickung) 3. Entwässerung (nach Faulung)
Ablauf Schlamm Eindickung Rohschlamm Entwässerung Schlamm (TS 30%)

As 0,2 0,8 0,02 0,98 0,04 0,96
Cd 0,35 0,65 0,05 0,95 0,02 0,98
Cr 0,25 0,75 0,01 0,99 0,02 0,98
Cu 0,2 0,8 0,03 0,97 0,06 0,94
Hg 0,25 0,75 0 1 0,02 0,98
Ni 0,5 0,5 0,04 0,96 0,06 0,94
Pb 0,2 0,8 0,03 0,97 0,01 0,99
Zn 0,3 0,7 0,01 0,99 0,02 0,98

Tab. B.2: Transferkoeffizienten für Schwermetalle, aus Egle et al. [11]

Verbrennung Abgasbehandlung
Schlacke Abgas gerein. Abgas Abwasser Filterkuchen

As 0,982 0,008 0,059 0,046 0,896
Cd 0,969 0,031 0,05 0,001 0,949
Cr 0,835 0,165 0,003 0,006 0,991
Cu 0,845 0,155 0,001 0 0,999
Hg 0,05 0,95 0,035 0,002 0,963
Ni 0,837 0,163 0,001 0,003 0,996
Pb 0,826 0,174 0,008 0,001 0,991
Zn 0,797 0,203 0,003 0,001 0,996

Tab. B.3: Schwermetallverunreinigungen aus Fällmitteln [39]

Element [mg/kg Fe]

Blei (Pb) 260,00
Cadmium (Cd) 2,90
Chrom (Cr) 260,00
Kupfer (Cu) 230,00
Nickel (Ni) 58,00
Quecksilber (Hg) 2,30
Zink (Zn) 720,00



65

Tab. B.4: Detailliertes Sachbilanzergebnis

Prozess Einheit [1/d] [1/(EW·a)]

Beton m3 2,22E-03
Bewehrungsstahl kg 2,22E-01
Aushub m3 7,78E-03
Stromverbrauch kWh 7397,26 27,00
Stromprod. (Biogas) kWh 4937,98 18,02
Fällungsmittel FeCl3 kg 866,73 3,16
Transport FeCl3 tkm 263,01 0,96
Polymere kg 25,73 0,09
Ablauf P kg 20,00 0,07
Ablauf N kg 180,00 0,66
N2Odirekt kg 8,56 0,03
CH4direkt kg 16,72 0,06
CO2(fossil) kg 1466,67 5,35
N2OGewässer kg 1,41 0,01
CH4Gewässer kg 12,50 0,05
Flugasche (SV) kg 1835,62 6,70
Filterkuchen (SV) kg 82,19 0,30
Schlamm zur Verbrennung tkm 1715,14 6,26
Flugasche zum Deponie tkm 183,56 0,67
Filterkuchen zur Deponie tkm 82,19 0,30
Öl (SV) kg 82,19 0,30
Kalk (SV) kg 301,37 1,10
Sand (SV) kg 54,79 0,20
Wasser (SV) kg 2520,55 9,20
NaOH (SV) kg 68,49 0,25
NH4 (SV) kg 16,44 0,06
FeCl3 (SV) kg 8,22 0,03
Polymere (SV) kg 19,18 0,07
HCl (SV) kg 5,48 0,02
SV N2O kg 4,34 0,02
SV NOx kg 5,78 0,02
SV SO2 kg 0,01 3,49E-05
SV NH4 kg 0,10 3,51E-04



66 B Daten der Sachbilanz

Tab. B.5: Verwendete Datensätze aus Ecoinvent v3.4 (APOS) [46]

Produkt/Prozess Prozessname in Ecoinvent

Ammonium market for ammonia, liquid - RER
ARA Infrastruktur 1 wastewater treatment facility construction, capacity 5E9l/year - CH
ARA Infrastruktur 2 wastewater treatment facility construction, capacity 1.1E10l/year - CH
Aushub excavation, hydraulic digger - RER
Beton market for concrete, high exacting requirements - CH
Bewehrungsstahl reinforcing steel production - RER
Deponie Inertabfall treatment of inert waste, inert material landfill - CH
Düngemittel DAP diammonium phosphate production - RER
Flällmittel FeCl3 iron (III) chloride production, product in 40% solution state - CH
Erdgas market for natural gas, high pressure - AT
HCl hydrochloric acid production, from the reaction of hydrogen with chlorine

- RER
Kalk market for lime - GLO
Natriumhydroxid market for sodium hydroxide, without water, in 50% solution state -

