
Bayerisches Landesamt für 
Umwelt

Vorkommen und Auswirkungen 
von Mikroplastik in einheimischen 

Flussmuscheln (Unio sp.)



 

 

 



Bayerisches Landesamt für 
Umwelt 

Vorkommen und Auswirkungen
 von Mikroplastik in einheimischen 

Flussmuscheln (Unio sp.) 

UmweltSpezial 



 

 

Impressum 

Vorkommen und Auswirkungen von Mikroplastik in einheimischen Flussmuscheln (Unio sp.) 

Herausgeber: 
Bayerisches Landesamt für Umwelt (LfU) 
Bürgermeister-Ulrich-Straße 160 
86179 Augsburg 
Tel.:  0821 9071-0 
E-Mail:  poststelle@lfu.bayern.de 
Internet:  www.lfu.bayern.de/ 

Konzept/Text: 
LfU, Jessica Fischer, Dr. Janina Domogalla-Urbansky, Hermann Ferling, Karin Scholz-Göppel, Dr. Julia Schwaiger  

Redaktion: 
LfU, Jessica Fischer, Dr. Julia Schwaiger 

Bildnachweis: 
LfU: Abb. 1, Abb. 2, Abb. 4, Abb. 12 – Abb. 24, Abb. 35 – Abb. 42, Anhang.  
Bayerische Vermessungsverwaltung 2019, EuroGeographics, BayernAtlas: Abb. 3. 
PD Dr. Natalia Ivleva, Institut für Wasserchemie & Chemische Balneologie (IWC), Technische Universität München (TUM),  
Elisabeth-Winterhalter-Weg 6, 81377 München: Abb. 5 – Abb. 11, Abb. 25 – Abb. 34. 

Stand:  
April 2021 

Diese Publikation wird kostenlos im Rahmen der Öffentlichkeitsarbeit der Bayerischen Staatsregierung herausgegeben. Jede entgeltliche Weitergabe ist 
untersagt. Sie darf weder von den Parteien noch von Wahlwerbern oder Wahlhelfern im Zeitraum von fünf Monaten vor einer Wahl zum Zweck der 
Wahlwerbung verwendet werden. Dies gilt für Landtags-, Bundestags-, Kommunal- und Europawahlen. Missbräuchlich ist während dieser Zeit 
insbesondere die Verteilung auf Wahlveranstaltungen, an Informationsständen der Parteien sowie das Einlegen, Aufdrucken und Aufkleben 
parteipolitischer Informationen oder Werbemittel. Untersagt ist gleichfalls die Weitergabe an Dritte zum Zweck der Wahlwerbung. Auch ohne zeitlichen 
Bezug zu einer bevorstehenden Wahl darf die Publikation nicht in einer Weise verwendet werden, die als Parteinahme der Staatsregierung zugunsten 
einzelner politischer Gruppen verstanden werden könnte. Den Parteien ist es gestattet, die Publikation zur Unterrichtung ihrer eigenen Mitglieder zu 
verwenden.  

Das Werk ist urheberrechtlich geschützt. Alle Rechte sind vorbehalten. Die publizistische Verwertung der Veröffentlichung – auch von Teilen – wird jedoch 
ausdrücklich begrüßt. Bitte nehmen Sie Kontakt mit dem Herausgeber auf, der Sie – wenn möglich – mit digitalen Daten der Inhalte und bei der 
Beschaffung der Wiedergaberechte unterstützt.  

Diese Publikation wurde mit großer Sorgfalt zusammengestellt. Eine Gewähr für die Richtigkeit und Vollständigkeit kann dennoch nicht übernommen 
werden. Für die Inhalte fremder Internetangebote sind wir nicht verantwortlich. 

BAYERN | DIREKT ist Ihr direkter Draht zur Bayerischen Staatsregierung. Unter Tel. 0 89 12 22 20 oder per E-Mail unter direkt@bayern.de 
erhalten Sie Informationsmaterial und Broschüren, Auskunft zu aktuellen Themen und Internetquellen sowie Hinweise zu Behörden, zu-
ständigen Stellen und Ansprechpartnern bei der Bayerischen Staatsregierung. 

mailto:poststelle@lfu.bayern.de
https://www.lfu.bayern.de/


Inhalt 

 

 

Bayerisches Landesamt für Umwelt 2021 3 

Inhaltsverzeichnis 
1 Hintergrund des Forschungsvorhabens 6 

1.1 (Mikro)Plastik und dessen Eintrag in die aquatische Umwelt 6 

1.2 Auswirkungen von Mikroplastik auf aquatische Organismen 7 

1.3 Vorkommen und Auswirkungen von Mikroplastik in Muscheln 8 

2 Untersuchungen zur Aufnahme und Wirkung von Mikroplastik in 
Flussmuscheln 11 

2.1 Freilandexposition an der Kläranlage Weißenburg 11 

2.1.1 Versuchsaufbau und Probennahme 12 

2.1.2 Mikroplastik-Analyse mittels Raman-Mikrospektroskopie 15 

2.2 Exposition in PVC-Mikropartikeln unter Laborbedingungen 18 

2.2.1 Versuchsaufbau und Probennahme 19 

2.2.2 PVC-Nachweis mittels Raman-Mikrospektroskopie 24 

2.2.3 Auswirkungen von PVC-Mikropartikeln auf die Muschelgesundheit 24 

2.2.3.1 Pathologische Anatomie und Histopathologie 24 

2.2.3.2 Klinische Chemie und Biomarker 25 

2.2.4 Statistische Auswertung 27 

3 Ergebnisse 28 

3.1 Freilandexposition an der Kläranlage Weißenburg 28 

3.1.1 Mikroplastik-Analyse mittels Raman-Mikrospektroskopie 28 

3.2 Exposition in PVC-Mikropartikeln unter Laborbedingungen 31 

3.2.1 PVC-Analyse mittels Raman-Mikrospektroskopie 31 

3.2.2 Auswirkungen der PVC-Mikropartikel auf die Muschelgesundheit 34 

3.2.2.1 Pathologische Anatomie und Histopathologie 34 

3.2.2.2 Klinische Chemie und Biomarker 36 

4 Diskussion 41 

4.1 Verfahrensunsicherheiten und Grenzen der Interpretation 41 

4.1.1 Kontamination 41 

4.1.2 Einfluss des chemischen Aufschlusses und der Analysemethode 41 

4.2 Aufnahme und Wirkung von Mikroplastik in Flussmuscheln 43 

4.2.1 Freilandexposition an der Kläranlage Weißenburg 43 



Inhalt 

 
 

 

4 Bayerisches Landesamt für Umwelt 2021 

4.2.2 Exposition mit PVC-Mikropartikeln unter Laborbedingungen 44 

4.2.2.1 Mikroplastik-Aufnahme und Depuration 45 

4.2.2.2 Pathologische Anatomie und Histopathologie 46 

4.2.2.3 Klinische Chemie und Biomarker 47 

5 Zusammenfassung 50 

6 Literaturverzeichnis 52 

7 Abkürzungsverzeichnis 62 

8 Anhang 64 



Vorwort 

Bayerisches Landesamt für Umwelt 2021 5 

Vorwort 
Kunststoffe stellen aufgrund ihrer vielfältigen Anwendungsbereiche unverzichtbare Bestandteile unse-
res Alltags dar. Sie werden in sehr großen Mengen produziert und können auf verschiedenen Wegen 
in die Umwelt gelangen. Die Verschmutzung der Weltmeere durch Kunststoffmüll ist seit langem be-
kannt. In den letzten Jahren erfährt nun auch das Thema „Mikroplastik“ in Binnengewässern zuneh-
mende Bedeutung. 

Das Bayerische Staatsministerium für Umwelt und Verbraucherschutz (StMUV) startete bereits 2014 
eine Mikroplastikinitiative und beauftragte das Bayerische Landesamt für Umwelt (LfU) mit der Durch-
führung des Fachvorhabens „Eintragspfade, Vorkommen und Verteilung von Mikroplastikpartikeln in 
bayerischen Gewässern sowie mögliche Auswirkungen auf aquatische Organismen“. 

In einem ersten Schritt erfolgte in Kooperation mit der Universität Bayreuth eine methodische Optimie-
rung und Standardisierung der Probenahme- und Nachweisverfahren und damit einhergehend eine 
Ermittlung der Mikroplastik-Belastung verschiedener Gewässerkompartimente ausgewählter bayeri-
scher Flüsse und Seen. Die Ergebnisse wurden größtenteils bereits veröffentlicht (Heß et al. 2018; 
Schwaiger 2019). 

Ein weiteres Ziel des Fachvorhabens bestand darin, einheimische Süßwassermuscheln (Unio sp.) auf 
das Vorkommen und mögliche Auswirkungen von Mikroplastik zu untersuchen. Grundlage der Studie 
waren zwei Expositionsversuche. Der erste Versuch erfolgte im Freiland an einem kommunalen Klär- 
anlagenstandort und diente dazu zu überprüfen, inwieweit im gereinigten Abwasser, sowie im Fließge- 
wässer oberhalb und unterhalb des Kläranlagenablaufs exponierte Muscheln Mikroplastik aufnehmen. 
In einem zweiten Expositionsversuch, der unter standardisierten Laborbedingungen erfolgte, wurden 
die Aufnahme, Anreicherung und Abgabe von PVC-Mikropartikeln durch Muscheln analysiert.  
Der Nachweis von Mikroplastik-Partikeln im Gewebe der Muscheln anhand von Raman-Spektroskopie 
wurde an der Technischen Universität München (AG PD Dr. Natalia P. Ivleva, Institut für Wasserche-
mie und Chemische Balneologie) durchgeführt. Neben dem Nachweis von Mikroplastik erfolgten durch 
das LfU umfangreiche Untersuchungen zur Ermittlung möglicher Auswirkungen von PVC-Mikroparti-
keln auf Muscheln. In vorliegendem Bericht werden die im Rahmen der beiden Versuche erhobenen 
Ergebnisse zusammengefasst. 
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1 Hintergrund des Forschungsvorhabens  

1.1 (Mikro)Plastik und dessen Eintrag in die aquatische Umwelt 
Kunststoffe sind ein unverzichtbarer Bestandteil unseres täglichen Lebens. Weltweit wurden allein im 
Jahr 2018 circa 359 Millionen Tonnen Plastik hergestellt. Davon wurden 51,2 Millionen Tonnen in Eu-
ropa eingesetzt, wobei allein auf Deutschland ein Viertel des europäischen Verbrauchs fiel. Die Haupt-
einsatzgebiete dieser Kunststoffe sind Verpackungen (39,9 %) und die Bauindustrie (19,8 %). Mit An-
teilen von je unter 10 % finden sie außerdem Verwendung in der Automobilindustrie, in Elektro- und 
Elektronikprodukten, im Agrarbereich, in Haushalts- und Freizeitprodukten und vielen weiteren Berei-
chen (PlasticsEurope, 2019). Die Gründe für diese hohen Verbrauchsmengen an Kunststoffen liegen 
sowohl in den geringen Produktions- und Anschaffungskosten, als auch in deren vielseitiger Einsetz-
barkeit aufgrund der Materialeigenschaften wie z. B. guter Formbarkeit, Bruchfestigkeit und Elastizität, 
sowie einer vergleichsweise hohen chemischen und thermischen Beständigkeit. Durch die Zugabe 
von Additiven bei der Herstellung werden die Kunststoffeigenschaften noch weiter an bestimmte Ver-
wendungszwecke angepasst (Maier & Schiller, 2016). Allerdings sind all diese Eigenschaften auch da-
für verantwortlich, dass Kunststoffe eine hohe Umweltpersistenz aufweisen. 

Zu den Kunststoffen mit den europaweit höchsten Bedarfsmengen zählen Polyethylen (PE mit 29,7 % 
davon 17,5 % PE-LD/PE-LLD und 12,2 % PE-HD/PE-MD), Polypropylen (PP; 19,3 %) und Polyvinylchlo-
rid (PVC; 10,0 %). Der Anteil von Polyurethan (PUR), Polyethylenterephthalat (PET) und Polystyrol 
(PS) am Gesamtbedarf liegt jeweils zwischen 5 % und 10 % (PlasticsEurope, 2019). Entsprechend 
ihrer Herstellungs- und Verbrauchsmengen finden sich die Kunststoffsorten in der Regel auch in der 
Umwelt wieder (Dris et al., 2018; Wagner et al., 2014). 

Für die Bewertung der Umweltrelevanz ist aber nicht nur die Kunststoffsorte, sondern auch die Größe 
der Plastikteile entscheidend. Daher wurde eine Einteilung in verschiedene Größenklassen empfoh-
len, die mittlerweile auch mehrheitlich akzeptiert wird. Nach dieser Einteilung werden Plastikteile grö-
ßer als 5 mm als Makroplastik bezeichnet, wobei es Vorschläge gibt solche Teile noch einmal in Me-
soplastik (5–25 mm) und Makroplastik (> 25 mm) zu unterteilen (Kershaw et al., 2019). Partikel kleiner 
5 mm werden als Mikroplastik bezeichnet (Hidalgo-Ruz et al., 2012), seltener wird auch eine Ober-
grenze von 1 mm angegeben (Rauscher et al., 2014). Eine allgemeine Abgrenzung nach unten gibt es 
bisher nicht (Frias & Nash, 2019; Hartmann et al., 2019). Die in verschiedenen Studien vorgeschlage-
nen Untergrenzen variieren zwischen 100 nm (Duis & Coors, 2016), 1 µm (Hidalgo-Ruz et al., 2012; 
Ivleva et al., 2017) und 20 µm (Galgani et al., 2013). 

Je nach Herkunft wird Mikroplastik noch einmal in zwei weitere Kategorien unterschieden. Als „primä-
res Mikroplastik“ werden Partikel bezeichnet, die zielgerichtet industriell hergestellt werden. Dazu ge-
hören beispielsweise Microbeads und abrasive Partikel für Kosmetika, Reinigungs- und Strahlmittel 
sowie Granulate und Pellets als Grundstoffe der Kunststoffindustrie (Bertling, Hamann, & Hiebel, 2018; 
Fendall & Sewell, 2009). In Gewässer kann primäres Mikroplastik zum Beispiel über den Abwasserpfad 
oder als verlorenes Frachtgut eingetragen werden. Mengenmäßig macht es einen eher geringen An-
teil der Umweltbelastung mit Mikroplastik aus (Miklos et al., 2016).  
„Sekundäres Mikroplastik“ stellt nach heutigem Kenntnisstand den Hauptanteil des in der Umwelt vor-
kommenden Mikroplastiks dar (Barnes et al., 2009; Bertling, Bertling & Hamann, 2018). Es entsteht, 
wenn größere Plastikteile durch mechanische, physikochemische oder biologische Prozesse fragmen-
tieren. Der Großteil des sekundären Mikroplastiks stammt aus unsachgemäß entsorgtem Plastikmüll, 
der in der Umwelt zerfällt (Duis & Coors, 2016). Darüber hinaus kann sekundäres Mikroplastik auch 
während der Nutzung von Produkten entstehen. Beispiele dafür sind Reifenabrieb aus dem Straßen-
verkehr (Capolupo et al., 2020), Fragmente landwirtschaftlich genutzter Kunststoffe wie zum Beispiel 
Folien, und Düngemittelummantelungen (Piehl et al., 2018) und Textilfasern (Haap et al., 2019). 
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Die Verschmutzung der Weltmeere mit Mikroplastik ist seit langem bekannt (Carpenter et al., 1972) 
und vergleichsweise gut dokumentiert (Bergmann et al., 2015). Trotz eines kausalen Zusammenhangs 
der Belastung von marinen Ökosystemen und Binnengewässern (Rech et al., 2014) erfolgte eine ge-
zielte Untersuchung von Flüssen und Seen erst in den vergangenen zehn Jahren (Faure et al., 2012; 
Imhof et al., 2013), sodass bisher nur wenige belastbare Daten zu relevanten Eintragspfaden in sol-
che Gewässer vorliegen (Dris et al., 2018). 

1.2 Auswirkungen von Mikroplastik auf aquatische Organismen 
Genauso wie das Vorkommen von Mikroplastik in Binnengewässern sind auch dessen Aufnahme und 
vor allem dessen Wirkung auf die darin lebenden Organismen bisher nicht ausreichend erforscht (An-
bumani & Kakkar, 2018; Xu et al., 2020). Allerdings wurde sowohl für marine als auch für Süßwasser-
organismen beschrieben, dass Mikroplastik nach der Aufnahme beziehungsweise Ingestion schädi-
gende Wirkungen entfalten kann. Neben direkten, mechanischen Auswirkungen, wie dem Verschluss 
oder einer Verletzung des Gastrointestinaltrakts (Browne et al., 2008; Lei et al., 2018; Moos et al., 
2012; Pedà et al., 2016), können indirekte Folgen auftreten, die nicht von den Polymeren selbst oder 
den physischen Eigenschaften der Partikel ausgehen.  
So kann (Mikro-)Plastik beispielsweise als Vektor für die zugegebenen Additive fungieren, welche frei-
gesetzt werden und toxische sowie hormonähnliche Wirkungen entfalten können (Lithner, 2011; Son-
nenschein & Soto, 1998; Talsness et al., 2009). Zudem weisen einzelne Studien darauf hin, dass an 
der Oberfläche von Kunststoffpartikeln adsorbierte organische Verbindungen, wie zum Beispiel POPs 
(persistant organic pollutants), nach der Ingestion zu einer erhöhten Schadstoffbelastung der aquati-
schen Lebewesen führen können (Besseling et al., 2013; Rochman et al., 2013; Sørensen et al., 
2019; Teuten et al., 2009). Möglicherweise nimmt dieser Belastungspfad mit dem fortschreitenden 
Zerfall von Plastikteilen sogar zu, denn umso kleiner Partikel sind, umso größer wird deren Oberfläche 
im Verhältnis zum Volumen (Bakir et al., 2014; Guo & Wang, 2019; Koelmans et al., 2013; Velzeboer 
et al., 2014). Kleinere Partikel verbleiben außerdem meist länger im Gastrointestinaltrakt und translo-
zieren leichter in Gewebe, da die dafür nötigen Mechanismen (Pinocytose, Phagozytose) von der Par-
tikelgröße abhängig sind (Xu et al., 2020). Durch die mittlerweile nachgewiesene Weitergabe und An-
reicherung von Mikroplastik innerhalb von Nahrungsketten (Farrell & Nelson, 2013; Murray & Cowie, 
2011; Setälä et al., 2014) können sämtliche Auswirkungen nicht nur die Organismen betreffen, die die 
Partikel aufnehmen, sondern auch deren Prädatoren. 

Bei der Evaluierung der in der wissenschaftlichen Literatur und in populärwissenschaftlichen Artikeln 
beschriebenen Risiken von Mikroplastik für Mensch und Tier wird deutlich, dass diese gegenwärtig 
sehr kontrovers diskutiert werden (Kramm et al., 2018; Ogonowski et al., 2018; Völker et al., 2019). 
Dies liegt unter anderem daran, dass die Wirkungsforschung zu Mikroplastik noch sehr jung ist und es 
oft an Grundlagen fehlt, um Studien mit den korrekten Vorannahmen durchführen und Ergebnisse 
richtig einordnen zu können. So stellt sich bei vielen Studienergebnissen beispielsweise die Frage, ob 
sich Mikroplastik-induzierte Effekte von denen unterscheiden, die durch natürlich im Gewässer vor-
handene, anorganische (Sandkörner, Lehm, etc.) und organische (Zellulose, Chitin, etc.) Partikel her-
vorgerufen werden. Auch diese Partikel können prinzipiell den Gastrointestinaltrakt oder die Kiemen 
verletzen und Schadstoffe adsorbieren (Koelmans et al., 2017; Schür et al., 2020). In einem aktuellen 
Übersichtsartikel wird zudem hinterfragt, ob manche der beschriebenen Auswirkungen nicht eher das 
Resultat eines reduzierten Nahrungsangebotes darstellen, als eine toxisch bedingte Reaktion auf 
Kunststoffpartikel (Ogonowski et al., 2018). So erfolgt in vielen experimentellen Studien die Mikroplas-
tik-Exposition oral, indem Futter verabreicht wird, das in Teilen durch nährstoffarmes Mikroplastik sub-
stituiert wurde. Die meisten ökotoxikologischen Studien wurden darüber hinaus nicht mit umweltrele-
vanten, sondern deutlich höheren Mikroplastik-Konzentrationen durchgeführt. Diese Vorgehensweise 
wird zum Teil dadurch begründet, dass die Konzentrationen in der Umwelt anhand der aktuellen 
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Sampling- und Analysemethoden nicht exakt bestimmt werden können. Für die meisten Gewässer lie-
gen keine validen, quantitativen Daten vor (Waldschläger, 2019), die mit den derzeitigen state-of-the-
art Methoden erhoben wurden (Cabernard et al., 2018; Stock et al., 2019). Die in vielen Studien einge-
setzten Konzentrationen sind so hoch, dass sie die aktuell meist in der Umwelt vorhandenen Konzent-
rationen deutlich überschreiten (Lenz et al., 2016). Derartige Studien sind zwar geeignet um erste Er-
kenntnisse zu möglichen Auswirkungen von Mikroplastik auf Gewässerorganismen zu erlangen, ihre 
Aussagekraft hinsichtlich der realen Belastungssituation in der Umwelt ist allerdings eher gering 
(Adam et al., 2019). Zudem werden meist fabrikneue Mikroplastikpartikel verwendet, die natürlichen 
Prozessen, wie Biofouling und Degradation, welche beispielsweise die Oberfläche verändern, nicht 
ausgesetzt waren, sodass auch hier nur eine geringe Umweltrelevanz gegeben ist. In den Laborstu-
dien, in denen eine Exposition an gealterten Partikeln erfolgte, wurde auf künstliche Alterungs-Pro-
zesse und Coatings zurückgegriffen (Fu et al., 2019; Vroom et al., 2017). 

