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Vorwort
Das	 globale	Wirtschaftswachstum	 und	 die	 steigende	Weltbevölkerung	 führen	
u.a.	 dazu,	 dass	 immer	mehr	Menschen	 in	 den	 städtischen	 Ballungsgebieten
leben.	Insbesondere	dort,	aber	auch	in	den	ländlichen	Regionen,	ist	ein	stetig
steigendes	 Abwasseraufkommen	 feststellbar	 und	 dieses	 muss	 in	 (kommuna-
len)	Kläranlagen	aufbereitet	werden.	Die	dabei	zwangsläufig	anfallenden	Klär-
schlämme	 enthalten	 zum	 einen	 Schadstoffe	 (z.B.	 Schwermetalle	 und	 organi-
sche	 Schadstoffe)	 und	 zum	 anderen	 wichtige	 Nährstoffe	 (z.B.	 Phosphor	 und
Stickstoff).	Die	Nährstoffe	müssen	in	einer	nachhaltigen	Wirtschaft	bzw.	Gesell-
schaft	wieder	als	Düngemittel	in	den	Kreislauf	zurückgeführt	werden,	wobei	die
Schadstoffgehalte	zu	minimieren	sind.	Vor	diesem	Hintergrund	wird	die	direkte
landwirtschaftliche	oder	landbauliche	Verwertung	national	und	international	zu-
nehmend	eingeschränkt.

Bei	 der	 Klärschlammbehandlung	 ist	 ein	 klarer	 Trend	 zu	 thermischen	 Verfah-
ren	 feststellbar	 und	 die	 Verbrennung	 des	 (ausgefaulten),	 entwässerten	 und	 
(teil)getrockneten	Klärschlamms	ist	national	und	international	eine	weitverbreitete	 
Option,	 wobei	 die	 Rückgewinnung	 von	 Phosphor	 künftig	 integriert	 werden	
muss.	 Daher	 wird	 in	 der	 Regel	 ein	 Monoverbrennungsverfahren	 verwen-
det,	 bei	 dem	 eine	 Rückgewinnung	 und	 Nutzung	 der	 Nährstoffe	 einfacher	 ist	
als	bei	einer	Co-Verbrennung	in	anderen	Anlagen.	Wegen	des	hohen	Wasser- 
gehaltes	von	Klärschlämmen	ist	eine	energieintensive	Vorbehandlung	zur	Ent-
wässerung	und	Trocknung	notwendig.	Deshalb	stehen	grundsätzlich	auch	andere 
thermochemische	Verfahren	wie	Pyrolyse	oder	hydrothermale	Carbonisierung	
(HTC)	 zur	 Verfügung,	 wobei	 u.a.	 Biokohlen	 erzeugt	 werden,	 die	 verschiede-
nen	Nutzungen	zugeführt	werden	können.	Bisher	 fehlen	wissenschaftlich	 fun-
dierte	vergleichende	Ökobilanzierungen	der	Prozessketten	zur	Herstellung	und	 
Nutzung	von	Biokohlen	aus	Klärschlämmen,	so	dass	die	ökologische	Bewertung	
von	alternativen	Prozessketten	derzeit	nur	eingeschränkt	möglich	ist.

Vor	 diesem	Hintergrund	hat	 sich	Fabian	Gievers	ein	 aktuelles	und	praxisrele-
vantes	Forschungsthema	ausgewählt.	Das	anspruchsvolle	übergeordnete	Ziel	
des	Promotionsvorhabens	war	 es,	 eine	wissenschaftlich	 fundierte	Quantifizie-
rung	der	Umweltauswirkungen	thermochemischer	Konversionsprozesse	für	die	
Klärschlammverwertung	 zu	 erarbeiten.	 Hierzu	 sollten	 Ökobilanzierungen	 auf	
Basis	detaillierter	Lebenszyklusdaten	zur	Pyrolyse	und	HTC	für	die	relevanten	
Nutzungspfade	erstellt	und	die	Ergebnisse	mit	denen	der	Monoverbrennung	als	
Benchmark	verglichen	werden.