GLO
Öl heat and power co-generation, oil - AT
Polymere market for polyacrylamide - GLO
Sand market for sand - GLO
Strommix AT market for electricity, high voltage - AT
Strommix DE market for electricity, high voltage - DE
Transport LKW 1 market for transport, freight, lorry 16-32 metric ton, EURO6 - GLO
Transport LKW 2 market for transport, freight, lorry 7.5-16 metric ton, EURO6 - GLO
Wasser market for tap water - RER



Anhang C

Wirkungsabschätzung und Ergebnisse

Tab. C.1: Ergebnisse: Anteile an den Kategorien (Tabelle zu Abb. 4.3)

CED GWP FEP MEP AP

Infrastruktur 7% 3% 0% 0% 7%
Stromverbrauch (netto) 59% 9% 4% 1% 19%
Betriebsmittel 48% 9% 3% 2% 40%
Ablauf 0% 9% 93% 96% 0%
Direkte Emissionen 0% 52% 0% 0% 0%
Schlamm -14% 17% -1% 0% 34%

DAR ODP FET HT c HT non-c

Infrastrukur 10% 2% 0% 11% 4%
Stromverbreuach (netto) 50% 10% 0% 10% 9%
Betriebsmittel 52% 83% 0% 14% 32%
Ablauf 0% 0% 100% 65% 43%
Direkte Emissionen 0% 0% 0% 0% 0%
Schlamm -12% 5% 0% 0% 12%
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Tab. C.2: Detailliertes Ergebnis der Wirkungsabschätzung Teil 1: CED, GWP, FEP, MEP, AP

CED GWP FEP MEP AP
Prozess MJ-eq kg CO2-eq kg P-eq kg N-eq kg SO2-eq

Beton 2,80E+00 4,72E-01 5,74E-05 3,45E-04 9,34E-04
Bewehrungsstahl 5,09E+00 5,40E-01 2,64E-04 4,37E-04 1,94E-03
Aushub 6,43E-02 4,23E-03 2,78E-07 1,85E-05 3,09E-05
Stromverbrauch 2,07E+02 8,32E+00 9,72E-03 6,37E-03 2,33E-02
Stromprod. (Biogas) 1,38E+02 5,56E+00 6,49E-03 4,25E-03 1,56E-02
Fällungsmittel FeCl3 4,56E+01 2,35E+00 2,37E-03 2,74E-03 1,42E-02
Transport FeCl3 3,31E+00 2,08E-01 1,83E-05 1,11E-04 5,02E-04
Polymere 6,65E+00 2,68E-01 4,74E-05 9,30E-04 1,28E-03
Ablauf P 7,30E-02
Ablauf N 1,97E-01
N2O direkt 9,31E+00
CH4 direkt 1,53E+00
CO2 (fossil) 5,35E+00
N2O Gewässer 1,54E+00
CH4 Gewässer 1,14E+00
Transporte Schlamments. 1,93E+01 1,19E+00 9,28E-05 6,59E-04 2,86E-03
Deponierung Flugasche (SV) 1,03E+00 2,89E-02 2,19E-06 1,04E-04 2,11E-04
Deponierung Filterkuchen (SV) 4,60E-02 1,29E-03 9,79E-08 4,64E-06 9,44E-06
Öl (SV) 2,23E-01 1,47E-02 2,98E-07 9,10E-06 3,73E-05
Kalk (SV) 1,69E-01 4,74E-03 3,59E-07 1,70E-05 3,46E-05
Sand (SV) 3,73E-02 2,43E-03 5,27E-07 5,38E-06 1,47E-05
Wasser (SV) 6,57E-02 3,48E-03 2,41E-06 3,44E-06 1,65E-05
NaOH (SV) 4,95E+00 3,38E-01 1,83E-04 3,60E-04 1,66E-03
NH4 (SV) 2,55E+00 1,23E-01 1,10E-05 6,09E-05 4,01E-04
FeCl3 (SV) 4,32E-01 2,22E-02 2,25E-05 2,60E-05 1,35E-04
Polymere (SV) 4,96E+00 2,00E-01 3,53E-05 6,94E-04 9,56E-04
HCl (SV) 5,04E-01 2,27E-02 2,06E-05 2,34E-05 1,19E-04
Schwermetalle Ablauf
Schwermetalle Luft
SV N2O 4,72E+00
SV NOx 1,06E-02
SV SO2 4,19E-05
SV NH3 5,62E-04
SV Stromgewinn 2,22E+01 8,90E-01 1,04E-03 6,82E-04 2,49E-03
SV Wärme (Erdgaseratz) 2,79E+01 3,99E-01 1,35E-05 2,97E-04 1,54E-03
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Tab. C.3: Detailliertes Ergebnis der Wirkungsabschätzung Teil 2: DAR, ODP, FET, HT c,
HT non-c