Ein grundsätzliches Problem, das bei der Abschätzung und Diskussion des ökologischen Risikos von 
Mikroplastik oft außer Acht gelassen wird ist, dass unter diesem Begriff partikuläre Materialien mit 
hochdiversen Eigenschaften vereint sind. Abgesehen von den Eigenschaften der diversen Kunststoffe 
selbst, die wie schon beschrieben noch verschiedensten Modifikationen unterworfen sein können (Ad-
ditive, Desorption, etc.), besitzen die Partikel eine unterschiedliche Größe (wenige Mikrometer bis 5 
Millimeter), Form (Microbeads, Bruchstücke und Fragmente, Fasern und Folienreste) sowie Oberflä-
chenbeschaffenheit (Hidalgo-Ruz et al., 2012). Diese extreme Vielzahl von möglichen Eigenschaften 
unterscheidet Mikroplastik von den meisten anderen Umweltschadstoffen und macht generelle Aussa-
gen zu Risiken und Wirkung sehr schwierig bis fehlerhaft (Koelmans et al., 2017). 

1.3 Vorkommen und Auswirkungen von Mikroplastik in Muscheln 
Muscheln werden im Vollzug der Oberflächengewässerverordnung (OGewV, 2016) zur Überwachung 
von Umweltqualitätsnormen prioritärer Schadstoffe eingesetzt. Sie nehmen große Mengen an Wasser 
zur Nahrungsaufnahme und Respiration filtrieren, aber eine eher geringe Exkretionsrate und metaboli-
sche Kapazität zur Degradation von Schwermetallen oder toxischen organischen Stoffen aufweisen. 
Eine dadurch mögliche Schadstoffakkumulation in Kombination mit der (mehr oder weniger) sessilen 
Lebensweise von Muscheln ermöglicht die zeitliche Integration von Belastungen an einem Standort. 
Auch sind Trendanalysen durch wiederholte Beprobungen an einem Standort möglich, da Muscheln in 
der Regel stabile lokale Populationen ausbilden. Die Tiere können außerdem unabhängig vom tat-
sächlichen Vorkommen im Rahmen eines aktiven Monitorings, beispielsweise in Netzkäfigen, an be-
stimmten Messstellen exponiert und so gezielt zur Schadstoffüberwachung in einem Gewässer ge-
nutzt werden (Oehlmann & Schulte-Oehlmann, 2003; Signa et al., 2015). Muscheln können so Infor-
mationen zur Bioverfügbarkeit von Schadstoffen liefern und gleichzeitig eine Erfassung schadstoffbe-
dingter Wirkungen ermöglichen indem beispielsweise histopathologische Veränderungen gekoppelt 
mit klinisch-chemischen und physiologischen Reaktionen untersucht werden (Dailianis, 2011). 

Da die bisher untersuchten Salzwassermuscheln Mikroplastik aufnehmen und dieses anschließend 
über einen gewissen Zeitraum im Gastrointestinaltrakt (und womöglich auch in anderen Geweben) 
verbleibt, wurden in den letzten Jahren verschiedene Arten als Mikroplastik-Indikatoren herangezogen 
(Li et al., 2019; Wesch et al., 2016). Bereits in den 1970er Jahren wurden im Rahmen von Laborver-
suchen umfangreiche Ergebnisse sowohl zur Aufnahme als auch zur Wiederabgabe (Depuration) von 
Mikroplastik-Partikeln durch filtrierende Salzwassermuscheln erarbeitet (Ward et al., 2019). In diesen 
frühen Expositionsexperimenten lag der Fokus allerdings nicht auf Mikroplastik, sondern auf den Me-
chanismen der Nahrungsaufnahme, der Verdauung und der Partikelselektion. Mikroplastik wurde da-
bei nur genutzt, da verschiedene Partikel-Sorten mit definierten Eigenschaften (Größe, Coating, Poly-
mer, etc.) im Handel erhältlich waren. Aufgrund des völlig divergenten Fokus finden die Ergebnisse 



Hintergrund des Forschungsvorhabens 

 
 

 

Bayerisches Landesamt für Umwelt 2021 9 

dieser frühen Studien in der derzeitigen Mikroplastik-Forschung allerdings kaum Beachtung. So wer-
den bereits bekannte physiologische Eigenschaften der eingesetzten Muschelspezies außer Acht ge-
lassen und beispielsweise Partikelgrößen verwendet, die die Muscheln kaum oder gar nicht aufneh-
men. Viele der in den letzten Jahren durchgeführten Experimente redundant oder sogar fehlerhaft 
wodurch die Aufnahme von Mikroplastik oft deutlich über- oder unterschätzt wird (Ward et al., 2019). 

Erst seit Mikroplastik als Umweltkontaminante in den Fokus der Forschung gerückt ist, werden mögli-
che Auswirkungen von Mikroplastik auf Muscheln systematisch untersucht. Viele Faktoren – von der 
Diversität der Mikroplastik-Eigenschaften über die Nutzung unterschiedlichster, meist nicht umweltre-
levanter Konzentrationen und Expositionsdauern sowie verschiedener Nachweismethodik – erschwe-
ren die Interpretation der Ergebnisse von Studien an Muscheln. Eine direkte Vergleichbarkeit ist daher 
für einen Großteil der Studien nicht gegeben, wobei insgesamt aber meist negative Wirkungen beo-
bachtet wurden. So führte eine Exposition in PS-Partikeln mit einem Durchmesser von 6 µm und 10 
µm bei Konzentrationen von 0,25 μg/l, 2,5 μg/l und 25 μg/l sowie in PS-Partikeln mit einem Durchmes-
ser von 2 µm und 6 µm und einer Konzentration von 23 µg/l bei Perlaustern (Pinctada margaritifera) 
und Pazifischen Austern (Crassostrea gigas) zu einer Reduktion der Futteraufnahme beziehungs-
weise der Assimilation, wodurch deren Energiehaushalt und letztendlich auch deren Wachstum und 
Lokomotion beeinträchtigt wurden (Gardon et al., 2018; Sussarellu et al., 2016). Bei Grünen Miesmu-
scheln (Perna viridis) wurde in Anwesenheit von PVC-Mikropartikeln in einer Größe von 1 bis 50 µm 
und Konzentrationen von 0 mg/l, 21.6 mg/l, 216 mg/l, 2160 mg/l eine Abnahme der Byssus-Produk-
tion, der Futteraufnahme, sowie der Respirationsrate nachgewiesen. Nach dreimonatiger Exposition 
war mit steigender Partikelkonzentration außerdem eine erhöhte Mortalitätsrate messbar, die darauf 
zurückgeführt wurde, dass die Muscheln aufgrund erhöhter Partikelzahlen die Schale lange geschlos-
sen hielten (Rist et al., 2016). Im Gegensatz dazu wurde bei Europäischen Austern (Ostrea edulis) 
nach Polylactide-Exposition (PLA, Partikelgröße unbekannt, 80 µg/l) eine geringfügige Steigerung der 
Respirationsrate festgestellt (Green, 2016). In Rotfleischigen Archenmuscheln (Tegillarca granosa) 
und Gemeinen Miesmuscheln (Mytilus edulis) lösten PS-Mikropartikel in einer Größe von 0,5 µm und 
30 µm bei 1 mg/l beziehungsweise in einer Größe von 2 µm und 6 µm bei 32 µg/l unter anderem Ver-
änderungen der Hämozytenanzahl, der Phagozytose-Aktivität und der Lysozymmenge und -aktivität 
aus. Darüber hinaus erhöhte sich die Menge der intrazellulären Reaktiven Sauerstoffspezies (ROS, 
reactive oxygen species), sodass eine messbare Immunotoxizität der PS-Partikel nachgewiesen wer-
den konnte (Paul-Pont et al., 2016; Tang et al., 2020). Weiterhin wurden in verschiedenen Studien 
entzündliche Veränderungen beobachtet (Paul-Pont et al. 2016; Moos et al. 2012; Sıkdokur et al. 
2020). Mikroplastik wirkt sich auch auf die Reproduktion verschiedener Muscheln aus. So waren die 
Gametogenese von Perlaustern (Gardon et al., 2018) sowie die Ontogenese, die Anzahl und Qualität 
der Gameten und der Befruchtungserfolg von Pazifischen Austern (Sussarellu et al., 2016) in Anwe-
senheit von PS-Partikeln (von 6 µm und 10 µm bei 0,25 μg/l, 2,5 μg/l und 25 μg/l; 2 µm und 6 µm bei 
23 µg/l) signifikant vermindert. Im Gegensatz dazu konnten manche Studien aber auch keine Verän-
derung der untersuchten Parameter nach Mikroplastik-Exposition feststellen. Gemeine Miesmuscheln 
wiesen nach Exposition mit PS-Partikeln (2 µm und 4–16 µm bei 510 mg/l) beispielsweise weder eine 
signifikante Reduktion des oxidativen Status der Hämolymphe und der Phagozytoseaktivität noch der 
Filteraktivität auf (Browne et al., 2008). Allerdings wurden drei Tage nach der Exposition Mikropartikel 
beider Größen in der Hämolymphe und den Hämozyten nachgewiesen. In einer weiteren Studie, die 
den Einfluss von PS-Partikeln (70 nm–20 µm, Konzentration unbekannt) auf larvale Pazifische Aus-
tern untersuchte, wurde ebenfalls kein Einfluss auf die Futteraufnahme und das Wachstum festgestellt 
(Cole & Galloway, 2015). 

Diese Übersicht zeigt, dass der Fokus der meisten verfügbaren Studien und Übersichtsartikel, die sich 
dem Thema Mikroplastik in Muscheln widmen (Dioses-Salinas et al., 2019; Kögel et al., 2019) aus-
schließlich auf marinen, für den menschlichen Verzehr kultivierten Muschelspezies liegt. Trotz dieser 
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vergleichsweise hohen Anzahl an Studien zeichnet sich allerdings selbst für diese Arten kein einheitli-
ches Bild zur Wirkung von Mikroplastik ab. Entsprechende Studien an Süßwassermuscheln sind noch 
deutlich seltener, sodass die Datenlage zur Mikroplastik-Aufnahme und -Wirkung in Süßwassermu-
scheln bisher sehr gering ist (Su et al., 2018). 
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2 Untersuchungen zur Aufnahme und Wirkung von Mikro-
plastik in Flussmuscheln 

Die Untersuchungen zur Aufnahme, Akkumulation und Depuration sowie zu Auswirkungen von Mikro-
plastik erfolgten an einheimischen Flussmuscheln. Durchgeführt wurde zum einen eine Freilandstudie, 
zum anderen ein Laborversuch, bei dem Muscheln unter kontrollierten und standardisierten Bedingun-
gen Mikroplastikpartikeln ausgesetzt wurden. Als Versuchstiere wurden die Malermuschel (Unio picto-
rum) und die Große Flussmuschel (Unio tumidus; Abb. 1) ausgewählt. 

Bezogen wurden die Muscheln von der Firma Fördefisch (Handewitt). Nach der Lieferung erfolgte eine 
14-tägige Hälterung in der Quarantänestation des LfU, Dienststelle Wielenbach. Im Anschluss wurden 
Individuen mit einer Länge von 7–11 cm auf Artniveau bestimmt und nach Art getrennt. In den Versu-
chen wurde dann im leichten Überschuss besetzt, um eventuelle Ausfälle zu kompensieren. 

 
Abb. 1: A) Malermuschel (Unio pictorum), B) Große Flussmuschel (Unio tumidus) 

2.1 Freilandexposition an der Kläranlage Weißenburg 
Im Rahmen eines Expositionsversuches im Freiland wurde die Mikroplastik-Aufnahme von Malermu-
scheln über sechs Monate hinweg an unterschiedlich belasteten Standorten im Bereich einer Kläran-
lage (im gereinigten Abwasser sowie oberhalb und unterhalb der Abwassereinleitung ins Gewässer) 
untersucht. Bei der Abwasserbehandlung entfernen mechanisch-biologische Kläranlagen zwar in der 
Regel über 90 % des Mikroplastiks aus dem Abwasser (Mintenig et al., 2014), ein Teil kann jedoch in 
die Gewässer gelangen und dort potenziell von Gewässerorganismen aufgenommen werden (Bretas 
Alvim et al., 2020). Im Gewässer unterhalb einer Kläranlage kommt es dabei vermutlich zu keiner 
gleichbleibenden Mikroplastik-Exposition, sondern zu variierenden Belastungssituationen sowohl hin-
sichtlich der Konzentrationen von Mikroplastik als auch bezüglich der vertretenen Polymersorten.  

Als Versuchsstandort wurde die Kläranlage Weißenburg ausgewählt (Tab. 1). Entscheidend für diese 
Wahl war die verhältnismäßig geringe Verdünnung des gereinigten Abwassers durch die als Vorfluter 
dienende Schwäbische Rezat. In einem Vorversuch im Jahr 2014 wurden die Daten zu den jeweiligen 
Wassermengen über einen Monat hinweg erhoben, wobei das Mischungsverhältnis zwischen Fließge-
wässer und Kläranlagenabfluss im Durchschnitt bei 5,5 zu 1 lag (Minimum 2,5 zu 1; Maximum 10 zu 1, 
Abb. 2). Es wird deshalb von einem relativ großen Einfluss des Abwassers auf die Parameter des Vorflu-
ters unterhalb der Einleitstelle und somit auch auf die dort exponierten Muscheln ausgegangen.  
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Tab. 1: Einleitbedingungen Kläranlage der Stadt Weißenburg (verändert nach Krause et al. 2015). 

Messgröße Messwert 

Ausbaugröße, Einwohnerwert (EW) 35.000 Einwohner 

Mittlerer täglicher Trockenwetterabfluss (QT,d,aM) 7.000 m3/Tag 

Maximaler stündlicher Trockenwetterabfluss (QT,h,max) 180 l/sek = 648 m3/h 

Mischwasserabfluss zur Kläranlage (QM) 326 l/sek = 1.174 m3/h 
 

 

 
Abb. 2: Abflüsse der Kläranlage (rot) sowie des Fließgewässers unterhalb der Kläranlage (blau) im Verlauf eines 

Monats (11–12/2014) 

2.1.1 Versuchsaufbau und Probennahme 
Alle Versuchsmuscheln wurden derselben Charge entnommen, um bei einer eventuellen Vorbelas-
tung mit Mikroplastik ein möglichst gleiches Niveau in allen Muscheln voraussetzen zu können. Vor 
Versuchsbeginn wurden die Muscheln in vier Gruppen eingeteilt. Diese wurden wie folgt exponiert: 

• Gruppe A: in der Schwäbischen Rezat oberhalb der Kläranlageneinleitung 

• Gruppe B: direkt im gereinigten Abwasser am Kläranlagenablauf auf dem Gelände der Kläran-
lage Weißenburg 

• Gruppe C: in der Schwäbischen Rezat unterhalb der Kläranlageneinleitung  

• Gruppe D: Kontrolltiere in einem mit Bachwasser gespeisten, institutseigenen Teich am LfU, 
Dienststelle Wielenbach. 
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Abb. 3: Expositionsstellen (A–C) an der Kläranlage Weißenburg und der Schwäbischen Rezat mit Lage der Ab-
wassereinleitung (e). 
A) oberhalb der Einleitung in die Schwäbischen Rezat, B) an der Kläranlage im gereinigten Abwasser,
C) unterhalb der Einleitung Kläranlage in der Schwäbischen Rezat.
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Für die Exposition an den Standorten A und C wurden Schwimmvorrichtungen (Länge: 610 mm, 
Breite: 410 mm, Höhe: 365 mm; Abb. 4) mit darin eingesetzten Muschelkäfigen verwendet, die direkt 
in der Schwäbischen Rezat installiert wurden. Für den nötigen Auftrieb sorgten luftgefüllte Schwimmer 
(Material: blaues PE-LD). Abgesehen von diesen bestanden alle Teile der Schwimmvorrichtungen und 
Muschelkäfige aus Edelstahl. Die Eintauchtiefe der Käfige konnte durch die Schwimmvorrichtung be-
stimmt und eingestellt werden. Zur Vermeidung des Trockenfallens der Muscheln wurden sie in natür-
lichen Vertiefungen der Gewässersohle positioniert. Die Seiten der Muschelkäfige bestanden aus gro-
bem Lochblech (Lochdurchmesser: 20 mm), die eingesetzten Bodenwannen (Länge: 590 mm, Breite: 
390 mm, Höhe: 100 mm) wurden aus ungelochtem Blech gefertigt und mit Quarzsand als Sediment 
gefüllt. Auf die Käfige wurden Hauben aus Lochblech (Lochdurchmesser: 5 mm) gesetzt, um die Strö-
mung im Käfig und den damit einhergehenden Austrag von Substrat zu verringern. Auch die Kontroll-
muscheln (D) waren während der gesamten Versuchsdauer in Muschelkäfigen untergebracht. Die 
Schwimmvorrichtung befand sich allerdings in einem institutseigenen Teich am LfU, Dienststelle Wie-
lenbach. An allen Standorten wurde ein Datenlogger (EBI 85 A, Ebro) befestigt, der die Wassertempe-
ratur aufzeichnete. 

Die Exposition auf dem Gelände der Kläranlage (Gruppe B) erfolgte via Bypass in einer Langstrom-
rinne (glasfaserverstärkter Kunststoff, Länge: 3,00 m, Breite: 0,60 m, Höhe: 0,52 m, Abb. 4), in die 
ebenfalls Muschelkäfige aus Lochblech mit Quarzsand eingesetzt wurden. Durch die Rinne wurde ge-
reinigtes Abwasser aus dem Kläranlagenablauf gepumpt (67 l/min, Unilift AP12, Grundfos). Die Rinne 
war mit einem Deckel verschlossen, um vor starker Sonneneinstrahlung und Verunreinigung über die 
Umgebungsluft zu schützen (Abb. 4). Eine ausreichende Sauerstoffversorgung wurde durch Belüfter 
(Hiblow HP 100, Takatsuki) sichergestellt. Um eine Vergleichbarkeit mit den Bedingungen zu errei-
chen unter denen die Kontrolltiere exponiert wurden und eine Beeinträchtigung der Muscheln oder ge-
gebenenfalls auftretende Mortalitäten zu erfassen, wurden verschiedene chemisch-physikalische 
Wasserparameter aufgezeichnet. Zur Bestimmung von Sauerstoffkonzentration, pH-Wert, Wassertem-
peratur und Trübung dienten Sonden (IQ Sensor Net System 2020, WTW), die im Ablauf-bereich der 
Langstromrinnen angebracht waren. Die Parameter Ammonium, Nitrat und Nitrit wurden photomet-
risch gemessen.  

 
Abb. 4: A) Muscheln in Langstromrinnen mit B) Sedimentkästen zur Bypass-Exposition in gereinigtem Abwasser 

der Kläranlage Weißenburg und C) in direkt in der Schwäbischen Rezat installierten Schwimmkäfigen. 