Herr	 Gievers	 hat	 das	 Promotionsprojekt	 berufsbegleitend	 im	 Rahmen	 seiner	 
Tätigkeit	 als	 Wissenschaftlicher	 Mitarbeiter	 an	 der	 HAWK	 in	 Göttingen	 bei	 
Prof.	Dr.-Ing.	Loewen	durchgeführt	und	konnte	dabei	insbesondere	auf	den	Er-
gebnissen	des	Forschungsvorhabens	 „Ökobilanzierung	von	Biokohle-Prozess- 
ketten“	 aufbauen,	 das	 er	 weitgehend	 eigenständig	 in	 den	 Jahren	 2015-2020	 
bearbeitet	hat.	



Die	Ergebnisse	wurden	in	der	vorliegenden	Dissertation	in	Form	einer	Monogra-
fie	ausgewertet	und	die	Arbeit	im	Herbst	2022	an	der	Agrar-	und	Umweltwissen-
schaftlichen	Fakultät	eingereicht.

Die	wissenschaftliche	Bedeutung	der	vorliegenden	Arbeit	ergibt	sich	aus	Sicht	
der	Gutachter:innen	insbesondere	aus	folgenden	Punkten:

 ● Herr	Gievers	hat	sich	intensiv	und	umfassend	mit	dem	wissenschaftlich	schwie-
rigen	und	komplexen	Thema	der	Umweltauswirkungen	bei	der	Produktion 
und	 Nutzung	 von	 Biokohlen	 aus	 Klärschlämmen	 als	 alternative	 Ver-
fahrensoption	 zur	 Monoverbrennung	 auseinandergesetzt.	 Durch	 eine	
sehr	 tiefgehende	 Ökobilanzierung	 mit	 12	 verschiedenen	 Wirkungs- 
kategorien	 ist	 es	 ihm	 gelungen,	 die	 verschiedenen	 Verfahrensvarianten 
wesentlich	 genauer	 zu	 analysieren	 als	 es	 bisher	 der	 Stand	 der	 
Wissenschaft	war.	Er	hat	eine	Gesamtmethodik	entwickelt	und	angewendet,	
die	eine	umfassende	und	wissenschaftlich	 fundierte	Untersuchung	der	ge-
wählten	Fragestellung	erlaubt.

 ● Die	 vergleichenden	Untersuchungen	stellen	eine	 fundierte	Basis	 für	 gene-
relle	Handlungsempfehlungen	dar.	Darüber	hinaus	ermöglichen	die	erstell-
ten	Modelle	und	die	Methodik,	zukünftig	auch	gezielt	für	spezifische	Stand-
orte	und	die	dort	gültigen	Rahmenbedingungen	angepasste	Berechnungen	
durchzuführen	und	konkrete	Aussagen	und	Handlungsempfehlungen	abzu-
leiten.	Somit	liefert	die	Arbeit	einen	wesentlichen	Beitrag	für	die	Optimierung	
der	 Behandlung	 von	 Klärschlämmen	 und	 das	 Schließen	 von	 (Nähr-)Stoff-
kreisläufen.

 ● Trotz	des	immensen	Umfangs	ist	es	ihm	gelungen,	alle	selbstgesteckten	Auf-
gaben	sehr	weitgehend	abzuarbeiten,	was	eine	besondere	Leistung	darstellt.	
Durch	die	vielfältigen	Untersuchungen	konnten,	auch	unter	Einbeziehung	von	
Sensitivitätsanalysen,	neue	fundierte	und	belastbare	Aussagen	zu	den	Vor-	
und	Nachteilen	der	einzelnen	Verfahren	im	Vergleich	abgeleitet	werden.	So	
konnte	Herr	Gievers	u.a.	wissenschaftlich	fundiert	belegen,	dass	die	hydro- 
thermale	Carbonisierung	als	Alternative	zur	Klärschlammtrocknung	energe-
tische	Vorteile	 und	 positive	Auswirkungen	 auf	 die	Emissionscharakteristik	
der	Klärschlammverwertung	 bietet.	Durch	 die	Pyrolyse	 lassen	 sich	Syner-
gien	 innerhalb	 der	Stoff-	 und	Energieströme	 zu	 nutzen.	Die	 thermochemi-
schen	Konversionsprozesse	ermöglichen	durch	den	Einsatz	der	Biokohlen	
ein	 direktes	 Nährstoffrecycling,	 eine	 stabile	 Kohlenstoffsenke	 und	 den	 Er-
satz	fossiler	Ressourcen,	ohne	dabei	signifikant	negative	Umweltauswirkun-
gen	zu	verursachen.