DAR ODP FET HT c HT non-c
Prozess kg Sb-eq kg CFC11-eq CTU CTU CTU

Beton 1,08E-03 1,63E-08 6,07E-01 9,28E-09 4,87E-08
Bewehrungsstahl 2,79E-03 2,40E-08 4,78E+00 2,58E-07 3,14E-07
Aushub 2,86E-05 7,32E-10 4,69E-03 1,91E-10 3,30E-10
Stromverbrauch 5,88E-02 5,55E-07 3,97E+01 7,44E-07 2,65E-06
Stromprod. (Biogas) 3,93E-02 3,70E-07 2,65E+01 4,97E-07 1,77E-06
Fällungsmittel FeCl3 1,61E-02 1,48E-06 3,15E+01 3,16E-07 2,86E-06
Transport FeCl3 1,48E-03 3,65E-08 5,57E-01 7,34E-09 4,86E-08
Polymere 3,03E-03 1,59E-08 6,67E-01 8,36E-09 4,93E-08
Ablauf P
Ablauf N
N2O direkt
CH4 direkt
CO2 (fossil)
N2O Gewässer
CH4 Gewässer
Transporte Schlamments. 8,58E-03 2,16E-07 2,92E+00 3,56E-08 2,72E-07
Deponierung Flugasche (SV) 4,45E-04 1,14E-08 3,83E-02 1,01E-09 2,84E-09
Deponierung Filterkuchen (SV) 1,99E-05 5,11E-10 1,71E-03 4,52E-11 1,27E-10
Öl (SV) 9,83E-05 2,67E-09 6,84E-03 7,68E-11 3,46E-10
Kalk (SV) 7,30E-05 1,88E-09 6,28E-03 1,66E-10 4,67E-10
Sand (SV) 1,68E-05 3,41E-10 8,64E-03 1,51E-10 6,57E-10
Wasser (SV) 2,34E-05 3,20E-10 2,76E-02 1,52E-09 2,16E-09
NaOH (SV) 2,30E-03 1,85E-07 1,63E+00 2,24E-08 1,43E-07
NH4 (SV) 1,18E-03 2,25E-08 2,66E-01 1,92E-09 1,61E-08
FeCl3 (SV) 1,53E-04 1,41E-08 2,99E-01 2,99E-09 2,71E-08
Polymere (SV) 2,26E-03 1,19E-08 4,97E-01 6,24E-09 3,68E-08
HCl (SV) 1,70E-04 1,49E-08 1,81E-01 2,22E-09 1,86E-08
Schwermetalle Ablauf 4,23E+04 1,55E-06 4,03E-06
Schwermetalle Luft 6,59E+00 7,31E-09 9,13E-07
SV N2O
SV NOx
SV SO2
SV NH3
SV Stromgewinn 6,29E-03 5,93E-08 4,25E+00 7,96E-08 2,84E-07
SV Wärme (Erdgaseratz) 1,36E-02 3,36E-07 2,12E-01 7,44E-09 1,43E-08



Anhang D

Varianten

Abb. D.1: Infrastrukturdaten für mittlere Kläranlagen (50.000 EW). Abbildung aus [36]

Abb. D.2: Infrastrukturdaten für große Kläranlagen (100.000 EW). Abbildung aus [36]
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Tab. D.1: Infrastruktur: Kläranlage Zeltweg [19, 34]

Verbandskläranlage Zeltweg

Größe 30.000 EW60
Betonbau 6127 m3
Bewehrung 776.100 kg
Erdbau 37.450 m3

Tab. D.2: Schwermetalle im entwässerten Schlamm (pro kg TS) der Modellkläranlage

Element mg/kgTS

As 5,61
Cd 1,50
Cr 53,31
Cu 312,67
Hg 0,96
Ni 42,48
Pb 67,74
Zn 1204,05

Tab. D.3: Düngemittelverordnung [10]

Schwermetall Einheit Düngemittel,
Bodenhilfsstoffe,
Pflanzenhilfsmittel

Mineralische Dün-
gemittel mit mehr
als 5% P2O5

Kultursubstrate

Blei mg/kg TM 100 100 50
Cadmium mg/kg TM 3 75 mg/kg P2O5 1
Chrom VI mg/kg TM 2 2 2
Nickel mg/kg TM 100 100 70
Quecksilber mg/kg TM 1 1 0,5
Vanadium mg/kg TM - 1500 -
Arsen mg/kg TM 40 40 40

Tab. D.4: Variante: Landwirtschaftliche Verwertung. Auswirkungen der landw. Nutzung