Der Besatz mit Muscheln erfolgte am 28.04.2015. In die Schale jeder Muschel wurde zur individuellen 
Wiedererkennung eine Markierung graviert (vergleichbar mit Abb. 21). Die Expositionseinrichtungen 
wurden wöchentlich kontrolliert, um deren Zustand sowie den der Muscheln zu überprüfen. 
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2.1.2 Mikroplastik-Analyse mittels Raman-Mikrospektroskopie 
Unter Raman-Spektroskopie versteht man die spektroskopische Untersuchung der inelastischen 
Streuung elektromagnetischer Strahlung an Stoffen. Diese so genannte Raman-Streuung kann ge-
nutzt werden, um Materialeigenschaften zu untersuchen und um Materialien anhand ihrer „Fingerab-
druck“-Spektren sicher zu identifizieren (ausführlich in McCreery, 2002; Schrader, 2008; Vandenabe-
ele, 2013). Kombiniert mit einem Lichtmikroskop (Raman-Mikrospektroskopie) kann Mikroplastik ein-
deutig nachgewiesen und die Polymersorte sowie die Form und Größe der gefundenen Partikel be-
stimmt werden (Anger et al., 2018). 

Diese Methode hat einige Vorteile. Es können Partikel bis minimal circa 1 μm untersucht werden. 
Hinzu kommt, dass nur eine relativ geringe Probenvorbereitung notwendig ist. Allerdings sind die 
Messzeiten sehr hoch, da einzelne Partikel vor der Analyse optisch mit dem Mikroskop identifiziert 
und Messpunkte festgelegt werden müssen. Ein weiterer Nachteil ist, dass das Raman-Signal durch 
Fluoreszenz überlagert werden kann, welche unter anderem von organischen Verbindungen ausgeht 
(Ivleva & Nießner, 2015). Durch die Optimierung verschiedener Parameter, wie beispielsweise Photo-
bleichen, Laserwellenlänge und -leistung, Messzeit oder Anpassung des Aufschlusses kann dieser 
Nachteil jedoch umgangen werden (Imhof et al., 2012).  

Um dies zu erreichen, wurde am LfU ein chemisches Aufschlussverfahren entwickelt (in Anlehnung an 
Claessens et al., 2013; Roch & Brinker, 2017; van Cauwenberghe, Claessens et al., 2015; van Cau-
wenberghe & Janssen, 2014), welches eine nahezu vollständige Entfernung störender organischer 
Verbindungen und zugleich den Erhalt der meisten Polymere gewährleistet (Rager, 2015). Von den in 
einem Vorversuch getesteten Polymeren PS, PE, PP, PVC, PET, PA und PUR wurden nur PA und 
PUR durch den Verdau zersetzt, sodass sie bei anschließenden Messungen nicht mehr wiedergefun-
den werden konnten. PS-Partikel hatten in mikroskopischer Ansicht nach dem Versuch eine verän-
derte Form, waren aber vorhanden und messbar. Alle anderen Polymere wurden vom Säureverdau 
nicht sichtbar angegriffen und die anschließenden Messungen nicht beeinträchtigt (Wiesheu, 2017). 

Für den spektroskopischen Nachweis von Mikroplastik wurden zwei Malermuscheln je Standort (A–D) 
nach einem und nach sechs Monaten entnommen und einzeln in Aluminiumtüten verpackt. Um sie un-
mittelbar zu töten und zu konservieren, wurden sie vor Ort bei –80 °C tiefgefroren. Im Labor wurden 
die Muscheln soweit angetaut, dass ein Aufhebeln der Schale und die Entnahme des Weichkörpers 
möglich waren. Der anschließende chemische Aufschluss der einzelnen Weichkörper erfolgte in 
Rundkolben mit aufgesetztem Rückflusskühler und Anschluss an Waschflaschen (Abb. 5). Dazu wur-
den die Weichkörper zuerst über Nacht bei Raumtemperatur in Salpetersäure (65 % HNO3) vorbehan-
delt und anschließend über Gewebeheizern für zwei Stunden auf 100 °C temperiert. 

  

Abb. 5:  
Aufbau für den Säu-
reaufschluss: 
a) 3-fach Gewebe-
heizer, 
b) Rundkolben, 
c) Rückflusskühler, 
d) Übergangsstück, 
e) Gasabführung, 
f) Waschflasche mit 
Natronlauge, 
g) Waschflasche mit 
Wasser, 
h) Kühlwasserzulauf, 
i) Kühlwasserablauf 
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Nach Verdünnung (1/10 v/v) der HNO3 mit 80 °C warmem, destilliertem Wasser wurde die erhaltene 
Lösung mittels Vakuumpumpe über einen Polycarbonat-Filter (0,4 µm Porengröße, effektive Filterflä-
che 12 cm2, Merck KGaA, Abb. 6) filtriert. Durch Spülung mit Isopropanol wurden vorhandene Rück-
stände, wie Palmitinsäuren, welche störende Signale in den Raman-Spektren hervorrufen können, 
von der Filteroberfläche entfernt (Abb. 7). Bis zur Raman-Analyse wurden die Filter in Glaspetrischa-
len in einem mit Silikagel gefüllten Exsikkator getrocknet. 

  

Abb. 6:  
Probenfilter in 
Transport-Pet-
rischale vor 
Behandlung 
mit Isopropanol 

 

  

Abb. 7:   
Probenfilter in 
Transport-Pet-
rischale nach 
Behandlung mit 
Isopropanol 

Um auch während dieser Prozeduren eine Kontamination mit Kunststoffen zu vermeiden, wurden ver-
schiedene Maßnahmen durchgeführt. Es wurden nach Möglichkeit Alternativmaterialen statt Kunst-
stoffen verwendet. Außerdem wurden alle verwendeten Chemikalien und Flüssigkeiten durch Polycar-
bonat-Filter (0,4 µm Porengröße) filtriert und anschließend in mit Glasschliffstopfen verschlossenen 
Glasflaschen oder Metallbehältern gelagert. War dies nicht möglich, wurden Kunststoffsorten verwen-
deten, die entweder kaum in der Umwelt vorkommen, oder mit den genutzten Messmethoden nicht 
erfasst werden können (zum Beispiel Polytetrafluorethylen, PTFE). Auch wurden alle Behälter und 
Gerätschaften gründlich mit filtriertem Wasser und Ethanol gespült und Laborkleidung aus Baumwolle 
in kräftiger blauer Farbe getragen. Diese Maßnahme sollte sicherstellen, dass eingebrachte Baum-
wollfasern durch die Salpetersäure entweder zersetzt werden, oder deren spätere Identifikation er-
leichtert wird. Wenn möglich, wurde darüber hinaus an einer Sicherheitswerkbank gearbeitet, die ein 
partikelfreies Arbeiten ermöglichte. In der Zeit, in der Proben nicht bearbeitet wurden, waren sie stets 
mit Aluminium-Folie oder Glasdeckeln abgedeckt. Zusätzlich wurden parallel zur Probenaufbereitung 
Blindproben mitgeführt. Beim Öffnen und Zerkleinern einer Muschel und nach dem Aufschluss wäh-
rend der Filtration befanden sich angefeuchtete Filter offen unter dem gleichen Abzug, unter dem die 
Probenaufbereitung durchgeführt wurde. Diese Filter dienten dazu, eine mögliche Mikroplastikkonta-
mination der Luft aufzuzeigen und die Anzahl der in den Muscheln gefundenen Mikroplastikpartikel 
entsprechend zu korrigieren. Bei einer zweiten Art der Blindprobe wurden alle Schritte des Aufschlus-
ses mit dem Unterschied durchgeführt, dass anstatt des Muschelgewebes 40 ml Reinstwasser (Typ 1, 
Milli-Q Filteranlage, Merck) eingesetzt wurden. Mit diesen Blindproben wurde eine mögliche Kontami-
nation durch Chemikalien und Laborgeräte und -utensilien untersucht. Auch das Reinstwasser selbst 
wurde vorher ebenfalls auf Mikroplastikkontamination untersucht. 

Die Raman-Mikrospektroskopie erfolgte durch Dr. N. P. Ivleva und Dr. A. C. Wiesheu am Institut für 
Wasserchemie und Chemische Balneologie (IWC, Vorstand Prof. R. Nießner) der Technischen Uni-
versität München. Es wurde ein LabRAM HR (Horiba Jobin Yvon GmbH; Objektive: 10x mit NA = 0,25; 
50x mit NALWD = 0,50; 75x mit NA = 0.75, Olympus; Abb. 8) für die Analyse verwendet. Die Probe 
wurde mit einem Helium-Neon Laser (632,8 nm, 40 mW, circa 12 mW an der Probe) oder einem Neo-
dym-dotierten Yttrium-Aluminium-Granat-Laser unter Frequenzverdopplung (532,2 nm, 150 mW, circa 
16 mW an der Probe) angeregt. Die Laserintensität wurde durch einen optischen Dichtefilter auf 25 % 
beziehungsweise 10 % der Ausgangsleistung reduziert. Zum Einsatz kamen ein Gitter mit 600 Li-
nien/mm und eine Lochblendenöffnung von 100 μm. Das System wurde auf die nullte Ordnung des 
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Gitters und anschließend auf das Signal bei 520,7 cm-1 eines Silizium-Wafers kalibriert. Gemessen 
wurde auf der spektralen Breite zwischen 50–3.750 cm-1. Zur Identifikation der Spektren wurde die 
Referenzdatenbank SpecID (Thermo Fisher Scientific) genutzt.  

  
Abb. 8:  
Raman-Mikroskop LabRAM HR 

Um eine eindeutige Identifizierung und Wiederfindung der Mikroplastikpartikel zu gewährleisten, wur-
den die Filter auf mit Markierungen versehenen Glasträgern befestigt. Vor jeder Messung wurde der 
Tisch des Mikroskops auf diese Markierungen kalibriert. Für die Messung der räumlichen Ausdehnung 
der Partikel wurde die Software Labspec 6 (Horiba Jobin Yvon GmbH) eingesetzt. Aufgrund der lan-
gen Messzeiten wurden repräsentative Messschemata für die Auswertung der Filter entwickelt. Diese 
orientierten sich an den Partikelgrößen, die mit den genutzten Objektiven erkenn- und messbar waren: 

• Für Partikel mit einer maximalen Ausdehnung kleiner 50 μm wurde eine Messschablone mit 
fünf Überbereichen (zusammen 21,06 mm2 ≙ 1,8 % der effektiven Filterfläche; Abb. 9) ent-
worfen. Diese verteilten sich auf konzentrischen, äquidistant voneinander entfernten Kreisen 
über die Filterfläche, wodurch eine repräsentative Wiedergabe der Partikelverteilung auf dem 
Filter gewährleistet werden sollte. Die Überbereiche setzten sich aus je sechs Unterbereichen 
zusammen, in welchen die eigentliche optische Identifikation von Partikeln, sowie deren Ra-
man-mikrospektroskopische Analyse durchgeführt wurden. 

• Die Analyse von Partikeln größer 50 μm erfolgte in einem 45°-Sektor des Filters  
(≙ 12,5 % der effektiven Filterfläche, Abb. 10). 
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Abb. 9: Messschema für Partikel < 50 µm. Fünf Überbereiche (dun-
kelgrau), zusammengesetzt aus sechs Unterbereichen (hell-
grau), ergeben zusammen 1,8 % der effektiven Filterfläche (= 
Fläche, die Filtrat ausgesetzt war, mittelgrau). Der Filterrand 
(weiß) wird gerätebedingt nicht von Filtrat durchdrungen und 
nicht in Berechnungen mit einbezogen.  

 Abb. 10: Messschema für Partikel 
> 50 µm. Der Sektor von 45° 
ergibt 12,5 % der effektiven Fil-
terfläche.  

Zu den Zeitpunkten der Probenahmen (nach ein- beziehungsweise sechsmonatiger Exposition) wur-
den jeweils zwei Muscheln pro Standort (A–D) entnommen. Die beiden Muscheln von den Standorten B 
(Kläranlage) und D (Kontrolle) wurden jeweils nach dem Aufschluss auf einem Filter gepoolt (Abb. 11). 
Auf diesen Filtern wurde die doppelte effektive Fläche (3,6 % beziehungsweise 25 %) analysiert. Die 
an den Standorten A und C oberhalb und unterhalb der Kläranlageneinleitung in die Schwäbische 
Rezat exponierten Muscheln wurden nach dem Verdau jeweils einzeln auf Filter aufgebracht, da in ei-
nem Vorversuch festgestellt wurde, dass diese Muscheln eine hohe partikuläre Belastung durch Sedi-
ment aufwiesen. Diese Partikel können sich auf dem Filter überlagern, sodass eine zuverlässige Ana-
lyse nicht möglich ist. Bei Aufbringung von nur einer Muschel pro Filter war die Belastung mit Tonmi-
neralen zwar immer noch hoch, eine Analyse war aber möglich. 

 
Abb. 11: Filter der einzelnen Probestellen. Von links nach rechts: A, B, C, D. Auf die Filter A und C wurde je eine 

chemisch verdaute Muschel aufgebracht, auf die Filter B und D jeweils zwei Muscheln. 

2.2 Exposition in PVC-Mikropartikeln unter Laborbedingungen 
In ihrer natürlichen Umgebung und bei einer experimentellen Exposition im Freiland sind Organismen 
einer Vielzahl von biologischen, physikalischen und chemischen Faktoren ausgesetzt, die Einfluss auf 
sie haben können. Unter standardisierten Bedingungen im Labor können diese Faktoren kontrolliert 
und standardisiert werden, sodass der Einfluss eines ausgewählten Faktors untersucht und ein ein-
deutiger Zusammenhang von möglichen Veränderungen mit diesem hergestellt werden kann. 
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In vorliegendem Versuch wurde der Einfluss von PVC-Mikropartikeln auf Große Flussmuscheln (U. tumi-
dus) untersucht. PVC wurde eingesetzt, weil es einer der am häufigsten produzierten Kunststoffe welt-
weit ist (Fischer et al., 2000; PlasticsEurope, 2019). Abgesehen von dieser hohen Abundanz führen 
die Anwendungsbereiche von PVC dazu, dass es relativ häufig in die Umwelt gelangt. Im Bauwesen 
wird es unter anderem bei der Herstellung von Abwasserrohren, Fensterrahmenprofilen, Bodenbelä-
gen sowie Kabelummantelungen und -isolierungen verarbeitet. Außerdem findet PVC häufig Verwen-
dung im Garten- und Agrarbereich, wie beispielsweise in Schläuchen, Dachplatten, Isolier-, Teich- und 
Abdeckfolien oder Gartenmöbeln und -geräten. Von der Verpackungsindustrie werden verschiedene 
Behältnisse wie Flaschen, Blister aber auch Folien zum Verschweißen von Einmalprodukten aus PVC 
hergestellt. Auch Alltagsgegenstände wie Kreditkarten, Handyhüllen, Gummistiefel und PVC-Folien 
werden daraus gefertigt, welche wiederum zu Regenbekleidung, Planschbecken, Luftmatratzen und 
anderen aufblasbaren Objekten verarbeitet werden. Solche Gegenstände können, genau wie Verpa-
ckungen, durch „Literring“ in die Umwelt gelangen (PlasticsEurope, 2019). Die Vielzahl von Anwen-
dungsbereichen wird durch die Zugabe von Additiven (UV- und Thermostabilisatoren, Säurefänger, 
Weichmacher, Schlagzähmodifier, Füll-, Farb- und Verstärkungsstoffe, Flammschutzmittel, Antistatika, 
chemische Treibmittel, Fungizide) erreicht, welche unter anderem die Witterungs-, Kälte- und Hitzebe-
ständigkeit und Bruchfestigkeit von PVC verbessern (Schiller, 2015). Ohne Zugabe solcher Additive ist 
PVC farblos, kaum stabil gegenüber Hitze und Licht und somit einer der instabilsten kommerziell erhältli-
chen Polymerkunststoffe. Allerdings sind die meisten Additive im Kunststoff nicht chemisch gebunden, 
was dazu führt, dass sie wieder entweichen und eine Vielzahl von negativen Wirkungen in der Umwelt 
entfalten können, was PVC zu einem der für Wasserorganismen gefährlichsten Kunststoffe macht 
(Capolupo et al., 2020). 

Ziel der vorliegenden Studie war eine Untersuchung von Aufnahme und gegebenenfalls Depuration von 
PVC-Mikropartikeln durch Große Flussmuscheln. Außerdem sollte eruiert werden, ob PVC-Mikropartikel 
schädliche Auswirkungen auf Muscheln haben. 

2.2.1 Versuchsaufbau und Probennahme 
Der Versuch fand vom 11.06.2015 bis 06.08.2015 in der ökotoxikologischen Versuchsanlage des LfU, 
Dienststelle Wielenbach, statt. Diese Anlage ist so konstruiert, dass eine Kontamination der Versuchs-
tiere mit PVC über die Wasserphase nahezu ausgeschlossen werden kann. Sämtliche Regelungsein-
richtungen, Pumpen und Aufbereitungsanlagen und die meisten Rohrleitungen sind aus PVC-freien 
Materialien hergestellt. 

Die Exposition der Muscheln erfolgte im Durchfluss (Durchflussrate 100 l/h) in 560 Liter fassenden 
Aquarien, die zu je einem Teil mit durch Umkehrosmose gefiltertem Reinstwasser (Typ 1, Milli-Q Fil-
teranlage, Merck) sowie mit Quellwasser gespeist wurden (1/1 v/v). Letzteres wurde vor Eintritt in die 
Versuchsanlage (Abb. 12, Abb. 13) über eine Lochblech-Kaskade geleitet, um Kohlendioxid auszutrei-
ben und gleichzeitig Sauerstoff anzureichern. Während des gesamten Versuchs erfolgte eine kontinu-
ierliche Überprüfung und Regelung der chemisch-physikalischen Parameter (Wasserparameter Tem-
peratur, Sauerstoff, Leitfähigkeit sowie pH-Wert mittels IQ Sensor Net System 2020, WTW; Tab. 2). 
Eine über den Aquarien angebrachte Lichtanlage simulierte einen 12-Stunden-Tag mit einer je 30-
minütigen Dämmerungsphase morgens und abends.  
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Messgröße Messwert 

Temperatur  12–13 °C  

Sauerstoffkonzentration 9,8 mg/l 

Elektrische Leitfähigkeit 188 µS/cm 

pH-Wert 7,0–7,1 

 Tab. 2:  
Chemisch-physikalische Eigen-
schaften des in den Aquarien 
genutzten Wassers. Gemessen 
vor dem Zulauf in die Aquarien. 

Die genutzten Mikroplastikpartikel bestanden aus PVC, das keine Weichmacher enthielt (sogenanntes 
uPVC, unplasticized Polyvinylchloride, Goodfellow GmbH). Mittels zunächst hergestellter PVC-
Stammsuspensionen wurden die PVC-Mikropartikel in vier Konzentrationen (50 ng/l, 500 ng/l, 5 µg/l, 
50 µg/l) gleichmäßig über einen Zeitraum von 28 Tagen über eine Präzisionspumpe den Aquarien zuge-
geben. Zur gleichmäßigen Verteilung der Partikel in den Suspensionen wurden PTFE-beschichtete 
Magnetrührer eingesetzt. Zusätzlich zu diesen vier Ansätzen enthielt der Versuch eine Kontrollgruppe, 
bei der in gleicher Weise aufbereitetes Wasser wie bei den Stammsuspensionen ohne PVC-Mikropar-
tikel zugegeben wurde. 

Jeder Ansatz (inklusive Kontrolle) wurde in drei Replikaten durchgeführt, sodass 15 Aquarien im Ver-
such verwendet wurden (Abb. 13, Abb. 14). In diese wurden zwei mit Muscheln bestückte, Quarz-
sand-befüllte Edelstahlkäfige eingesetzt.(wie in 2.1.1). Die Muscheln jedes Aquariums wurden drei Mal 
täglich mit 0,5 g Algenfutter (Muschel-VITAL, Aqua-Tropica) gefüttert, das in 120 ml Wasser gelöst zu-
gegeben wurde. Sowohl nach ein- als auch nach vierwöchiger Exposition wurden aus jedem Aquarium 
Muscheln für die unterschiedlichen Fragestellungen entnommen. Im Anschluss an die Expositions-
phase wurden die verbleibenden Muscheln für weitere 28 Tage in gereinigten Aquarien mit PVC-
freiem Wasser gehalten, um eine mögliche Abgabe der Partikel zu ermitteln (Depurationsphase). 