 ● Als	zentrale	wissenschaftlich	 fundierte	Aussage	 ist	 festzuhalten,	dass	aus	
ökobilanzieller	Sicht	die	Monoverbrennung	nicht	die	zentrale	Behandlungs-
methode	 für	 die	 künftige	 Klärschlammbehandlung	 sein	 muss.	 Allerdings	
müssen	die	Alternativen	wie	Pyrolyse	und	HTC	im	großtechnischen	Maßstab	
nachweisen,	dass	die	Gesamtkonzepte	auch	in	der	Praxis	realisierbar	sind!	

Abschließend	wünschen	wir	Ihnen	nun	interessante	fachliche	Anregungen	und	
viel	Spaß	beim	Lesen	der	Dissertation	von	Herrn	Dr.-Ing.	Fabian	Gievers.

Herzliche	Grüße	aus	Innsbruck,	Göttingen	und	Rostock	senden

Prof.	Dr.-Ing.	Anke	Bockreis	 	 Prof.	Dr.-Ing.	Achim	Loewen 
Universität	Innsbruck	 	 	 Hochschule	für	angewandte	 
		 	 	 	 	 Wissenschaft	und	Kunst	 
	 	 	 	 	 Hildesheim/Holzminden/Göttingen

Prof.	Dr.	mont.	Michael	Nelles 
Universität	Rostock	und	 
Deutsches	Biomasseforschungszentrum	gGmbH	(DBFZ)	Leipzig
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Kurzfassung
	

	

Kurzfassung	

Wachsende	Herausforderungen	im	Zusammenhang	mit	dem	Klimawandel	und	der	Ver-
knappung	 endlicher	 Ressourcen	 erfordern	 angepasste	 Verwertungswege	 für	 Klär-
schlämme,	um	eine	nachhaltige	Kreislaufwirtschaft	für	kritische	Ressourcen	zu	ermögli-
chen	und	gleichzeitig	die	Umweltbelastungen	zu	minimieren.	

Im	Rahmen	dieser	Arbeit	wurden	alternative	Prozessketten	zur	Herstellung	und	Nutzung	
von	Biokohlen	aus	Klärschlamm	betrachtet	und	mithilfe	einer	vergleichenden	Ökobilanz	
bewertet.	Als	Benchmark-Prozess	wurde	die	Monoverbrennung	des	Klärschlamms	defi-
niert.	Anschließend	erfolgte	die	Bestimmung	der	Emissionsprofile	für	die	Klärschlammbe-
handlung	durch	hydrothermale	Carbonisierung	(HTC)	und	Pyrolyse	sowie	für	die	verschie-
denen	 Anwendungspfade	 der	 entstehenden	 Biokohlen.	 Insgesamt	 wurden	 acht	 unter-
schiedliche	Szenarien	analysiert,	die	Vergleiche	der	Behandlungsverfahren	untereinander	
und	mit	dem	Benchmark-Prozess	ermöglichten	sowie	die	ökologischen	Auswirkungen	der	
unterschiedlichen	Anwendungspfade	der	Biokohle	aufzeigten.		

Die	Auswertung	ergab	für	die	Prozessketten	der	HTC	einen	Vorteil	gegenüber	der	Pyro-
lyse	 und	 der	 Monoverbrennung	 in	 den	 meisten	 Umweltwirkungskategorien.	 Allerdings	
zeigte	die	direkte	stoffliche	Anwendung	der	HTC-Biokohlen	ein	erhöhtes	Toxizitätspoten-
tial,	sodass	aus	ökobilanzieller	Sicht	eine	energetische	Verwertung	dieser	Biokohlen	sinn-
voller	erscheint.	Andererseits	wurden	für	die	Prozessketten	der	Pyrolyse	ein	höherer	Ener-
giebedarf	und	damit	eine	höhere	Umweltbelastung	ermittelt	als	für	die	HTC,	die	allerdings	
immer	noch	geringer	war	als	die	der	Monoverbrennung	des	Klärschlamms.	Die	direkte	
stoffliche	Anwendung	der	Biokohlen	aus	der	Pyrolyse	ermöglichte	es	zudem,	das	Toxizi-
tätspotential	gering	zu	halten	und	gleichzeitig	ein	direktes	Nährstoffrecycling	für	Phosphor	
sowie	eine	langfristige	Kohlenstoffsequestrierung	zu	erreichen.		