Herstellung DAP Aufbrinung Schlamm Transport Schlamm

CED -40,59 15,44 MJ-eq
GWP -1,84 4,97 0,97 kg CO2-eq
FEP -1,96E-03 0,07 8,55E-05 kg P-eq
MEP -2,27E-03 0,07 5,15E-04 kg N-eq
AP -2,16E-02 2,34E-03 kg SO2-eq
DAR -1,88E-02 6,88E-03 kg Sb-eq
ODP -2,84E-07 1,70E-07 kg CFC11-eq
FET -16,56 8,25 2,59 CTU
HT c -1,10E-07 8,94E-06 3,42E-08 CTU
HT non-c -1,71E-06 1,33E-04 2,26E-07 CTU
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Tab. D.5: Variante niedrigere N-Entfernung

Prozess Wert Einheit

N-Entfernung 70 %
N Ablauf 14 mg/l
E spez. 15,5 kWh/(EW·a)
E gesant ARA 28,2 kWh/(EW·a)
N2O direkt 15,2 kg N2O/d
N2O Gewässer 2,1 kg N2O/d

Tab. D.6: Variante Halbe Fracht

Zulaufkonzentrationen

CSB 300 mg/l
N 23 mg/l
P 5 mg/l
Ablaufkonzentrationen

CSB 25 mg/l
N 5 mg/l
P 1 mg/l
Sachbilanzdaten

E spez. 7,1 kWh/(EW·a)
E gesamt 12,9 kWh/(EW·a)
E Biogas 8,5 kWh/(EW·a)
Schlamm TS 1838 kg/d
Fällungsmittel FeCl3 0,690 kg/(EW·a)
Transport FeCl3 0,210 tkm/(EW·a)
Polymere 0,047 kg/(EW·a)
N2O 0,016 kg/(EW·a)
CH4 0,029 kg/(EW·a)
CO2(fossil) 2,677 kg/(EW·a)
Ablauf P 0,073 kg/(EW·a)
Ablauf N 0,329 kg/(EW·a)
N2O Gewässer 0,003 kg/(EW·a)
CH4 Gewässer 0,046 kg/(EW·a)
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Tab. D.7: Variante Methodenvergleich. Alle Werte in [kg 1,4-DCB-eq./(EW·a)]

Prozess ReCiPe FET ReCiPe HTP CML FET CML HTP

Infrastruktur 1,24E-02 3,85E-01 3,90E-01 7,86E-01
Stromverbrauch 1,63E-01 6,39E+00 5,26E+00 1,03E+00
Stromproduktion aus Biogas 1,09E-01 4,27E+00 3,51E+00 6,88E-01
Fällungsmittel FeCl3 8,13E-02 3,33E+00 2,05E+00 3,21E+00
Transport FeCl3 8,61E-04 5,40E-02 2,07E-02 4,73E-02
Polymere 1,66E-03 6,51E-02 4,50E-02 8,41E-02
Ablauf P
Ablauf N
N2O direkt
CH4 direkt
N2O Gewässer
CH4 Gewässer
Schlamm zur Verbrennung 4,51E-03 3,31E-01 1,06E-01 2,67E-01
Deponierung Flugasche 1,13E-04 3,62E-03 2,75E-03 1,58E-02
Deponierung Filterkuchen 5,04E-06 1,62E-04 1,23E-04 7,10E-04
Öl (SV) 1,98E-05 6,06E-04 5,23E-04 1,52E-03
Kalk (SV) 1,85E-05 5,95E-04 4,51E-04 2,60E-03
Sand (SV) 1,88E-05 7,73E-04 5,11E-04 9,99E-04
Wasser (SV) 6,60E-05 2,45E-03 2,12E-03 1,42E-03
NaOH (SV) 4,98E-03 1,89E-01 1,44E-01 1,35E-01
NH4 (SV) 4,37E-04 2,59E-02 1,20E-02 5,47E-02
FeCl3 (SV) 7,71E-04 3,16E-02 1,95E-02 3,04E-02
Polymere (SV) 1,24E-03 4,85E-02 3,35E-02 6,27E-02
HCl (SV) 5,39E-04 3,12E-02 1,48E-02 1,48E-02
SV N2O
SV NOx
SV SO2
SV NH3
Schwermetalle Ablauf 1,74E+00 6,28E+01 4,07E+00 2,44E-01
Schwermetalle Luft 6,88E-05 1,82E-01 5,26E-04 1,24E+00
SV Stromgewinn 1,74E-02 6,83E-01 5,62E-01 1,10E-01
SV Wärme (Erdgaseratz) 7,33E-04 1,67E-02 1,89E-02 2,36E-02