  

Abb. 12:  
Zur ökotoxikologi-
schen Versuchs-
anlage gehöriger 
Technikraum in 
dem die Wasser-
parameter über-
wacht und enthär-
tetes Quell- und 
Reinstwasser defi-
niert gemischt 
werden 
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Abb. 13:  
Aquarien in der 
ökotoxikologi-
schen Versuchs-
anlage  

 

 

 

Abb. 14:  
Aquarium mit technischem 
Aufbau und Edelstahleinsatz 
mit Großen Flussmuscheln 
(Unio tumidus) zur Exposi-
tion mit PVC-Mikropartikeln 

Da in der Umwelt Plastikpartikel in verschiedensten Formen und Größen vorkommen, welche unter-
schiedliche Auswirkungen auf Organismen haben können (Chen et al., 2020; Choi et al., 2019), wur-
den PVC-Mikropartikel verschiedener Größe und Form im Laborversuch eingesetzt. Dies wurden 
durch Vermahlung des Ausgangsmaterials mittels unterschiedlicher Methoden erreicht. Ein Teil des 
Pulvers wurde per Ultrazentrifugalmühle (ZM 200, Retsch GmbH) zerkleinert, indem es mit Trockeneis 
vermischt und drei Minuten bei 18.000 Umdrehungen/min mit einem 12-Zahnrotor und einem 0,12 mm 
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Distanzsieb vermahlen wurde. Dabei wurde ein Zyklon für zusätzliche Kühlung und einen besseren 
Probenaustrag angeschlossen. Circa 65 % des PVCs wurden so zu Partikeln zerkleinert, die eine 
Größe von kleiner 100 µm und eine runde Form hatten (Abb. 15). 
Ein weiterer Teil des Ausgangspulvers wurde unter kontinuierlicher Versprödung bei –196 °C vermah-
len (CryoMill. Retsch GmbH). Dazu wurde die Probe in einen 50 ml Mahlbecher (rostfreier Stahl) mit 
einer Mahlkugel (25 mm Durchmesser, rostfreier Stahl) 20 Minuten lang (5 min Pre-Cooling, dann 10 
Zyklen für je 2 min bei 30 Hz, dann 30 sek bei 5 Hz) vermahlen. Die Partikel wurden anschließend mit-
tels Laserbeugung (Retsch GmbH) vermessen. Sie hatten eine durchschnittliche eine Größe von 17 
µm und eine spröde Oberfläche mit Spitzen und Kanten (Abb. 16). 

  

Abb. 15:  
Lichtmikroskopische (links) und ras-
terelektronenmikroskopische (REM) 
Aufnahme (rechts) von PVC-Mikro-
partikeln nach der Vermahlung mit 
der Ultrazentrifugalmühle. 

  

Abb. 16:  
Lichtmikroskopische (links) und ras-
terelektronenmikroskopische (REM) 
Aufnahme (rechts) von PVC-Mikro-
partikeln nach Cryo-Vermahlung. 

Die beiden PVC-Pulver wurden anschließend gewichtsanteilig im Verhältnis 1/1 (w/w) vermengt. Um 
die genauen Größenverteilungen und Konzentrationen der im Versuch letztendlich verwendeten PVC-
Mikropartikel zu ermitteln, wurden Proben der vier verschiedenen Ansätze mittels Single Particle Opti-
cal Sizing vermessen (SPOS durchgeführt von BS-Partikel GmbH, mit Partikelzähler Syringe, Markus 
Klotz GmbH). Dabei fließt die Probe durch einen schmalen Bereich, der mit einem Laser gleichmäßig 
ausgeleuchtet wird. Partikel, die sich durch diesen Bereich bewegen blockieren einen Teil des Laser-
lichts. Die entstehende Intensitätsreduktion wird quantitativ von einem Detektor gemessen und die 
Größe beziehungsweise die zweidimensionale Fläche eines Partikels durch Vergleich mit einer Kalib-
rierkurve berechnet. Da dieses Verfahren nicht zwischen PVC und sonstigen im Wasser vorkommen-
den Partikeln unterscheiden kann, wurde auch die Partikelanzahl in der Kontrolle gemessen und von 
den PVC-Ansätzen subtrahiert (Abb. 17, Abb. 18). 
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Abb. 17:  
Mikropartikelanzahl, die in den Ansätzen je Liter Aquarien-
wasser gemessen wurde (abzüglich der Partikelzahl der 
Kontrolle). Mittelwert über zwei Messungen. 

 

 
Abb. 18: Größenverteilung und Anzahl der Partikel pro Gramm der im Versuch eingesetzten PVC-Mikropartikel 
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2.2.2 PVC-Nachweis mittels Raman-Mikrospektroskopie 
Der Nachweis von PVC-Mikropartikeln erfolgte wiederum mittels Raman-Mikrospektroskopie. Es wur-
den drei Muscheln, die über 28 Tage der höchsten PVC-Konzentration (50 µg/l) ausgesetzt waren, so-
wie drei Individuen, die im Anschluss an die Exposition für 28 Tage in PVC-freiem Quellwasser gehal-
ten wurden, untersucht. Die Muscheln wurden analog zum Freilandversuch verdaut und anschließend 
einzeln auf einen Filter aufgebracht (siehe 2.1.2). Dabei wurden wieder die entsprechenden Maßnah-
men zur Vermeidung von Kontaminationen durchgeführt. 

Aufgrund dessen, dass die PVC-Mikropartikel größer 50 μm nicht perfekt an den Filtern hafteten, erfolgte 
neben der Messung auf den Filtern eine weitere Messung in der Petrischale, die zum Transport des je-
weiligen Filters verwendet wurde. Wie bei der Messung auf den Filtern, wurde auch hierbei ein Sektor 
von 45° analysiert, allerdings am Boden der Petrischalen. Auch bei der weiteren Vorbereitung und der 
Messung selbst wurde analog zur Freilandstudie vorgegangen. Da in diesem Versuch ausschließlich 
ein Nachweis von PVC relevant war, für das eine Doppelbande im Spektrum bei circa 650 cm-1/ 700 cm-1 
charakteristisch ist, wurde nur zwischen 50–2.200 cm-1 spektraler Breite gemessen. 

2.2.3 Auswirkungen von PVC-Mikropartikeln auf die Muschelgesundheit 

2.2.3.1 Pathologische Anatomie und Histopathologie 
Zur Erfassung krankhafter Veränderungen von Organen und Geweben wurden histopathologische Un-
tersuchungen durchgeführt. Es wurden je 12 Muscheln (vier pro Replikat) pro Konzentration nach sie-
ben und nach 28 Tagen Mikroplastik-Exposition sowie nach der 28-tägigen Depurations-Phase entnom-
men. Zunächst wurden die biometrischen Daten aller Muscheln erhoben (Länge, Breite, Höhe, Gewichte 
der fixierten Weichkörper und der Schale). Nach Öffnung der Muscheln mit Holzkeilen (Abb. 19) erfolgte 
eine Beurteilung von Mantel, Kiemen und Fuß der Muscheln auf makroskopische Veränderungen so-
wie hinsichtlich eines möglichen Parasitenbefalls. Anschließend wurden die Muscheln inklusive der 
Keile in 4 % Formalin für mindestens 144 Stunden fixiert (McElwain & Bullard, 2014). Danach wurden 
die Weichkörper (Abb. 20) aus den Schalen (Abb. 21) entnommen. 

     
Abb. 19: Aufgekeilte Große Fluss-

muschel (Unio tumidus) 
 Abb. 20: Weichkörper einer Großen 

Flussmuschel (U. tumidus)  
 Abb. 21: Schale einer Großen 

Flussmuschel (U. tumidus) 

Nach Abtrennung der vier Kiemenblätter sowie des Mantels wurde der Weichkörper histotechnisch 
aufbereitet. Hierzu wurde je eine Hälfte der Muschelweichkörper horizontal und vertikal in 3 bis 4 mm 
dicke Scheiben zerteilt. Alle Proben wurden in einer aufsteigenden Ethanolreihe entwässert (30 %, 
50 %, 60 %, 70 %, 80 %, 90 %, 2 x 96 %, 2 x 99 %, 2 x Xylol bei 60 °C mittels Tissue-Tek VIP 6 AI 
Vakuuminfiltrations-Prozessor, Sakura) und in Paraffin eingebettet (EG1150, Leica). Mit Hilfe eines 
Mikrotoms (RM2265, Leica) wurden histologische Präparate mit einer Schnittdicke von 5 µm angefertigt. 
Nach Streckung im Wasserbad wurden die Schnitte auf Objektträger überführt, getrocknet (37 ºC für 
24 h), entparaffiniert (2 x Xylol, 100 % Ethanol, 96 %, 80 %, 70 %, 60 %, Reinstwasser), mit Häma-
toxylin-Eosin gefärbt und unter Deckgläsern versiegelt (Eukitt, Merck). Dabei wurden wieder Maßnah-
men zur Vermeidung von Kontaminationen durchgeführt. 
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Abb. 22: A) Horizontalschnittebenen, B) Ergebnis der horizontalen Schnitttechnik 
 

 
Abb. 23: A) Vertikalschnittebenen; B) Ergebnis der vertikalen Schnitttechnik 

Die histopathologische Untersuchung konzentrierte sich auf die Mitteldarmdrüse als wesentlichem Re-
sorptions-, Speicher- und Exkretionsorgan (Janssen, 1981), und erfolgte mikroskopisch (Olympus 
BX61). Dabei wurden die Gewebeschnitte auf pathologische Veränderungen wie zum Beispiel ent-
zündliche Reaktionen, degenerative Veränderungen, Immunkomplexe (Bignell et al. 2011), intrazellu-
läre und extrazelluläre Einschlüsse oder Ansammlungen von Hämolymphe im Bereich des Weichkör-
pers und des Verdauungstraktes untersucht. Differentialdiagnostisch wurden auch Erkrankungen wie 
z. B. ein Parasitenbefall berücksichtigt. Außerdem wurde auf augenscheinlich kunststoffartiger Mikro-
partikel im Gewebe geachtet.  

2.2.3.2 Klinische Chemie und Biomarker 
Anhand klinisch-chemischer Parameter sowie Biomarker lassen sich physiologische und biochemi-
sche Reaktionen von Organismen auf verschiedene chemische und biologische Umweltfaktoren abbil-
den. Die Parameter bilden entweder unspezifische Wirkungen ab oder reagieren sehr spezifisch auf 
eine Einwirkung von Stoffen oder Stoffgruppen. 

Zur Erfassung der klinisch-chemischen Parameter und Biomarker wurden je neun Muscheln (drei pro 
Replikat) pro Konzentration nach sieben und nach 28 Tagen PVC-Exposition sowie nach der anschlie-
ßenden 28-tägigen Depurations-Phase entnommen. Da die meisten Parameter von Größe und Ge-
schlecht der Muscheln abhängig sind (Fritts, Peterson, Wisniewski et al., 2015; Zilberberg et al., 
2011), wurden nur Muscheln zwischen 7 und 9 cm Länge genutzt, um ein möglichst gleiches Aus-
gangsniveau aller gemessenen Parameter vorzufinden.  

Die während der Expositions-Phase entnommen Muscheln wurden zunächst geöffnet, indem der vor-
dere und der hintere Schließmuskel durchtrennt wurden. Zur Beurteilung des allgemeinen Gesund-
heitszustandes erfolgte eine Untersuchung der Schale, der Perlmuttschicht und des Ernährungszustan-
des. Dann wurden biometrische Daten (Länge, Breite, Höhe) und die Gewichte von Schale und 
Weichkörper erfasst. Aus diesen Parametern wurde der Konditions-Index (CI = wet meat weight / shell 
weight × 100; nach Davenport & Chen, 1987; Moos et al., 2012) bestimmt. Danach wurden Kiemen-
blätter, Mantel und Mitteldarmdrüse entnommen, deren Nassgewicht erfasst und bei –80 °C asserviert. 
Von den nach der Depurationsphase entnommenen Muscheln, wurden die biometrischen Daten er-
fasst und daraufhin die komplette geschlossene Muschel vakuumiert und bei –80 °C asserviert. Auf-
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grund dessen, dass nur die Gesamtgewichte, nicht aber die Weichkörper- und Organgewichte be-
stimmt wurden, entfiel hier die Berechnung des CI und die Mantelgewichte konnten nach dieser Pro-
benahme nicht erfasst und in die Auswertung einbezogen werden.  

Zur Durchführung der Analysen wurden Mantel, Kiemen und Mitteldarmdrüse aus den gefrorenen 
Weichkörpern der Muscheln entnommen, aufgetaut und sofort aufgearbeitet. Dazu wurden sie mit kal-
tem Phosphat-Puffer (PBS, Verhältnis 1/10, Sigma-Aldrich Chemie GmbH) in Ultra-Turrax-Tubes (IKA-
Werke GmbH & CO. KG) eine Minute bei 6.000 Umdrehungen/min homogenisiert und für einen voll-
ständigen Zellaufschluss noch zweimal bei –80 °C gefroren und wieder aufgetaut (Freeze-Thaw). An-
schließend wurde das Homogenat in Reaktionsgefäße (Eppendorf AG) überführt und 10 min bei 
10.000 Umdrehungen/min und 4 °C zentrifugiert. Das Supernatant wurde abgenommen und die Aktivi-
tät von AST (Aspartat-Aminotransferase), ALT (Alanin-Aminotransferase), ALP (Alkalischer Phospha-
tase), GGT (Gamma-Glutamyltransferase) sowie Glucose, Gesamtprotein, Triglyceride und Calcium 
mittels eines klinischen Analysegerätes (Hitachi M40 mit passenden S Test Reagent Cartridges, K.K. 
Hitachi Seisakusho) bestimmt (siehe Tab. 3). Wegen der hohen Aktivität wurde AST 1/20 (v/v) mit 
PBS verdünnt. Die Konzentrationen von HSP70 (heat shock protein 70) und GPx (Glutathionperoxi-
dase) in den Kiemen wurden mittels kompetitiver ELISA (enzym-linked immunosorbent assay, Pemp-
kowiak et al., 2001) in einem Multiplate Reader (Sunrise, Tecan Trading AG) photometrisch bestimmt. 
Die Arbeitsschritte wurden nach Herstellerangaben ausgeführt (CUSABIO, 2018a, 2018b, Tab. 3). 

Glykogen lässt sich nicht direkt aus dem Mantelgewebe bestimmen. Daher wurde es zuerst in Glu-
cose umgewandelt und diese Menge dann von der im Mantel schon vorhandenen Glucose abgezo-
gen. Hierzu wurde Mantelgewebe wie beschrieben aufgearbeitet und 50 μL Supernatant, 25 μL 1-mo-
lare Kaliumhydrogencarbonat-Lösung (KHCO3) und 125 μL Amyloglucosidase (von Aspergillus niger, 
30–60 U/mg, Sigma-Aldrich Chemie GmbH) auf 1 ml Essigsäure-Acetat-Puffer in Reaktionsgefäße ge-
geben und 2 h bei 37 °C inkubiert. Anschließend wurde 1 min bei 10.000 Umdrehungen/min zentrifu-
giert und eine photometrische Glucose-Messung durchgeführt (Hitachi M40, Tab. 3). Die ursprüngli-
che, bereits im Mantel vorhandene Glucose wurde bestimmt, indem die gleiche Prozedur parallel ohne 
Zugabe von Amyloglucosidase durchgeführt wurde.  

Tab. 3: Klinisch-chemische Parameter und Biomarker, die in verschiedenen Muschelgeweben analysiert wur-
den. Angegeben werden außerdem die Herstellerfirmen bzw. Bestimmungsmethoden, mit denen die Pa-
rameter erhoben wurden. 

Parameter Kiemen Mitteldarmdrüse Mantel Methode / Hersteller 

HSP70 X   ELISA-Kit (CUSABIO) 

ALT X X X Photometrie (Hitachi) 

AST X X X Photometrie (Hitachi) 

ALP X X  Photometrie (Hitachi) 

GPx X   ELISA-Kit (CUSABIO) 

GGT X X  Photometrie (Hitachi) 

Glykogen   X Fällungsmethode Glucose, 
Hitachi 

Calcium x X X Photometrie (Hitachi) 

Protein  X X Photometrie (Hitachi) 

Glucose  X X Photometrie (Hitachi) 

Triglyceride  X  Photometrie (Hitachi) 
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2.2.4 Statistische Auswertung 
Die statistische Auswertung der Untersuchungsergebnisse erfolgte mit Hilfe der IBM SPSS Statistics 
Software (Version 26.0, IBM Corporation). Die Normalverteilung der Biomarker und der klinisch-che-
mischen Daten wurde mittels Shapiro-Wilk-Test und die Homogenität der Varianzen mittels Levene-
Test geprüft. Waren die Voraussetzungen erfüllt, wurde eine two-way ANOVA gefolgt von Post-Hoc 
Tests (Dunnett-T-Test) zur Prüfung möglicher Unterschiede zwischen den Gruppen oder zwischen 
den einzelnen Zeitpunkten (außer im Falle der Mantelgewichte) der Probenahme herangezogen. La-
gen keine Normalverteilung und/oder Varianzhomogenität vor, wurden Kruskal-Wallis Tests gefolgt 
vom Post-Hoc Tests (Mann-Whitney U-Tests mit Bonferroni-Korrektur) durchgeführt. Die Unterschiede 
der Mantelgewichte zwischen den ersten beiden Probenahmezeitpunkten wurden mittels Mann-Whit-
ney U-Tests analysiert. Die Mantelgewichte, die nach Depuration (letzte Probenahme) gemessen wur-
den, finden durch inkonsistente Probenbehandlung keinen Eingang in die Statistik und die Diskussion 
(siehe 2.2.3.2). 

Die Ergebnisse der Messungen der Biomarker und Parameter der klinischen Chemie sind als Boxplots 
dargestellt. Die Bedeutung der einzelnen Elemente der Plots und deren Berechnungen sind in Abbil-
dung 24 erklärt. Signifikante Unterschiede zwischen den PVC-exponierten Muscheln und den Kontroll-
tieren oder zwischen den Probenahmezeitpunkten innerhalb einer Gruppe sind über den Boxplots als 
Linie mit dazugehörigen Signifikanzniveaus in Form von Sternen (*) dargestellt. Dabei symbolisiert ein 
Stern einen p-Wert kleiner 0,05, zwei Sterne einen p-Wert kleiner 0,01 und drei Sterne einen p-Wert 
kleiner 0,001.  

  

Abb. 24:  
Beispiel-Boxplot mit Erklärung aller Ele-
mente 
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3 Ergebnisse 

3.1 Freilandexposition an der Kläranlage Weißenburg 

3.1.1 Mikroplastik-Analyse mittels Raman-Mikrospektroskopie 
Bei den Muscheln aus dem Freilandversuch wurden insgesamt 454 Partikel größer 50 µm und 2.597 
Partikel kleiner 50 µm analysiert. Der Großteil konnte als natürlich vorkommende Partikel minerali-
schen Ursprungs identifiziert werden (Abb. 25, Abb. 26). 

Abb. 25: TiO2-Partikel (Rutil und Anatas) aus dem Freilandversuch; A) lichtmikroskopisches Bild; B) Spektren des 
Partikels (schwarz), der Rutil- (rot) und der Anatas-Referenz (blau) 

Abb. 26: Quarz-Partikel aus dem Freilandversuch; A) lichtmikroskopisches Bild; B) Spektrum des -Partikels 
(schwarz), der Quarz-Referenz (rot) 

Unter den analysierten Mikropartikeln befanden sich zudem fünf synthetisch hergestellte Pigment-Par-
tikel (Abb. 27, Abb. 28, Tab. 4), die in Muscheln aller Standorte nachgewiesen wurden. Mikroplastik-
Partikel wurden hingegen nur in den direkt im gereinigten Abwasser der Kläranlage (Standort B) expo-
nierten Muscheln detektiert. Von den insgesamt 11 Mikroplastik-Partikeln wurden nach einmonatiger 
Exposition zwei Partikel größer 50 µm ermittelt. Nach sechsmonatiger Exposition wurden neun Mikro-
plastik-Partikel nachgewiesen, von denen acht Partikel der Größenklasse kleiner 50 μm zuzuordnen 
waren und aus PVC bestanden (Abb. 29). Neben PVC waren auch Mikropartikel der Polymersorten 
PP (Abb. 30) und PET (Abb. 31) vertreten (Tab. 4). 
Hochgerechnet auf die gesamte Filterfläche wies jede an der Kläranlage (Standort B) exponierte Mu-
schel nach einem Monat eine Mikroplastik-Belastung von durchschnittlich vier Partikeln größer 50 µm, 
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aber keine Partikel kleiner 50 µm auf. Über sechs Monate exponierte Muscheln enthielten hochgerech-
net auf die gesamte Filterfläche im Schnitt zwei Partikel größer 50 µm sowie 111 Partikel kleiner 
50 µm. In den Muscheln, die entweder oberhalb (Standort A) oder unterhalb (Standort C) der Kläranla-
geneinleitung in der Schwäbischen Rezat exponiert wurden, sowie in Kontrolltieren (Standort D), wurde 
kein Mikroplastik nachgewiesen. 