Insgesamt	konnten	für	beide	thermochemischen	Verfahren	und	die	angegliederten	Nut-
zungspfade	der	Biokohlen	ökologische	Vorteile	gegenüber	der	Monoverbrennung	aufge-
zeigt	werden,	sodass	die	Pyrolyse	und	die	HTC	aus	ökobilanzieller	Sicht	alternative	Ver-
wertungspfade	im	Gesamtkontext	einer	nachhaltigen	Abfallwirtschaft	für	Klärschlamm	dar-
stellen.	

	

	 	



Abstract	 	
	

	

Abstract		

Growing	challenges	related	to	climate	change	and	the	scarcity	of	limited	resources	require	
appropriate	recycling	routes	for	sewage	sludge	in	order	to	enable	a	sustainable	circular	
economy	for	critical	resources	while	minimizing	environmental	impacts.	

In	this	work,	alternative	process	chains	for	the	production	and	utilization	of	biochar	and	
hydrochar	from	sewage	sludge	were	investigated	and	evaluated	by	means	of	a	compara-
tive	life	cycle	assessment.	The	mono-incineration	of	sewage	sludge	was	defined	as	the	
benchmark	process.	Subsequently,	the	emission	profiles	of	sewage	sludge	treatment	by	
hydrothermal	carbonization	(HTC)	and	pyrolysis	as	well	as	different	utilization	paths	of	the	
resulting	biochar	and	hydrochar	were	determined.	A	total	of	eight	different	scenarios	were	
analyzed,	allowing	for	comparisons	of	the	treatment	processes	and	the	benchmark	pro-
cess,	as	well	as	highlighting	the	ecological	impacts	of	the	different	application	paths	of	the	
biochars	and	hydrochars.		

The	evaluation	of	the	life	cycle	assessment	(LCA)	showed	an	advantage	for	the	process	
chains	of	HTC	compared	to	pyrolysis	and	mono-incineration	in	most	environmental	impact	
categories.	However,	the	direct	material	application	of	the	hydrochar	showed	an	increased	
toxicity	potential,	so	that	an	energetic	utilization	of	the	hydrochar	appears	to	be	more	rea-
sonable	from	an	ecological	point	of	view.	On	the	other	hand,	a	slightly	higher	energy	de-
mand	and	thus	a	higher	environmental	impact	could	be	determined	for	the	process	chains	
of	pyrolysis,	which	was	still	lower	than	that	of	the	mono-incineration.	The	direct	material	
applications	of	the	biochar	also	facilitated	low	toxicity	potentials	while	achieving	direct	nu-
trient	recycling	for	phosphorus	and	a	long-term	carbon	sequestration.		

Overall,	ecological	advantages	and	a	 lower	greenhouse	gas	potential	could	be	demon-
strated	for	both	thermochemical	processes	compared	to	mono-incineration,	making	pyrol-
ysis	and	HTC	alternative	treatments	in	the	overall	context	of	a	sustainable	waste	manage-
ment	for	sewage	sludge.	
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1	