Tab. 4: Polymer- und Pigment-Partikel, die nach chemischem Aufschluss in Weichkörpern von Malermuscheln 
(Unio pictorum) mittels Raman Mikrospektroskopie identifiziert wurden. Exponiert wurde A) im Gewässer 
oberhalb der Kläranlage, B) im Kläranlagenablauf, C) im Gewässer unterhalb des Kläranlagenablaufs,  
D) in einem Kontrollteich für jeweils einen beziehungsweise sechs Monate. Analys. = analysierte, Pig. =
Pigment, PP = Polypropylen, PET = Polyethylenterephthalat, PVC = Polyvinylchlorid.

Zeit 
Standort 

Schalenlänge 
/-breite /-höhe 
[mm] 

Gewicht 
Schale / 
Weich-
körper 
[g] 

Anzahl 
Mu-
scheln 
/ Filter 

Partikel > 50 µm Partikel < 50 µm 
Analys. 
Filterflä-
che [%] 

Anzahl 
analys. 
Partikel 

Polymer-, 
Pig.-Typ, Aus-
dehnung [µm] 

Analys. 
Filterflä-
che [%] 

Anzahl 
analys. 
Partikel 

Polymer-, Pig.-
Typ, Aus-deh-
nung [µm] 

N
ach 1 M

onat 

A 80,8/34,9/23,8 12,0/23,1 1 12,5 15 - 1,8 177 - 
A 76,8/33,9/25,6 15,7/21,2 1 12,5 7 Pig. gelb 14 

(90x36) 
1,8 178 - 

B 77,6/35,5/23,6 12,7/19,0 2 25 93 PET (183x12) 
PP (97x21) 
Pig. blau 15 
(60x56) 
Pig. blau 15 
(54x38) 

3,6 360 - 
B 90,4/38,0/29,9 17,1/32,5 

C 85,8/40,9/25,3 15,8/26,9 1 12,5 10 - 1,8 177 - 
C 90,2/40,1/29,1 21,2/33,8 1 12,5 6 - 1,8 180 - 
D 91,3/40,7/27,0 19,7/31,4 2 25 42 - 3,6 360 - 
D 86,1/36,8/25,0 15,0/27,4 

N
ach 6 M

onate 

A 92,6/40,7/27,3 20,5/34,6 1 12,5 6 - 1,8 109 - 
A 90,1/39,2/26,3 19,0/28,7 1 12,5 0 - 1,8 4 - 
B 70,6/31,8/22,1 12,7/14,6 2 25 115 PP (80x40) 3,6 360 PP (44x16) 

PVC (13x10) 
PVC (19x15) 
PVC (15x14) 
PVC (8x6) 
PVC (13x9) 
PVC (25x19) 
PVC (22x13) 

B 82,8/36,9/26,1 14,9/26,0 

C 82,0/38,4/24,7 12,7/25,1 1 12,5 19 - 1,8 152 Pig. blau 15 
(30x25) 

C 85,9/37,6/24,0 15,7/23,9 1 12,5 10 - 1,8 180 - 
D 80,8/34,3/23,8 13,5/20,8 2 25 131 - 3,6 360 Pig. blau 15 

(18x17) D 77,0/37,6/25 17,2/24,4 
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Abb. 27: Pigment Gelb 14-Partikel aus dem Freilandversuch; A) lichtmikroskopisches Bild; B) Spektren der Pig-
ment Gelb 14-Referenz (blau) und des Partikels (rot) 

Abb. 28: Pigment blau 15-Partikel aus dem Freilandversuch; A) lichtmikroskopisches Bild; B) Spektren der Pig-
ment blau 15-Referenz (blau) und des Partikels (rot) 

Abb. 29: PVC-Partikel aus dem Freilandversuch; A) lichtmikroskopisches Bild; B) Spektren der PVC-Referenz 
(blau) und des Partikels (rot) 
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Abb. 30: PP-Partikel aus dem Freilandversuch; A) lichtmikroskopisches Bild; B) Spektren der PP-Referenz (blau) 
und des Partikels (rot) 

Abb. 31: PET-Faser aus dem Freilandversuch; A) lichtmikroskopisches Bild; B) Spektren der PET-Referenz (blau) 
und der Faser (rot) 

3.2 Exposition in PVC-Mikropartikeln unter Laborbedingungen 

3.2.1 PVC-Analyse mittels Raman-Mikrospektroskopie 
Im Rahmen des Laborversuchs konzentrierte sich die Analyse auf die Muscheln, die der höchsten 
PVC-Konzentration ausgesetzt waren (50 μg PVC-Pulver/l, Abb. 32). Nach vierwöchiger Exposition 
betrug die Anzahl aller, auf den ausgewählten Filterflächen (siehe Abb. 9 und Abb. 10) der drei Filter 
analysierten Partikel 325, 410 bzw. 327 Partikel. Hiervon wurden 91 ± 54 PVC-Mikropartikel der Grö-
ßenkasse kleiner 50 µm, sowie 133 ± 45 PVC-Mikropartikel größer 50 µm identifiziert. Auf den drei Fil-
tern, die nach weiteren vier Wochen Exposition in PVC-freiem Wasser (Depuration) angefertigt wur-
den, wurden insgesamt 222, 218 beziehungsweise 199 Partikel analysiert. Hiervon bestanden nur 2 ± 1 
Partikel kleiner 50 µm sowie 3 ± 2 Partikel größer 50 µm aus PVC (Abb. 33). Bei der Interpretation der 
Partikelzahlen ist zu beachten, dass zum Nachweis von Mikropartikeln größer 50 μm 12,5 % der Fil-
terfläche untersucht wurde, während Mikropartikel kleiner 50 μm auf 1,8 % der Filterfläche analysiert 
wurden. 
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Abb. 32: A und B) lichtmikroskopische Bilder zweier PVC-Mikropartikel aus den Laborversuchen; C) Spektren der 

PVC-Referenz (rot) und der -Partikel (blau, schwarz). 

Bei der Größenverteilung der während der Exposition von den Muscheln aufgenommenen Partikel ist 
mit Ausnahme der Fraktion kleiner 10 µm mit abnehmender Partikelgröße eine tendenzielle Zunahme 
der Partikelzahlen zu beobachten (Abb. 33). Dies stimmt mit der Größenverteilung und der Anzahl der 
im Versuch eingesetzten Partikel überein (Abb. 18). Auch nach der Depuration waren in den Muscheln 
sowohl Partikel kleiner 50 µm als auch größer 50 μm vorhanden, wobei auch hier tendenziell mehr 
kleine als große Partikel vorhanden waren (Abb. 33). 

Auch bei der Interpretation der in Abbildung 33 dargestellten Partikelzahlen pro Größenklasse gilt es 
zu beachten, dass 12,5 % der Filterfläche auf Partikel größer 50 μm aber nur 1,8 % der Fläche auf 
Partikel kleiner 50 μm untersucht wurden. Dadurch können die in A und B dargestellten Daten nicht 
direkt mit C und D verglichen werden. Pro Filter wurden nach vier Wochen hochgerechnet 5.056 ± 
3.000 PVC-Mikropartikel der Größenkasse kleiner 50 µm, sowie 1.064 ± 360 PVC-Mikropartikel grö-
ßer 50 µm identifiziert. Nach acht Wochen wurden nur noch 111 ± 56 PVC-Partikel kleiner 50 µm so-
wie 24 ± 16 PVC-Partikel größer 50 µm detektiert. 
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Abb. 33: Größenverteilung (Summe aus je 3 Filtern; n = 2 Muscheln pro Filter) der in den Muscheln nachgewiese-
nen PVC-Mikropartikel. A) Partikel < 50 μm nach 4 Wochen (Exposition), B) nach 8 Wochen (Depura-
tion), C) Partikel > 50 μm nach 4 Wochen und D) nach 8 Wochen. Es wurden jeweils 12,5% der effekti-
ven Filterfläche auf Partikel > 50 µm und 1,8% auf Partikel < 50 µm untersucht 

Die der Laborluft ausgesetzten Blindfilter wiesen nach Analyse von 27 beziehungsweise 39 Partikeln 
pro Filter keine Mikroplastik-Partikel auf. Auch im verwendeten Reinstwasser wurden keine Verunrei-
nigung mit PVC ermittelt. In der Blindprobe des Aufschlusses wurde bei einer Analyse von insgesamt 
94 beziehungsweise 123 Partikeln pro Filter ein PE- Partikel (Abb. 34), jedoch kein PVC nachgewie-
sen.  
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Abb. 34: PE-Partikel aus der Blindprobe des Aufschlusses; A) lichtmikroskopisches Bild; B) Spektren der PE-Re-
ferenz (rot) und des -Partikels (schwarz) 

3.2.2 Auswirkungen der PVC-Mikropartikel auf die Muschelgesundheit 

3.2.2.1 Pathologische Anatomie und Histopathologie 
Generell wiesen die Tiere einen guten Ernährungszustand auf. Unabhängig von der Expositionsdauer 
oder davon, ob es sich um PVC-exponierte oder Kontrolltiere handelte, waren vereinzelt makroskopi-
sche Veränderungen der Schale, wie Verfärbungen oder Auflagerungen an/auf dem Periostracum (äu-
ßere, organische Schicht) und der Perlmuttschicht vorhanden. Selten waren auch Veränderungen des 
Weichkörpers zu erkennen, wie gelbe oder gräuliche Auflagerungen auf den Kiemen oder kleine Ver-
narbungen. Mikroskopisch konnten wiederum unabhängig von der Versuchsgruppe vereinzelt Ciliaten 
zwischen den Kiemen der Muscheln gefunden werden.  

Auch der Konditions-Index (CI) der Muscheln zeigte keinerlei Abhängigkeit von der eingesetzten PVC-
Konzentration oder der Expositionsdauer (Abb. 35). Weiterhin traten während des gesamten Ver-
suchszeitraums keine auffälligen oder Gruppen-abhängigen Mortalitäten auf. So verendeten im Kon-
trollkollektiv insgesamt zwei Tiere. Die Zahl verendeter Muscheln betrug nach Exposition in 500 ng 
PVC/l drei Tiere; in 5 µg PVC/l zwei Tiere und in 50 µg PVC/l ein Tier. Nach Exposition in 50 ng PVC/l 
verendete keine der Muscheln.  

Abb. 35: Konditions-Index (CI) Großer Flussmuscheln (U. tumidus) nach wöchentlicher Entnahme ab Versuchsbeginn1. 
Stichprobe (n) = 9 je Gruppe und Zeitpunkt. Nicht signifikante Unterschiede (p > 0,05) sind nicht dargestellt. 
Sterne und Punkte unter- und oberhalb der Boxplots stellen milde und extreme Ausreißer dar (siehe Abb. 24). 
1Kollektiv für Biomarker-Analysen. 
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Lichtmikroskopisch wurden bei Tieren, die der höchsten PVC-Konzentration von 50 µg/l ausgesetzt 
waren keine Mikroplastik-ähnlichen Partikel im histologischen Schnitt beobachtet. Auch waren keine 
pathologischen Veränderungen sichtbar, welche nicht auch in den jeweiligen Kontrolltieren zu be-
obachten waren. Vielmehr handelt es sich um Nebenbefunde die hier der Vollständigkeit halber 
exemplarisch aufgeführt werden. 

Die bisherigen Untersuchungen konzentrierten sich auf die Mitteldarmdrüse. Hier wurden, unabhängig 
davon ob die Muscheln PVC-Mikropartikeln ausgesetzt wurden oder ob es sich um Kontrolltiere han-
delte, bei einzelnen Muscheln entzündliche Reaktionen beobachtet (Abb. 36). Die Veränderungen traten 
in der Regel gleichzeitig mit einem Parasitenbefall auf, sodass ein kausaler Zusammenhang zu vermu-
ten ist. Bei den Parasiten handelte es sich überwiegend um Larven von Trematoden (Bucephalidae). 

Vereinzelt wurde sowohl bei PVC-exponierten Tieren als auch bei Kontrollgruppen eine Tubulusatro-
phie und -nekrose in der Mitteldarmdrüse diagnostiziert (Abb. 37). Darüber hinaus wies das Tubu-
lusepithel der Mitteldarmdrüse von Tieren aller Gruppen verschiedene Zustandsformen auf, welche 
unterschiedliche physiologische Phasen der Verdauungsprozesse wie Resorptions-, Exkretions- und 
Regenerationsphase wiederspiegelten (Abb. 38, Abb. 39). 

  

Abb. 36:  
Histologischer Schnitt der Mittel-
darmdrüse einer Großen Flussmu-
schel (Unio tumidus), Kontrolltier. 
Interstitium mit Entzündungsherden 
(E), Befall mit Trematodenlarven 
(T); Färbung H&E 

 

  H

Abb. 37:  
Histologischer Schnitt der Mittel-
darmdrüse einer Großen Flussmu-
schel (U. tumidus), Kontrolltier. 
Entzündungsherde (E), atrophi-
sche Alteration (A), Nekrose von 
Tubuli (N),Hämozyten (H); Färbung 

&E  
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Abb. 38:  
Histologischer Schnitt der Mittel-
darmdrüse einer Großen Flussmu-
schel (U. tumidus), 50µg PVC/l. Tu-
buli mit hohen Epithelsäumen und 
unregelmäßig bis sternförmig ein-
geengten Lumina, Verdauungszel-
len (V) mit Vesikeln, basophilen 
Zellen (b) nach physiologischem 
Verteilungsmuster im Tubu-
lusepithel; Färbung H&E 

 

  

Abb. 39:  
Histologischer Schnitt der Mittel-
darmdrüse einer Großen Flussmu-
schel (U. tumidus), 50 µg PVC/l. 
Degenerative Veränderungen der 
Tubuli, z.T. Regeneration, Zelldetri-
tus im Tubuluslumen, Verringerung 
der Höhe des Tubulusepithels; Fär-
bung H&E  

3.2.2.2 Klinische Chemie und Biomarker 
Kiemen 
Die Calcium-Konzentrationen in den Kiemen der Muscheln unterschieden sich weder zwischen den 
PVC-exponierten Tieren und der Kontrolle innerhalb eines Probenahme-Zeitpunktes noch zwischen 
den verschiedenen Probenahmen signifikant (Abb. 1, Anhang I). Gleiches galt für die GGT-Werte 
(Abb. 2, Anhang I). Die HSP70-Werte hingegen waren in der Gruppe, die der höchsten PVC-Konzent-
ration ausgesetzt war nach einwöchiger Exposition tendenziell erhöht (Abb. 3, Anhang I). Die Bestim-
mung der ALT-Aktivität ergab keine Unterschiede zwischen den einzelnen Gruppen. Allerdings zeig-
ten sich Unterschiede zwischen den Zeitpunkten. Bei den Tieren aller Versuchsgruppen sowie der 
Kontrolle wurde ein signifikanter Anstieg der ALT-Aktivität von Woche eins auf Woche vier sowie eine 
signifikante Abnahme bis zur Woche acht beobachtet (Abb. 4, Anhang I). Die Aktivität von ALP zeigte 
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ein vergleichbares Muster, allerdings nicht so deutlich ausgeprägt, wie bei ALT (Abb. 5, Anhang I). Die 
GPx-Aktivitäten in den Kiemen der PVC-exponierten Tiere unterschieden sich zu keinem Zeitpunkt 
von denen der Kontrolle. Allerdings zeigten sich in verschiedenen Gruppen signifikante Unterschiede 
zwischen der ersten und der achten Woche, beziehungsweise zwischen der vierten und der achten 
Woche. Allerdings ist bei der Interpretation dieser Unterschiede zu beachten, dass in einzelnen Tieren 
der nach acht Wochen beprobten Muschelgruppen extrem erhöhte Enzymaktivitäten gemessen wur-
den (Abb. 6, Anhang I), die nicht repräsentativ für die Gruppen waren. Die Aktivität von AST unter-
schied sich zu keinem Zeitpunkt zwischen den Gruppen (Abb. 7, Anhang I). Innerhalb der in 5 µg 
PVC/l beziehungsweise 50 µg PVC/l exponierten Muscheln wurde jeweils in einem Fall ein signifikan-
ter Abfall der AST-Aktivität nach der Depurationsphase beobachtet. Eine Abnahme war auch in der 
Kontrolle festzustellen, allerdings war der Unterschied statistisch nicht signifikant (p=0,059).  

Mitteldarmdrüse 
In der Mitteldarmdrüse wurden hinsichtlich der Konzentrationen von Calcium-, Glucose- und Protein- 
sowie den Enzymaktivitäten von ALP, GGT und AST (Abb. 8–13 Anhang I) keine Unterschiede zwi-
schen PVC-exponierten und Kontrolltieren festgestellt. Vereinzelt unterschieden sich die Calcium-, 
und Protein-Konzentrationen sowie die Aktivität der GGT zwar signifikant zwischen den Zeitpunkten 
der Probenahme, allerdings ohne erkennbare Muster (Abb. 8, 10, 11 Anhang I). Für andere Parameter 
ergaben sich hingegen Muster bei einem Vergleich zwischen den Probenahmezeitpunkten. Wie in den 
Kiemen stiegen die ALP-Konzentrationen auch in der Mitteldarmdrüse im Mittel in allen Gruppen von 
Woche eins zu Woche vier an. Während bei Muscheln der beiden höchsten Testkonzentrationen die 
Unterschiede statistisch signifikant waren, wurden in den anderen Versuchsgruppen und in der Kon-
trolle nur Tendenzen ermittelt. In der Depurationsphase nahm die Aktivität in der Gruppe, die 5 µg 
PVC/l exponiert war wieder signifikant ab, was tendenziell auch in der Kontrolle und den beiden Grup-
pen zu beobachten war, die geringeren PVC-Konzentrationen ausgesetzt waren. Die ALP-Aktivität in 
der Mitteldarmdrüse der Tiere, die der höchsten Konzentration ausgesetzt waren, stieg hingegen in 
der Depurationsphase im Vergleich zu den Zeitpunkten während der Exposition im Mittel an (Abb. 9, 
Anhang I). Die AST-Aktivität war, mit Ausnahme der Kontrolltiere, nach vier Wochen am höchsten 
(Abb. 13, Anhang I), was sich wiederum mit den Befunden in den Kiemen deckt. Die Kontrolltiere wie-
sen nach der ersten Woche tendenziell die höchste, nach der achten Woche die niedrigste AST-Aktivi-
tät auf. Bezüglich der Aktivität der ALT war nach vier Wochen Exposition von der Kontrolle bis zur 
zweithöchsten PVC-Konzentration ein Anstieg zu beobachten (Abb. 15, Anhang I). Wie bei vielen an-
deren gemessenen Parametern auch, waren die mittleren ALT-Aktivitäten nach vier Wochen PVC-Ex-
position in der Regel (außer bei der Kontrolle) am höchsten. Die geringste Aktivität (teils tendenziell, 
teils signifikant) war nach der Depuration in allen Gruppen messbar (Abb. 15, Anhang I.) Die Konzent-
rationen von Glucose waren, mit Ausnahme der 50 ng PVC/l-Gruppe, nach der vierten Woche in allen 
Testgruppen (teils tendenziell, teils signifikant) am höchsten und wiederum nach der Depurations-
phase deutlich niedriger und zeigten somit ein ähnliches Muster (Abb. 12, Anhang I). Die Konzentrati-
onen der Triglyceride stiegen hingegen bei allen exponierten, außer der 5 µg PVC/l-Gruppe, bei der 
sich nur eine entsprechende Tendenz zeigte, zwischen der ersten und der achten Woche kontinuier-
lich und signifikant an. In den Kontrollmuscheln war hingegen zwischen der ersten und der vierten 
Woche eine Abnahme der Triglycerid-Konzentrationen zu beobachten. Ein Vergleich von PVC-expo-
nierten Muscheln mit Kontrolltieren ergab nur bei Tieren, die über den Zeitraum von einer Woche 50 
ng PVC/l ausgesetzt waren signifikant geringere Triglycerid-Konzentrationen. Tendenziell zeigten 
auch die übrigen PVC-exponierten Gruppen nach einer Woche im Mittel geringere Triglycerid-Kon-
zentrationen im Vergleich zur Kontrolle (Abb. 14, Anhang I).   
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Mantel 
Im Mantelgewebe der Kontrolltiere und der Muscheln, die den beiden höchsten PVC-Konzentrationen 
ausgesetzt waren, stiegen die Calcium-Konzentrationen von der ersten bis zur achten Woche signifi-
kant an. In den Muscheln, die den beiden niedrigeren PVC-Konzentrationen ausgesetzt wurden, war 
dieser Anstieg nicht signifikant ausgeprägt (Abb. 16, Anhang I). Die AST zeigte größtenteils das gleiche 
Aktivitätsmuster wie in der Mitteldarmdrüse. Die höchsten Werte traten, außer bei der Kontrolle, nach 
vierwöchiger PVC-Exposition auf. Nach der Depurationsphase lagen die Werte für AST in der Regel wie-
der auf einem niedrigen Niveau (Abb. 17, Anhang I). Auch die Protein-Konzentrationen waren mit Aus-
nahme der 5 µg PVC/l-Gruppe in der Regel nach vier Wochen am höchsten (Abb. 18, Anhang I). Im Ge-
gensatz dazu zeigte die ALT nach vierwöchiger Exposition sowohl in der Kontrolle als auch in den Tie-
ren der niedrigsten PVC-Konzentration die geringste Aktivität. Nach Exposition mit 500 ng, 5 µg und 
50 µg PVC/l waren die ALT-Aktivitäten hingegen zu allen drei Probenahme-Zeitpunkten im Mittel fast 
identisch (Abb. 19, Anhang I). Die Glykogen-Konzentrationen im Mantelgewebe waren im Mittel nach 
vier Wochen Exposition in allen Gruppen, mit Ausnahme der Tiere, die der höchsten PVC-Konzentra-
tion ausgesetzt waren, am höchsten. Ein Vergleich zwischen den Gruppen ergab, dass nach vier Wo-
chen mit steigender PVC-Testkonzentration die Glykogen-Konzentrationen im Mantel tendenziell ab-
nahmen. Der Unterschied war allerdings nur bei Muscheln, die der höchsten PVC-Konzentration aus-
gesetzt wurden signifikant gegenüber den Kontrolltieren (Abb. 40). Für die Glucose-Konzentrationen 
war ein gegenteiliger Trend zu beobachten. Während die Kontrolltiere nach der vierten Woche im Mit-
tel die niedrigsten Werte aufwiesen, waren bei Tieren, die der höchsten PVC-Konzentration von 50 
µg/l ausgesetzt waren, auch die höchsten Glucose-Werte nachweisbar. Es ist jedoch zu berücksichti-
gen, dass die Mittelwerte von einzelnen Extremwerten beeinflusst wurden. Zudem ist zu beachten, 
dass Glucose-Konzentrationen, welche unterhalb der Nachweisgrenze (2 mg/dl) lagen, als 2/3-Wert 
dieser Nachweisgrenze angenommen wurden (Abb. 41), da im Mantel von Muscheln auch im physio-
logischen Zustand Glucose enthalten ist (Chen et al. 2001). Bezüglich der Mantelgewichte beschrän-
ken sich die Ergebnisse auf Messdaten der ersten und vierten Versuchswoche, da die nach der ach-
ten Woche sezierten Muscheln anders aufgearbeitet wurden, sodass eine direkte Vergleichbarkeit der 
Messwerte nicht gegeben ist (siehe 2.2.3.2). Die Daten weisen mit steigender PVC-Konzentration auf 
eine tendenzielle Abnahme der mittleren Mantelgewichte zwischen der Kontrolle und allen PVC-expo-
nierten Muschelgruppen hin. Diese Tendenz wurde sowohl nach einwöchiger als auch nach vierwöchi-
ger Exposition beobachtet. Bei Muscheln, die der höchsten PVC-Konzentration ausgesetzt waren, lag 
das Mantelgewicht nach vier Wochen sogar signifikant unter dem der Kontrollmuscheln. Diese Ge-
wichtsabnahme spiegelte sich allerdings nicht im CI der Muscheln wieder. Hier ergaben sich weder 
zwischen den Gruppen, noch zwischen den Zeitpunkten der Probenahmen signifikante Unterschiede 
(siehe Kapitel 3.2.2.1 und Abb. 35).   
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Abb. 40: Im Supernatant des Mantels Großer Flussmuscheln (U. tumidus) gemessene Glycogen-Konzentrationen 
nach einwöchiger (blau) und nach vierwöchiger PVC-Exposition (rot) und nach darauf folgenden vier 
Wochen Depuration in PVC-freiem Wasser (grün). Nicht signifikante Unterschiede (p > 0,05) sind nicht 
dargestellt. Signifikante Unterschiede zwischen PVC-exponierten und Kontroll-Muscheln sowie zwischen 
den Probenahmezeitpunkten sind als Linien über den Boxplots dargestellt, wenn der entsprechende 
Kruskal-Wallis Test (gefolgt von Post-Hoc Tests) ein signifikantes Ergebnis lieferte. Die entsprechenden 
Signifikanzniveaus werden mittels Sternen (*) dargestellt: p-Wert < 0,05 ≙*, < 0,01 ≙**, < 0,001 ≙***. 

Abb. 41: Im Supernatant des Mantels Großer Flussmuscheln (U. tumidus) gemessene Glucose-Konzentrationen 
nach einwöchiger (blau) und nach vierwöchiger PVC-Exposition (rot) und nach darauf folgenden vier 
Wochen Depuration in PVC-freiem Wasser (grün). Nicht signifikante Unterschiede (p > 0,05) sind nicht 
dargestellt. Signifikante Unterschiede zwischen PVC-exponierten und Kontroll-Muscheln sowie zwischen 
den Probenahmezeitpunkten sind als Linien über den Boxplots dargestellt, wenn der entsprechende 
Kruskal-Wallis Test (gefolgt von Post-Hoc Tests) ein signifikantes Ergebnis lieferte. Die entsprechenden 
Signifikanzniveaus werden mittels Sternen (*) dargestellt: p-Wert < 0,05 ≙*, < 0,01 ≙**, < 0,001 ≙***. 
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Abb. 42: Mantelgewichte Großer Flussmuscheln (U. tumidus) nach einwöchiger (blau) und nach vierwöchiger 

PVC-Exposition (rot). Die Gewichte nach Depuration sind nicht dargestellt, da die Gewebe nach diesem 
Zeitpunkt anders behandelt wurden. Nicht signifikante Unterschiede (p > 0,05) sind nicht dargestellt. Die 
Vergleiche zwischen PVC-exponierten und Kontroll-Muscheln sowie zwischen den Probenahmezeitpunkten 
sind als Linien über den Boxplots dargestellt, wenn der entsprechende Mann-Whitney U-Test ein signifi-
kantes Ergebnis lieferte. Die Signifikanzniveaus werden mittels Sternen (*) dargestellt: p-Wert < 0,05 ≙*, 
< 0,01 ≙**, < 0,001 ≙***. 
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4 Diskussion 

4.1 Verfahrensunsicherheiten und Grenzen der Interpretation 

4.1.1 Kontamination 
Synthetische Kunststoffe sind auch aus modernen Laboratorien nicht mehr wegzudenken. Ein Groß-
teil aller Verbrauchsmaterialien und viele Geräte, Equipment oder Teile davon sind aus Kunststoffen 
hergestellt. Die Vermeidung einer Kontamination sowohl bei der Probennahme und -aufarbeitung, der 
Probenlagerung in Kunststoffgefäßen sowie der Analyse stellt eine große Herausforderung beim 
Nachweis von Mikroplastik in Umweltproben dar. Bei allen genannten Arbeitsschritten können sich 
Mikroplastik-Partikel lösen und in die Proben eingebracht werden. Darüber hinaus besteht die Gefahr 
der Kontamination aus der Luft oder über Fasern, die sich zum Beispiel aus der Kleidung lösen (Dris 
et al., 2018; Scopetani et al., 2019). Bei der Arbeit mit definierten, seltenen oder markierten Mikroplas-
tik-Partikeln, wie im vorliegenden PVC-Versuch, können eventuelle Kontaminationen durch Kleidungs-
fasern oder kunststoffhaltiges Equipment, welche nicht aus dem nachzuweisenden Kunststoff beste-
hen, vernachlässigt werden. Bei der Untersuchung von Umweltproben oder grundsätzlich von Proben 
in denen verschiedenste Kunststoffe das Target bilden, wie bei der Untersuchung der Muscheln aus 
dem Freilandversuch, sollte jede Kontaminationsmöglichkeit möglichst ausgeschlossen werden. In 
vielen Studien, speziell zu Beginn der Mikroplastikforschung, wurde die Möglichkeit der Selbstkonta-
mination allerdings wenig beachtet. Als Folge werden einige Studien mittlerweile stark diskutiert und 
deren Ergebnisse sogar angezweifelt (Lachenmeier et al., 2015; Rist et al., 2018; Scopetani et al., 
2019). In vorliegender Studie wurden verschiedene Maßnahmen ergriffen, um eine Kontamination der 
Proben mit Mikroplastik zu vermeiden (siehe 2.1.2, 2.2.1, 2.2.2 und 2.2.3.1). Die Untersuchungsergeb-
nisse der Blindproben zeigen, dass die Maßnahmen geeignet waren, eine Kontamination zu verhin-
dern. Ein weiteres Indiz für die Wirksamkeit der getroffenen Vorkehrungen ist, dass in Kontrolltieren 
des Freilandversuchs kein Mikroplastik nachweisbar war und in denen aus dem Laborversuch keine 
PVC-Mikropartikel vorhanden waren (siehe 3.1.1 und 3.2.1). 

4.1.2 Einfluss des chemischen Aufschlusses und der Analysemethode 
Voraussetzung für den Nachweis von Mikroplastikpartikeln in Muscheln ist die möglichst vollständige 
Entfernung von Muschelgewebe und weiteren organischen und anorganischen Substanzen. Hierfür 
wurden verschiedene Methoden beschrieben. In der Regel sind Säuren, Basen, oxidierende Chemika-
lien (zum Beispiel Wasserstoffperoxid, H2O2), Tenside (Natriumdodecylsulfat, SDS), Enzyme (Lipase, 
Amylase, Chitinase, Proteinase, Cellulase) oder eine Abfolge solcher Substanzen beteiligt (Xu et al., 
2019). Allerdings beeinflussen diese Stoffe die späteren Analysenergebnisse. 

Je nach eingesetzter Methode wird Gewebe unterschiedlich gut aufgeschlossen. Bei einem zu „mil-
den“ Aufschluss kann Material auf dem Filter verbleiben und Partikel einschließen oder überdecken, 
sodass die Qualität der Partikeldetektion verschlechtert wird. Die im Gegensatz dazu in verschiedenen 
Studien genutzten starken Säuren (wie Salpetersäure (HNO3), Claessens et al., 2013; van Cauwen-
berghe & Janssen, 2014; Witte et al., 2014) und Basen (Claessens et al., 2013; Dehaut et al., 2016; 
Rochman et al., 2015) ermöglichen zwar eine sehr effektive Zersetzung von Muschelweichkörpern, 
können die chemischen und optischen Eigenschaften von Polymeren allerdings beeinflussen (Avio, 
Gorbi, & Regoli, 2015; Cole et al., 2014). Dies kann zu Änderungen der Partikel-Morphologie und -
Farbe führen, aber auch zu Verklumpung und Verschmelzung bis hin zur kompletten Auflösung der 
Mikroplastik-Partikel. So wurden in verschiedenen Studien beispielsweise Farbveränderungen, Ge-
wichtsverluste oder die Zunahme der Partikeloberfläche von PET- und PE-Partikel beschrieben, sowie 
die komplette Zersetzung von Nylon-Fasern und PA-Partikeln (Catarino et al., 2017; Dehaut et al., 
2016; Roch & Brinker, 2017). Dadurch kann die Detektion und Quantifizierung der Partikel oder einzel-
ner Polymersorten verfälscht, oder ganz verhindert werden.  
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In Vorversuchen zur aktuellen Freilandstudie wurde kein Effekt der hier ebenfalls genutzten HNO3 auf 
PET und PE festgestellt. PA wurde durch den Aufschluss jedoch vollständig aufgelöst. Somit ist nicht 
auszuschließen, dass sich auch in den an der Kläranlage exponierten Muscheln ursprünglich PA-Par-
tikel befanden, die nach dem Aufschluss nicht mehr detektiert werden konnten. In anderen Freiland-
studien in denen keine HNO3 zum Einsatz kam, zählten PA- und PA-Cellulose zu den in Muscheln am 
häufigsten nachgewiesenen Polymeren (Courtene-Jones et al., 2017). 

Im Vorfeld des Expositionsversuchs mit PVC wurde der Einfluss von HNO3 auf dieses Polymer unter-
sucht. Dabei wurden keine Veränderungen der eingesetzten PVC-Mikropartikel beobachtet. Andere 
Studien weisen zwar auf einen Einfluss von HNO3 auf Farbe und Oberfläche (Vergilbung) hin (Dehaut 
et al., 2016; Roch & Brinker, 2017), eine vollständige Auflösung von PVC-Mikropartikeln durch HNO3 
wurde jedoch bisher nicht beschrieben. Somit ist davon auszugehen, dass die Anzahl der PVC-Mikro-
partikel in den Muscheln aus dem Laborversuch durch die Aufschlussmethode nicht beeinflusst 
wurde. Für zukünftige Studien sollte dennoch auf alternative Aufschlussmethoden zurückgegriffen 
werden, bei denen Gewebe statt mit HNO3 zum Beispiel mit Enzymen oder schwachen Basen entfernt 
wird (Catarino et al., 2017; Thiele et al., 2019). Des Weiteren ist grundsätzlich eine Standardisierung 
der Aufschlussmethoden anzustreben, um eine bessere Vergleichbarkeit von Studienergebnissen zu 
erreichen (Catarino et al., 2017; Vandermeersch et al., 2015).  

Bei der Analyse von Mikroplastik sollte gewährleistet sein, dass synthetische Polymere von natürli-
chen Partikeln oder Fasern, wie Quarz, Pflanzenteilen, Chitin-Teilchen oder Cellulose sicher unter-
schieden werden können. Weitgehend ungeeignet erscheint die in frühen Studien häufig angewendete 
optische Identifizierung mit dem bloßen Auge oder einem optischen Mikroskop (Dris et al., 2018). Es 
wurde gezeigt, dass eine solche Identifikation meist stark fehlerbelastet ist und umso unsicherer wird, 
umso kleiner die Partikel sind (Lenz et al., 2015; Song et al., 2015). So ergab eine Studie, dass 20 % 
aller Partikel kleiner 1 mm, die optisch als Mikroplastik eingeordnet wurden, aus Aluminiumsilikaten 
bestanden (Eriksen et al., 2013). Weitere Studien stellten bei der optischen Bestimmung von Polyme-
ren Fehlerquoten von bis zu 70 % (Hidalgo-Ruz et al., 2012; Lenz et al., 2015) bei der Identifikation 
von Fasern sogar von 100 % (Remy et al., 2015) fest.  

Als state-of-the-art Methodik zum qualitativen sowie quantitativen Nachweis von Mikroplastik gelten 
gegenwärtig die Fourier-Transformations-Infrarot- (FTIR, Löder & Gerdts 2015; Löder et al. 2015) so-
wie die Raman-Mikrospektroskopie (Anger et al. 2018; Song et al. 2015). Beide Methoden erlauben 
eine quantitative Partikelanalyse sowie eine eindeutige Bestimmung der Polymersorte. Allerdings sind 
auch mit diesen Methoden ermittelte Analysenergebnisse nicht ohne Einschränkung vergleichbar, 
sondern eher komplementär zu sehen (Cabernard et al., 2018). Anhand der FTIR-Spektroskopie ist 
derzeit nur eine Identifizierung von Plastikpartikeln bis zu einer minimalen Größe von 20 µm möglich. 
Die Raman-Mikrospektroskopie eignet sich insbesondere zum sicheren Nachweis sehr kleiner Mikro-
plastikpartikel von bis zu 1 µm (Käppler et al. 2016; Anger et al. 2018). Während die FTIR-Spektrosko-
pie die Analyse aller Partikel auf einem Probenfilter erlaubt, kann mittels Raman-Mikrospektroskopie 
im Moment nur ein geringer Anteil der Filterfläche mit einem tragbaren Zeitaufwand analysiert werden. 
Deshalb werden, wie auch in vorliegender Studie, meist nur kleine Teilbereiche (< 5 % Filterfläche) 
oder Einzelpartikel evaluiert und diese Teilergebnisse anschließend auf den kompletten Filter extrapo-
liert (Enders et al., 2015; Lenz et al., 2015; Oßmann et al., 2018). In wieweit Messungen von Teilberei-
chen repräsentativ sind und statistische Aussagekraft besitzen, hängt unter anderem stark von der Art 
der Probe und deren Aufbereitung ab (Xu et al., 2019). So sollten Partikel homogen über den Analyse-
filter verteilt sein, um eine valide Hochrechnung zu ermöglichen. Da dies jedoch mit der momentan 
gängigen Filtrationstechnik nicht vollständig gewährleistet werden kann, handelt es sich bei den durch 
Hochrechnung ermittelten Partikelzahlen um Näherungswerte an den tatsächlichen Mikroplastikgehalt 
einer Probe. 
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Wenn es darum geht, Partikel unterschiedlicher Polymerzusammensetzung in Umwelt oder Biotapro-
ben nachzuweisen, stellen die genannten spektroskopischen Methoden die Mittel der Wahl dar. Für 
den Nachweis von PVC-Partikeln wird derzeit am LfU eine Methode entwickelt, die auf einer automati-
sierten Messung mittels Rasterelektronenmikroskopie (REM) in Verbindung mit Energiedispersiver 
Röntgenspektroskopie (EDX) beruht. Diese Methode hat den Vorteil, dass die PVC-Mikropartikel 
ebenso sicher identifiziert werden können, wie mit Raman-Mikrospektroskopie, dies aber bei besserer 
Auflösung und bei höheren Vergrößerungen. Dadurch können sogar noch kleinere Partikel identifiziert 
werden. Mit Hilfe einer inzwischen etablierten Automatisierungs-Software ist es möglich, komplette Fil-
ter zu analysieren. Eine ähnliche Methodik wurde bereits erfolgreich zur Unterscheidung von Mikro-
plastik und anorganischen Materialien in Sedimentproben von Fließgewässern (Blair et al., 2019), 
Oberflächenwasser von Seen (Eriksen et al., 2013) sowie Biota-Proben (Su et al., 2016; Wagner et 
al., 2017; Wang, Ndungu et al., 2017) eingesetzt. 

4.2 Aufnahme und Wirkung von Mikroplastik in Flussmuscheln 

4.2.1 Freilandexposition an der Kläranlage Weißenburg 
Bisherige Untersuchungen zum Vorkommen von Mikro- und Makroplastik konzentrierten sich in erster 
Linie auf aus dem Freiland entnommene, marine Muscheln (Abidli et al., 2019; Bråte et al., 2018; De-
haut et al., 2016; Digka et al., 2018; Fang et al., 2019; Fernández Severini et al., 2019; Li et al., 2015; 
Li et al., 2016; van Cauwenberghe, Devriese et al., 2015; van Cauwenberghe & Janssen, 2014; Webb 
et al., 2019; Zhao et al., 2018), während Süßwassermuscheln kaum untersucht wurden (Berglund et 
al., 2019; Su et al., 2016; Su et al., 2018). 

In vorliegender Studie wurde exemplarisch an der Kläranlage Weißenburg ein aktives Monitoring mit 
einheimischen Flussmuscheln (U. pictorum) durchgeführt. Dabei wurde je ein Tierkollektiv im gereinig-
ten Abwasser der Kläranlage sowie in der als Vorfluter dienenden Schwäbischen Rezat oberhalb und 
unterhalb der Kläranlageneinleitung exponiert. Die Untersuchungen ergaben, dass ausschließlich in 
Abwasser exponierten Muscheln Mikroplastik nachgewiesen wurde. Das lässt darauf schließen, dass 
im gereinigten Abwasser während der Versuchsphase Mikroplastik vorhanden war und somit von ei-
nem Eintrag in die Schwäbische Rezat auszugehen ist. Bei der Mehrzahl dieser Mikropartikel handelte 
es sich um PVC, einem Polymer, dass oft in Kanal- und Abwasserrohrsystemen enthalten ist (Titow, 
1984). Ein Zusammenhang zwischen den im Abwasser detektierten PVC-Partikeln und dem Abwas-
serröhrensystem ist nicht gänzlich auszuschließen. Zur sicheren Klärung der Herkunft der PVC-Mikro-
partikel und deren Eintragswege in das Abwasser wären weitere Studien erforderlich. Die Tatsache, 
dass in den unterhalb der Abwassereinleitung in der Schwäbischen Rezat exponierten Flussmuscheln 
kein Mikroplastik gefunden wurde, spricht dafür, dass die Konzentrationen aufgrund der dort herr-
schenden Verdünnungsverhältnisse zu gering waren, um von den Muscheln aufgenommen zu wer-
den. 

Neben der Höhe der Mikroplastikkonzentration hat auch die Expositionsdauer einen Einfluss auf die 
Anzahl der in den Muscheln nachgewiesenen Mikroplastikpartikel. Bei der Interpretation der Analysen-
daten ist zu berücksichtigen, dass für den Nachweis von Kunststoffteilchen größer 50 µm 12,5 % der 
effektiven Filterfläche, für Partikel kleiner 50 µm hingegen nur 1,8 % der Filterfläche analysiert wurden. 
Hochgerechnet auf die gesamte Filterfläche wiesen die Muscheln nach einmonatiger Exposition im 
gereinigten Abwasser der Kläranlage durchschnittlich vier Partikel auf. Nach einer Expositionsdauer 
von sechs Monaten wurde in den Muscheln mit durchschnittlich 113 Partikeln deutlich mehr Mikroplas-
tik gefunden. Die vier nach einmonatiger Exposition nachgewiesenen Mikroplastikpartikel waren grö-
ßer als 50 µm. Von den nach sechsmonatiger Exposition detektierten 113 Kunststoffpartikeln waren 
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zwei Partikel ebenfalls dieser Größenfraktion zuzuordnen. Ein Großteil der Mikroplastikpartikel (111 
Partikel) wies allerdings eine Größe von weniger als 50 µm auf.  

Vorbehaltlich methodischer Unsicherheiten, insbesondere durch die Hochrechnung der Anzahl analy-
sierter Mikroplastikpartikel auf die effektive Filterfläche, weisen die Befunde darauf hin, dass die Dauer 
der Exposition einen Einfluss auf die Höhe der aufgenommenen Partikelzahlen hat. In Übereinstimmung 
mit Befunden anderer Studien (Browne et al. 2008) sprechen die vorliegenden Ergebnisse auch dafür, 
dass, zumindest bei einer längeren Expositionszeit von 6 Monaten, in erster Linie sehr kleine Partikel mit 
einer maximalen Ausdehnung von unter 20 µm aufgenommen werden. Ein möglicher Grund hierfür 
könnte sein, dass filtrierende Muscheln aufgrund hochentwickelter Selektionsmechanismen die Partikel 
aufgrund ihrer geringen Größe aufnehmen und größere Partikel vor der Aufnahme ausselektieren. Es ist 
jedoch auch nicht auszuschließen, dass die zu den beiden Untersuchungszeitpunkten in den Muscheln 
nachgewiesenen, unterschiedlichen Partikelkonzentrationen und Größenverteilungen die jeweils vorlie-
gende Partikelbelastung des Abwassers wiederspiegeln. 

Muscheln werden im Vollzug der Oberflächengewässerverordnung (OGewV, 2016) zur Überwachung 
von Umweltqualitätsnormen prioritärer Schadstoffe eingesetzt. In vorliegender Studien wurden Muscheln 
über definierte Zeiträume als Indikatororganismen exponiert um Mikroplastikbelastungen im gereinigten 
Abwasser der Kläranlage Weißenburg sowie im Vorfluter Schwäbische Rezat abzubilden. Der Vorteil 
dieser Vorgehensweise gegenüber stichprobenartigen Untersuchung von Abwasser- und Gewässerpro-
ben besteht darin, dass die Ergebnisse keine Momentaufnahme darstellen, sondern eine höchstwahr-
scheinlich variierende Belastung über den gesamten Expositionszeitraum darstellen. 

4.2.2 Exposition mit PVC-Mikropartikeln unter Laborbedingungen 
Für eine Risikobewertung der in Gewässern vorhandenen Mikroplastikkonzentrationen ist entschei-
dend, ob und in welchem Umfang die Partikel von Organismen aufgenommen werden und ob Mikro-
plastik im Zuge einer Depurationsphase wieder ausgeschieden werden kann. Ziel vorliegender Studie 
war darüber hinaus zu ermitteln, in wieweit die aufgenommenen Mikroplastikpartikel schädliche Aus-
wirkungen auf Gewässerorganismen entfalten. Zur Bearbeitung dieser Fragestellungen wurde eine 
PVC-Exposition unter Laborbedingungen gewählt, da hierdurch andere, belebte und unbelebte Fakto-
ren, die unter Freilandbedingungen Einfluss auf die Gesundheit der Organismen haben können, aus-
geschlossen werden.  

Der Expositionsversuch unter Laborbedingungen orientierte sich an der Vorgehensweise und den Er-
gebnissen Freilandversuches. Als Testorganismen wurde ebenfalls eine Flussmuschelart (U. tumidus) 
verwendet. Als Testmaterial wurde PVC ausgewählt, da dieses Polymer sowohl im Ablauf der Kläran-
lage Weißenburg (Domogalla-Urbansky et al. 2018), als auch in bayerischen Flüssen und Seen (Heß 
et al. 2018, Schwaiger 2019) zu den am häufigsten detektierten Kunststoffen zählt. Da filtrierende Mu-
scheln Partikel bestimmter Eigenschaften präferieren (Ward et al. 2019), wurden die Tiere PVC-Mikro-
partikeln verschiedener Größe und Form ausgesetzt, wobei ein Großteil der im Versuch eingesetzten 
Partikel eine Größe von 5 µm und kleiner aufwies. Des Weiteren wurde berücksichtigt, dass sowohl 
der Expositionsdauer als auch der eingesetzten Mikroplastikkonzentration möglicherweise eine ent-
scheidende Rolle hinsichtlich der aufgenommenen Menge an Mikroplastik und der daraus resultieren-
den gesundheitlichen Beeinträchtigungen zukommt. So wurden die Muscheln in Aquarien über vier 
Wochen definierten PVC-Konzentrationen zwischen 50 ng–50 µg PVC/l Aquarienwasser ausgesetzt. 
Dabei entsprach die niedrigste der eingesetzten Konzentrationen (50 ng PVC/l) in etwa einer Partikel-
zahl von 1.760 Partikeln/m3und lag damit nur um zwei Größenordnungen über den, in der Wasserphase 
bayerischer Flüsse und Seen ermittelten Partikelzahlen (Heß et al. 2018, Schwaiger 2019). Die höchste 
Konzentration (50 µg PVC/l) hingegen lag bei etwa 1,76 Mio. Partikeln/m3. Zudem ist zu berücksichtigen, 
dass es aufgrund der bisher praktizierten Probenahmetechnik am Gewässer mit Netzen oder Sieben mit 
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einer Maschenweite von 300 µm in der Regel zu einer deutlichen Unterschätzung der tatsächlichen Par-
tikelzahlen kommt. Im internationalen Vergleich kommt sowohl der Testkonzentration von 50 ng/l als 
auch 500 ng/l eine Umweltrelevanz zu. So wurden in Wasserproben chinesischer Seen Partikelzahlen 
zwischen 1.660 (Su et al. 2016) und 15.000 Partikel/m3 (Wang, Ndungu et al., 2017) detektiert. 

Ein weiterer Schwerpunkt der Studie war, zu untersuchen, ob von Muscheln aufgenommenes Mikroplas-
tik akkumuliert oder wieder abgegeben wird. Deshalb schloss sich an die vierwöchige Mikroplastik-Expo-
sition eine Depurationsphase an, in der die Tiere in PVC-freiem Quellwasser gehalten wurden. 

4.2.2.1 Mikroplastik-Aufnahme und Depuration 
Eine Analyse von PVC-Mikropartikeln mittels Raman-Spektroskopie wurde an Muscheln, die der 
höchsten Partikelkonzentration von 50 μg PVC/l ausgesetzt waren, durchgeführt. Wie bei der Freiland-
studie (4.4.1) wurde auch im Laborversuch zwischen den Größenklassen größer bzw. kleiner 50 µm 
differenziert. Ebenso ist auch bei der Interpretation der Analysendaten zu berücksichtigen, dass für 
den Nachweis von Kunststoffteilchen größer 50 µm 12,5 % der effektiven Filterfläche, für Partikel klei-
ner 50 µm hingegen 1,8 % der Filterfläche analysiert wurden. 

Es zeigte sich, dass eine vierwöchige Exposition zur Aufnahme von PVC-Mikropartikeln in Flussmu-
scheln führt. So wurden nach diesem Zeitraum, hochgerechnet auf die effektive Filterfläche, 5056 ± 
3000 PVC-Mikropartikel der Größenkasse kleiner 50 µm, sowie 1.064 ± 360 PVC-Mikropartikel größer 
50 µm identifiziert. Nach acht Wochen wurden hochgerechnet nur noch 111 ± 56 Partikel kleiner 50 
µm sowie 24 ± 16 Partikel größer 50 µm aus PVC nachgewiesen. 

Die Muscheln nahmen somit deutlich mehr Partikel kleiner 50 µm als größer 50 µm auf. Dies ist zum 
einen damit zu erklären, dass ein Großteil der im Versuch eingesetzten Partikel eine Größe von 50 µm 
und kleiner aufwies, sodass die Muscheln überproportional häufig mit Partikeln dieser Größenklasse 
in Kontakt waren. Es ist aber auch nicht auszuschließen, dass Muscheln bevorzugt Partikel dieser 
Größe aufnehmen (Browne et al. 2008). Nach anschließender, vierwöchiger Hälterung der Muscheln 
in Quellwasser, ohne Zugabe von PVC, wurden in den Tieren vergleichsweise wenige PVC-Mikropar-
tikel detektiert. 

Dieses Ergebnis deckt sich mit Beobachtungen an meist marinen, für den menschlichen Verzehr kulti-
vierten Muschelarten. So wurde beispielsweise in Gemeinen Miesmuscheln (Mytilus edulis) und Pazi-
fischen Austern (Magallana gigas) nach Ingestion von Mikroplastik bereits nach dreitägiger Exposition 
in Mikroplastik-freiem Wasser eine circa 30-prozentige Abnahme der Partikelanzahl beobachtet (van 
Cauwenberghe & Janssen, 2014). Eine andere, ebenfalls an Pazifischen Austern durchgeführte Stu-
die ergab nach dreitägiger Depurationsphase sogar eine knapp 85-prozentige Mikroplastik-Abnahme 
(Graham et al., 2019). Andere Untersuchungen an Gemeinen Miesmuscheln und Mittelmeer-Miesmu-
scheln (Mytilus galloprovincialis) zeigten, dass diese nicht nur Partikel, sondern auch Mikroplastik-Fa-
sern wieder abgegeben können (Fernández & Albentosa, 2019; Gonçalves et al., 2019; Kolandha-
samy et al., 2018; Woods et al., 2018).  

Einen Unterschied gibt es möglicherweise zwischen kultivierten und wilden Muscheln. So lag die Aus-
scheidungsrate innerhalb von 93 Stunden bei kultivierten Schinkenmuscheln (Perna perna) mit 
28,95 % etwas niedriger als bei wildlebenden Individuen (46,79 %) (Birnstiel et al., 2019). Auch für die 
Quagga-Dreikantmuschel (Dreissena rostriformis bugensis), eine Süßwassermuschelart, wurde ge-
zeigt, dass Mikroplastik in Form fluoreszierender PS-Partikel wieder abgegeben wird. Allerdings wur-
den auch hier nach Monaten immer noch Partikel in und an den Muscheln gefunden (Merzel et al., 
2019).  
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Die Befunde sprechen dafür, dass in Übereinstimmung mit anderen Studien (z. B. Ribeiro et al., 2017) 
Muscheln Mikroplastik aufnehmen, dass aber ein großer Prozentsatz der Partikel in einer Depurati-
onsphase wieder abgegeben wird. Sehr wenige Partikel können jedoch auch für längere Zeit in den 
Tieren verbleiben. Dadurch ist nicht auszuschließen, dass sich in den Partikeln enthaltene Additive 
oder an der Oberfläche adsorbierte organische Stoffe lösen und gegebenenfalls Wirkungen bei Ge-
wässerorganismen entfalten (Schrank et al., 2019). 

4.2.2.2 Pathologische Anatomie und Histopathologie 
Generell wiesen die Tiere einen guten Ernährungszustand auf. Pathologisch-anatomische Befunde, 
wie zum Beispiel Auflagerungen auf dem Periostracum, der Perlmuttschicht oder den Kiemen traten 
gelegentlich sowohl bei PVC-exponierten Muscheln als auch bei Kontrolltieren auf und werden als Ne-
benbefunde gewertet. Die Mortalitätsrate war in allen Gruppen sehr gering. 

Bei Einhaltung eines entsprechenden Qualitätsstandards und unter Voraussetzung, dass die Befun-
derhebung durch erfahrene Pathologen erfolgt, ist die Histopathologie eine gut geeignete Methode, 
um Gewebsläsionen unterschiedlicher Genese zu detektieren. Auch endokrine oder toxische Wirkun-
gen von Additiven (Flammschutzmittel, Farbstoffe, Weichmacher, etc.) können zum Teil durch eine 
histopathologische Untersuchung von Zielorganen erfasst und gegebenenfalls durch Untersuchungs-
ergebnisse zu klinisch-chemischen Parametern und Biomarkern ergänzt und bestätigt werden. 

Die histopathologischen Untersuchungen in vorliegender Studie an Flussmuscheln konzentrierten sich 
auf die Mitteldarmdrüse, einem im Rahmen ökotoxikologischer Studien an Muscheln häufig untersuch-
ten Zielorgan (Oehlmann & Schulte-Oehlmann, 2003). 

Die diagnostizierten Alterationen beschränkten sich auf vereinzelte, entzündliche Reaktionen sowohl 
bei PVC-exponierten Muscheln als auch bei Kontrollindividuen, die vermutlich auf einen Parasitenbe-
fall mit Trematodenlarven zurückzuführen sind. Dies ist für die im Versuch eingesetzten Flussmu-
scheln nicht ungewöhnlich, da sie obligate Zwischenwirte von Digenea, einer Unterklasse der Tre-
matoden sind (Petkevičiūtė et al., 2014). Die Versuchsmuscheln wurden aus einer Zuchtanlage im 
Halbfreiland bezogen, wo diese Parasiten vermutlich auch vorkommen. In den histologischen Schnit-
ten der Mitteldarmdrüse wurden weder Strukturen identifiziert, die im Sinne von PVC-Mikropartikeln zu 
interpretieren sind, noch wurden Zell- oder Gewebeveränderungen beobachtet, die sich auf die PVC-
Exposition zurückführen lassen. Somit sprechen die aktuellen Befunde gegen eine Translokation von 
PVC-Partikeln aus dem Verdauungstrakt in die Mitteldarmdrüse. Auch in anderen, methodisch ähnli-
chen Studien, in denen auch oft sehr kleine Mikroplastik-Partikel eingesetzt wurden, wurde kein Über-
gang von Mikroplastik ins Gewebe beobachtet. So wiesen beispielsweise Sussarellu et al. (2016) in 
Austern nach achtwöchiger Exposition in PS-Partikeln mit einem Durchmesser von 2 und 6 µm in ei-
ner Konzentration von 0,023 mg/l ausschließlich in den Lumina von Magen und Darm PS-Partikel 
nach, nicht jedoch in den Zellen der Mitteldarmdrüse. Paul-Pont et al. (2016) detektierten PS-Partikel 
nach siebentägiger Exposition ausschließlich in Schleimauflagerungen der Kiemen sowie im Lumen 
des Verdauungstraktes. 

Im Gegensatz dazu wiesen Untersuchungen an Miesmuscheln auf eine Translokation von Polyethylen 
in das Muschelgewebe hin (Moos et al. 2012). Als Aufnahmepfad wurde unter anderem eine, bereits 
in den 70igerJahren beschriebene Aufnahme aus dem Magen über die Epithelzellen der Mitteldarm-
drüse (Mathers, 1972) diskutiert. Auch andere Untersuchungen ergaben eine Translokation von Mikro-
plastik in das Darmepithel oder die Hämolymphe (Avio, Gorbi, Milan et al., 2015; Browne et al., 2008; 
Magni et al., 2018; Ribeiro et al., 2017; Scanes et al., 2019; Sendra et al., 2019). Zudem wurden 
durch Mikroplastik hervorgerufene Schädigungen im Bereich der Epithelien von Gastrointestinaltrakt 
und Kiemen sowie entzündliche Veränderungen beschrieben (Paul-Pont et al., 2016; Sıkdokur et al., 
2020; Song et al., 2019).  
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Prinzipiell sind somit durch Mikroplastik-Partikel verursachte, vielfältige histopathologische Verände-
rungen bei Muscheln denkbar. Die in vorliegender Studie durchgeführten Untersuchungen der Mittel-
darmdrüse von Muscheln, die der höchsten PVC-Konzentrationen von 50 µg/l ausgesetzt waren, erga-
ben jedoch keinerlei Hinweise auf histopathologische Alterationen. 

4.2.2.3 Klinische Chemie und Biomarker 
Anhand von Biomarkern und klinisch-chemischen Parametern lassen sich physiologische und bioche-
mische Prozesse in Organismen messen. Die Ergebnisse haben prognostische und diagnostische 
Aussagekraft und können als Indikatoren für Umweltbelastungen herangezogen werden. Die Parame-
ter bilden entweder unspezifische Wirkungen ab oder reagieren sehr spezifisch auf eine Einwirkung 
von Stoffen oder Stoffgruppen (Tsangaris et al., 2010). Da bisher noch wenig zur Wirkung bezie-
hungsweise zu Wirkmechanismen von Mikroplastik auf Muscheln bekannt ist, wurde in vorliegender 
Studie eine Vielzahl von Parametern untersucht, um eine umfassende Beurteilung des allgemeinen 
Gesundheitszustandes der Muscheln zu ermöglichen und gegebenenfalls eine Beeinträchtigung durch 
PVC-Mikropartikel aufzuzeigen. 

Auch wenn die Anzahl von Studien sowohl an marinen (Aouini et al., 2018; Blasco et al., 1993; Blasco 
& Puppo, 1999) als auch an Süßwassermuscheln (Cossu et al., 2000; Newton & Cope, 2007) zu-
nimmt, in denen Biomarker zum Einsatz kommen, ist zu berücksichtigen, dass es nur für wenige der 
Parameter an Muscheln angepasste Methoden gibt. Insbesondere klinisch-chemische Untersuchungs-
ergebnisse variieren in Abhängigkeit von der Spezies, dem Geschlecht sowie dem Alter der Tiere 
(Fritts, Peterson, Wisniewski et al., 2015; Zilberberg et al., 2011), sodass eine Interpretation der Er-
gebnisse oft schwierig ist. 

Die vorliegenden Untersuchungsergebnisse lassen unabhängig davon, ob Kiemen, Mitteldarmdrüse 
oder Mantelgewebe untersucht wurde, für die meisten Parameter keine Veränderungen erkennen, die 
auf eine PVC-Exposition zurückzuführen sind. Teilweise werden Reaktionsmuster sichtbar, die jedoch 
nicht mit der Höhe der eingesetzten PVC-Konzentrationen korrelieren. 

Die Untersuchungsergebnisse weisen jedoch auf eine Beeinflussung des Kohlenhydratstoffwechsels 
der Muscheln hin. So enthielt die Muschelgruppe, die vier Wochen der höchsten PVC-Konzentration 
von 50 µg/l ausgesetzt war, signifikant weniger Glykogen im Mantelgewebe als die Kontrolltiere. Auch 
war das Mantelgewicht im Durchschnitt signifikant geringer als das der Kontrollmuscheln. Ein gegen-
teiliger Trend wurde für die Glucose beobachtet. Die durchschnittliche Glucose-Konzentration war 
nach vierwöchiger Exposition in den Muscheln am höchsten, die der höchsten PVC-Konzentration 
ausgesetzt waren. Bei der Interpretation der Glucose-Werte ist zu beachten, dass diese stark durch 
einzelne Extremwerte beeinflusst wurden und insgesamt eine starke Streuung aufwiesen. Die Ergeb-
nisse sind jedoch plausibel, da sie generelle Rückkopplungsmechanismen des Glykogen-Glucose-Me-
tabolismus wiederspiegeln. Dabei dient Glucose als Hauptenergiequelle, während Glykogen das vor-
nehmliche Speichermolekül darstellt. Fällt bei Muscheln unter belastenden Bedingungen die Glucose-
Konzentration ab (Haag et al., 1993; Patterson et al., 1999), wird durch den Katabolismus des Spei-
cherstoffes Glykogen Glucose mobilisiert (de Zwaan, 1983). Wie in vorliegendem Versuch, wurden 
auch in anderen Studien in der Folge abnehmende Glykogen-Konzentrationen im Gewebe beschrie-
ben (Fritts, Peterson, Hazelton et al., 2015).  

Eine Beeinflussung der Ernährungsphysiologie wurde auch in einer, hauptsächlich in Korea und China 
als Nahrungsmittel genutzten Muschel (Mytilus coruscus) nach Exposition in PS-Partikeln beobachtet 
(Wang et al. 2019). In der Studie waren klassische Verdauungsenzyme wie Pepsin, Lipase, Trypsin 
und Alpha-Amylase signifikant inhibiert, während Parameter, die durch oxidativem Stress beeinflusst 
werden (GPx und Superoxide-Dismutase), nicht verändert waren. 
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Die in der aktuellen Studie nach PVC-Exposition beobachteten Veränderungen von Parametern des 
Kohlenhydratstoffwechsels beschränkten sich auf das Mantelgewebe, während die in der Mitteldarm-
drüse gemessenen Parameter nicht beeinflusst wurden. Eine gewebespezifische Reaktion ist in Mu-
scheln nicht ungewöhnlich. Détrée & Gallardo-Escárate (2017) zeigten nach Exposition von Mittel-
meer-Miesmuscheln mit PE-Microbeads je nach untersuchtem Gewebe verschiedene Transkriptions-
muster von Genen, die an Funktionen des Kohlenhydratstoff-Stoffwechsels, des Immunsystems sowie 
an Apoptose beteiligt sind. So ähnelten sich die Ergebnisse von Mitteldarmdrüse und Mantel, während 
in Kiemen und Hämolymphe andere Reaktionsmuster beobachtet wurden. 

In der Literatur finden sich sehr widersprüchliche Angaben dazu, in wieweit Mikroplastik zu Verände-
rungen bei Muscheln führt. Zum Teil wurden negative, von Mikroplastik ausgelöste Effekte beschrie-
ben (Xu et al., 2020), während in anderen Studien kaum oder keinerlei Unterschiede zwischen Kon-
trollgruppen und Mikroplastik-exponierten Tieren ermittelt wurden (Li et al., 2020; Magni et al., 2018; 
Santana et al., 2018). Diese Studien zeigen darüber hinaus, dass auch Gewebeart sowie Entwick-
lungsstadium und Geschlecht der eingesetzten Organismen die Ergebnisse beeinflussen. Zudem darf 
Mikroplastik nicht undifferenziert als uniformer „Schadstoff“ betrachtet werden. Neben der Polymers-
orte und den gegebenenfalls enthaltenen Additiven sowie der Partikelkonzentration und -form können 
auch noch andere Eigenschaften des verwendeten Mikroplastik Effekte in Versuchstieren hervorrufen 
(Kögel et al., 2019; Xu et al., 2020).  

Zusammenfassend lässt sich feststellen, dass eine Exposition von Flussmuscheln in hohen Konzent-
rationen von PVC-Mikropartikeln einen ähnlichen Einfluss auf ausgewählte ernährungsphysiologische 
Parameter hat, wie auch andere, für Muscheln ungünstige Lebensbedingungen. Dazu zählen zum 
Beispiel Nahrungskarenz oder ein Befall mit Dreissena polymorpha (Haag et al., 1993; Patterson et 
al., 1999). Die tendenziell erhöhte HSP70-Konzentration bei Tieren, die der höchsten PVC-Konzentra-
tion ausgesetzt waren, deutet auf eine allgemeine Stressreaktion hin. Unklar bleibt allerdings, ob die-
ser unspezifische Effekt durch das PVC selbst (Romano et al., 2018; Xia et al., 2020), darin enthal-
tene Additive (Schrank et al., 2019), oder durch andere, mit der partikulären Belastung des Wassers 
einhergehende Veränderungen, wie zum Beispiel der Trübung des Wassers hervorgerufen wurde. Ein 
solcher, sogenannter Partikel-Effekt wurde ebenfalls als Auslöser für einen Glykogen-Abfall beschrie-
ben (Patterson et al., 1999). Der Grund dafür ist, dass manche Muschelarten in solchen Fällen die Filt-
ration herabsetzen und mit zunehmender Menge an suspendierten Feststoffen die Schale sogar kom-
plett schließen und die Filtration einstellen (Wilber & Clarke, 2001). Andere Muschelarten filtrieren 
zwar weiter, nehmen aber durch den fehlenden Nährwert der Kunststoffpartikel weniger Energie auf 
beziehungsweise müssen Energie darauf verwenden diese Partikel wieder abzugeben. In beiden Fäl-
len entstehen Energiedefizite, sodass die Glykogen-Reserven zur Aufrechterhaltung der Körperfunkti-
onen verbraucht werden. 

Somit ist nicht auszuschließen, dass die in vorliegender Studie beobachteten, Mikroplastik-bedingten 
Veränderungen bei Muscheln im freien Gewässer auch durch andere Faktoren induziert werden. So 
können Effekte, die in aktuellen ökotoxikologischen Studien auf eine Einwirkung von Mikroplastik zu-
rückgeführt werden, auch durch natürliche, in Gewässern vorhandene Partikel, wie zum Beispiel 
Lehm, Ton und Quarzsand ausgelöst werden (Ogonowski et al. 2018). 

Die beobachteten Effekte traten unter den gegebenen Expositionsbedingungen nur in PVC-Konzent-
rationen auf, die ein Vielfaches über den in Gewässern detektierten Konzentrationen von PVC-Parti-
keln oder Mikroplastik allgemein lagen. Allerdings lag die Expositionsdauer bei nur vier Wochen, wäh-
rend Muscheln in ihrer natürlichen Umgebung unter Umständen dauerhaft einer Mikroplastikbelastung 
ausgesetzt sind. Für eine Bewertung der Umweltkonzentrationen ist zudem zu berücksichtigen, dass 
Muscheln im Gewässer einer Vielzahl anthropogener Einflüsse, wie zum Beispiel chemischen Verbin-
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dungen, Krankheitserregern und klimatischen Faktoren ausgesetzt sind. Unter ungünstigen Umwelt-
bedingungen ist nicht auszuschließen, dass ein zusätzliches, z. B. durch Mikroplastik ausgelöstes 
Energiedefizit mit zu einer Beeinträchtigung des allgemeinen Gesundheitszustandes von Muscheln 
beitragen kann. 
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5 Zusammenfassung 
Bayern ist momentan das einzige Bundesland, in dem von Behördenseite systematische Studien zum 
Vorkommen und möglichen Auswirkungen von Mikroplastik auf aquatische Lebewesen durchgeführt 
werden. Der vorliegende Bericht liefert erstmals Daten sowohl zur Aufnahme und Wiederabgabe als 
auch zur Wirkung von Mikroplastik auf einheimische Flussmuscheln. 

Zur Ermittlung einer potenziellen Aufnahme von Mikroplastik durch Flussmuscheln wurden zwei unter-
schiedliche Expositionsszenarien gewählt. In einem realitätsnahen Freilandversuch wurde exempla-
risch an der Kläranlage Weißenburg ein aktives Monitoring mit Flussmuscheln (U. pictorum) über ei-
nen Zeitraum von einem sowie sechs Monaten durchgeführt. Dabei wurden die Tiere sowohl im gerei-
nigten Abwasser der Kläranlage als auch in der als Vorfluter dienenden Schwäbischen Rezat oberhalb 
und unterhalb der Kläranlageneinleitung gehalten. Anhand der Raman-Spektroskopie wurde aus-
schließlich in Muscheln, die direkt im gereinigten Abwasser der Kläranlage exponiert wurden, Mikro-
plastik nachgewiesen. Dabei handelte es sich zum Großteil um PVC-Mikropartikel kleiner 50 µm. Die 
Anzahl der Partikel nahm mit steigender Expositionsdauer zu. So wurden in Muscheln nach einmona-
tiger Exposition durchschnittlich weniger Mikroplastik (4 Partikel) detektiert, als nach sechsmonatiger 
Exposition (113 Partikel). Insgesamt wurden jedoch deutlich mehr Partikel detektiert, bei denen es 
sich nicht um Mikroplastik, sondern beispielsweise um natürliche Partikel handelte. In den oberhalb 
und unterhalb des Kläranlagenablaufs im Gewässer exponierten Muscheln waren keine Mikroplastik-
Partikel nachweisbar. Dies lässt vermuten, dass hier die Konzentration von Mikroplastik zum Zeitpunkt 
der Exposition aufgrund der Verdünnungsverhältnisse in der Schwäbischen Rezat zu gering war, um 
von den Muscheln aufgenommen zu werden. 

In einem zweiten Versuch wurden Muscheln unter standardisierten Laborbedingungen für vier Wo-
chen PVC-Mikropartikeln unterschiedlicher Größe in Konzentrationen zwischen 50 ng/l und 50 µg/l 
ausgesetzt. Anschließend wurden die Tiere in einer Depurationsphase für weitere vier Wochen ohne 
Zusatz von PVC in Quellwasser gehalten. Ein Nachweis von Mikroplastik erfolgte ebenfalls anhand 
der Raman-Spektroskopie in Muscheln, die der höchsten Partikelkonzentration von 50 μg PVC/l aus-
gesetzt waren. Auch in dieser Studie wurde eine Aufnahme von PVC-Mikropartikeln in den Muscheln 
beobachtet. Nach weiteren vier Wochen in PVC-freiem Wasser wurden in den Tieren deutlich weniger 
PVC-Mikropartikel detektiert. Diese Beobachtung spricht dafür, dass Muscheln bereits aufgenommene 
PVC-Mikropartikel auch wieder abgeben können. 

Der Laborversuch hatte darüber hinaus zum Ziel, mögliche Auswirkungen von PVC-Mikropartikeln auf 
den Gesundheitszustand der Muscheln zu erfassen. Hierzu wurden in Kiemen, Mitteldarmdrüse und 
Mantel von Tieren aller Testkonzentrationen sowie Kontrolltieren sowohl nach ein- und vierwöchiger 
PVC-Exposition sowie am Ende der Depurationsphase verschiedene klinisch-chemische Parameter 
sowie Biomarker analysiert. An Tieren, die der höchsten Test-Konzentration ausgesetzt waren, er-
folgte zudem eine pathologisch-anatomische Untersuchung sowie eine histopathologische Beurteilung 
der Mitteldarmdrüse. 

Aufgrund der klinisch-chemischen Analysenergebnisse ist von einer geringgradigen Beeinflussung 
des Kohlenhydrat-Stoffwechsels der Muscheln auszugehen. So nahmen die Konzentrationen des 
Speicherstoffs Glykogen im Muschelmantel mit steigender PVC-Konzentration ab, während gleichzei-
tig die Glucose-Konzentrationen tendenziell zunahmen. Es ist zu vermuten, dass diese Veränderun-
gen auf ein Energie-Defizit zurückzuführen sind. Dieser Zustand beruht möglicherweise darauf, dass 
die Muscheln teilweise anstatt Nahrung Mikroplastik-Partikel und damit weniger Nährstoffe aufgenom-
men haben. Es ist jedoch auch nicht auszuschließen, dass sich die Tiere, bedingt durch die hohe Par-
tikel-Exposition, in einer allgemeinen Stresssituation befanden und dadurch entweder weniger Nah-
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rung zu sich nahmen oder einen erhöhten Energiebedarf aufwiesen. Für das Vorliegen einer unspezi-
fischen Stresssituation sprechen auch die tendenziell erhöhten Konzentrationen von HSP70 bei Tie-
ren der höchsten PVC-Testkonzentration. Darüber hinaus wurden keine weiteren Effekte beobachtet, 
die direkt oder indirekt auf die PVC-Exposition zurückzuführen waren. 

Die beobachteten Veränderungen traten unter den gegebenen Expositionsbedingungen nur in PVC-
Konzentrationen auf, die ein Vielfaches über den in Gewässern nachgewiesenen Konzentrationen von 
PVC-Mikropartikeln lagen. Allerdings ist nicht auszuschließen, dass im Falle einer dauerhaften Mikro-
plastik-Belastung eines Gewässers auch niedrigere Konzentrationen zu einem Energiedefizit bei Mu-
scheln führen können. In Kombination mit weiteren, ungünstigen Umweltbedingungen kann dies unter 
Umständen zu einer Reduzierung des Allgemeinzustandes der Muscheln führen. 
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7 Abkürzungsverzeichnis  
Die hier aufgeführten Abkürzungen finden sich im Fließtext. Abkürzungen, die ausschließlich in Tabel-
len oder Abbildungsbeschriftungen genutzt werden, sind dort jeweils extra aufgeführt. 

Abkürzung  ungekürzt 
% Prozent 
<, > Kleiner als, größer als 
°C Grad Celcius 
Abb. Abbildung 
ALP Alkalische Phosphatase  
ALT Alanin-Aminotransferase 
AST Aspartat-Aminotransferase 
CaCO3 Calciumcarbonat 
CI Konditions-Index 
cm Zentimeter 
cm² Quadratzentimeter 
etc. und so weiter (lateinisch: et cetera) 
EDX Energiedispersive Röntgenspektroskopie 
ELISA enzym-linked immunosorbent assay 
g Gramm 
GGT Gamma-Glutamyltransferase 
GPx Glutathionperoxidase 
h Stunde 
H2O2 Wasserstoffperoxid 

HNO3 Salpetersäure 

HSP70 Gruppe von Hitzeschockproteinen mit einer Masse von 70 kDa 
Hz Hertz 
KHCO3 Kaliumhydrogencarbonat 
kg Kilogramm 
l Liter 
LfU Bayerisches Landesamt für Umwelt 
m Meter 
m3 Kubikmeter 
mg/dL Milligramm pro Deziliter 
min Minuten 
ml Milliliter 
mm Millimeter 
mW Milliwatt 
µg Mikrogramm 
µm  Mikrometer 
µl Mikroliter 
µS/cm Mikrosiemens pro Zentimeter 
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Abkürzung  ungekürzt 
n Umfang der Stichprobe 
NA Numerische Aparatur 
NALWD Numerische Aparatur Long working distance  

ng Nanogramm 
nm Nanometer 
PA Polyamid 
PBS Phosphatgepufferte Salzlösung 
PE Polyethylen 
PE-HD High Density Polyethylen 
PE-LD Low Density Polyethylen 
PE-LLD Linear Low Density Polyethylen 
PE-MD Medium Density Polyethylen 
PET Polyethylenterephthalat 
pH-Wert lat. Potentia hydrogenii (Maßzahl der Wasserstoffionenkonzentration) 
PLA Polylactide (umganssprachlich Polymilchsäure) 
POP Persistent organic pollutant 
PP Polypropylen 
PS Polystyrol 
PTFE Polytetrafluorethylen 
PUR Polyurethan 
PVA Polyvinylacetat 
PVC Polyvinylchlorid, Trivialbezeichung für Poly-(1-chlorethylen) 
uPVC PVC ohne Weichmacher (englisch: unplasticised polyvinyl chlorid) 
p-Wert Signifikanzwert 
REM Rasterelektronenmikroskop(ie) 
ROS (intrazelluläres) Reaktive Sauerstoffspezies (englisch reactive oxygen species) 
SD Standardabweichung (englisch standard deviation) 
SDS Natriumdodecylsulfat (sodium dodecyl sulfate) 
sek Sekunden 
sp. Species 
SPOS Single Partikle Optical Sizing 
StMUV Bayerisches Staatsministerium für Umwelt und Verbraucherschutz 
Tab. Tabelle 
TiO2 Titandioxid 

U Einheit der Enzymaktivität (entspricht einem mikromol Substratumsatz 
pro Minute unter definierten Bedingungen) 

v/v Volumenprozent 
w/w Gewichtsprozent 
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8 Anhang 
Graphische Darstellungen der im Supernatant der Kiemen, der Mitteldarmdrüse und des Mantels von 
Großen Flussmuscheln (U. tumidus) gemessenen Biomarker und klinisch-chemischen Parameter.  
Gemessen wurde nach einer Woche (blau) und nach vier Wochen PVC-Exposition (rot) und nach da-
rauffolgenden vier Wochen Depuration (grün) in PVC-freiem Wasser. Der Mittelwert zu jedem Boxplot 
wird jeweils als grauer Kreis dargestellt (siehe auch Abb. 24, Kapitel 2.2.4). Vergleiche zwischen Mu-
scheln, die einer der vier PVC-Konzentrationen oder der Kontrolle ausgesetzt waren und Vergleiche 
zwischen den Zeitpunkten sind als Linien über den Boxplots dargestellt, wenn der entsprechende 
Kruskal-Wallis Test und der nachfolgende Post-Hoc Test ein signifikantes Ergebnis lieferten. Stich-
probe (n) = 9 pro Gruppe und Zeitpunkt. Nicht signifikante Unterschiede (p > 0,05) sind nicht darge-
stellt. Die Signifikanzniveaus werden mittels Sternen (*) dargestellt: p-Wert < 0,05 ≙ *, 
p-Wert < 0,01 ≙ **, p-Wert < 0,001 ≙ ***. 

Kiemen 

Abb.1: Calcium-Konzentration in den Kiemen 

Abb. 2: Aktivität der γ-Glutamyl-transferasen (GGT) in den Kiemen 
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Abb. 3: Konzentration von Hitzeschockprotein70 (HSP70) in den Kiemen 

Abb. 4: Aktivität von Alanin-Aminotransferase (ALT) in den Kiemen 

Abb. 5: Aktivität von alkalischer Phosphatase (ALP) in den Kiemen 
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Abb. 6: Aktivität von Glutathion-Peroxidasen (GPx) in den Kiemen 
 

 
Abb. 7: Aktivität von Aspartat-Aminotransferase (AST) in den Kiemen 
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Mitteldarmdrüse 

Abb. 8: Calcium-Konzentration in der Mitteldarmdrüse 

Abb. 9: Aktivität von alkalischer Phosphatase (ALP) in der Mitteldarmdrüse 

Abb. 10: Aktivität von γ-Glutamyl-transferasen (GGT) in der Mitteldarmdrüse 
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Abb. 11: Gesamtprotein-Konzentration in der Mitteldarmdrüse 

Abb. 12: Glucose-Konzentration in der Mitteldarmdrüse 

Abb. 13: Aktivität der Aspartat-Aminotransferase (AST) in der Mitteldarmdrüse 
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Abb. 14: Triglycerid-Konzentration in der Mitteldarmdrüse 

Abb. 15: Aktivität von Alanin-Aminotransferase (ALT) in der Mitteldarmdrüse 
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Mantel 

Abb. 16: Calcium-Konzentration im Mantel 

Abb. 17: Aktivität der Aspartat-Aminotransferase (AST) im Mantel 

Abb. 18: Gesamtprotein-Konzentration im Mantel 



Anhang 

Bayerisches Landesamt für Umwelt 2021 71 

Abb. 19: Aktivität von Alanin-Aminotransferase (ALT) im Mantel 
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