1	 Einleitung	

1.1	 Motivation	und	Problemstellung	

Mit	dem	Anstieg	der	Weltbevölkerung	und	dem	globalen	Wirtschaftswachstum	 in	den	
letzten	Jahrzehnten	ist	auch	die	Nachfrage	nach	Ressourcen	gestiegen,	wodurch	das	
Abfall-	und	Abwasseraufkommen	und	die	daraus	resultierenden	Umweltverschmutzun-
gen	drastisch	zugenommen	haben	(BORA	et	al.	2020).	Aus	diesem	Grund	werden	Klär-
anlagen	gebaut	und	betrieben,	um	Abwässer	zu	reinigen	und	Schäden	für	die	Umwelt	
und	die	Gesundheit	zu	minimieren	(DING	et	al.	2021).	Als	Nebenprodukt	des	Abwasser-
reinigungsprozesses	entsteht	dabei	Klärschlamm,	der	wertvolle	Nährstoffe	wie	Stickstoff	
und	Phosphor	aufweist,	die	ihn	für	eine	Anwendung	als	Düngemittel	interessant	machen	
(ROSKOSCH	 und	 HEIDECKE	 2018).	 Mit	 der	 landwirtschaftlichen	 Nutzung	 des	 Klär-
schlamms	könnten	theoretisch	bis	zu	50	%	des	mineralischen	Phosphatdüngers	ersetzt	
werden,	der	jährlich	in	der	europäischen	Landwirtschaft	ausgebracht	wird	(EGLE	et	al.	
2016).	Daher	ist	eine	langfristige	Strategie	erforderlich,	um	ein	abfallbasiertes	Nährstoff-
recycling,	insbesondere	für	potentiell	kritische	Rohstoffe	wie	Phosphor,	zu	ermöglichen	
und	diese	Nährstoffe	nutzbar	zu	machen.	Gleichzeitig	weist	Klärschlamm	jedoch	auch	
potentiell	schädliche	Stoffe	wie	Schwermetalle,	organische	Schadstoffe	und	Krankheits-
erreger	auf	(EUROPEAN	COMMISSION	2022),	sodass	aktiv	nach	effektiven	Behandlungs-	
und	Verwertungsverfahren	für	Klärschlamm	gesucht	wird	(MEDINA-MARTOS	et	al.	2020)	
und	im	Laufe	der	Jahre	bereits	eine	Vielzahl	von	Konzepten	entwickelt	wurden.	Eines	
dieser	 Konzepte	 ist	 die	 thermische	Behandlung	 des	 Klärschlamms.	 Allerdings	 zeigte	
sich,	dass	die	hohen	Wasser-	und	Aschegehalte	des	Schlamms	zu	einem	 insgesamt	
niedrigen	Heizwert	führen	und	in	der	Regel	eine	energieintensive	Vorbehandlung	not-
wendig	ist,	um	eine	autotherme	Verbrennung	des	Schlamms	zu	ermöglichen	(MAYER	et	
al.	2021).	Trotzdem	werden	aktuell	neue	Kapazitäten	für	die	Monoverbrennung	von	Klär-
schlämmen	 geplant,	 obwohl	 die	 technischen	 und	 wirtschaftlichen	 Unsicherheiten	 zur	
Rückgewinnung	des	Phosphors	aus	den	Klärschlammaschen	hoch	sind,	da	die	dafür	
nötigen	Verfahren	in	der	Praxis	noch	nicht	großflächig	etabliert	sind	(SCHNELL	und	QUI-
CKER	2020).	Angesichts	der	derzeitigen	wachsenden	Anforderungen	 in	Bezug	auf	die	
Emissionsreduktion,	 die	 Rückgewinnung	 von	 Nährstoffen,	 die	 Erzeugung	 sauberer	
Energie	und	die	Implementierung	einer	Kreislaufwirtschaft	ist	es	jedoch	wichtig,	einige	
der	konventionellen	Verwertungswege	von	Klärschlamm	zu	überdenken,	um	das	weit-
gehend	ungenutzte	Potential	 in	Bezug	auf	ökologische	und	wirtschaftliche	Aspekte	zu	
erschließen	(BORA	et	al.	2020).	Als	Alternative	zur	Monoverbrennung	wurden	in	der	letz-
ten	Zeit	alternative	thermochemische	Verfahren,	vor	allem	die	Pyrolyse	und	die	hydro-
thermale	Carbonisierung	(HTC),	im	Labor-	oder	Pilotmaßstab	getestet	und	auf	einigen	
Kläranlagen	bereits	erfolgreich	im	Realmaßstab	eingesetzt	(SCHNELL	et	al.	2020).	Aller-
dings	 sind	 die	 ökologischen	Auswirkungen	 dieser	 alternativen	Behandlungsverfahren	
bislang	weitgehend	unerforscht.	Darüber	hinaus	ist	unklar,	ob	die	alternativen	Prozess-
ketten	ökologische	Vorteile	gegenüber	der	Monoverbrennung	bieten	und	welche	Anwen-
dungspfade	der	 entstehenden	Biokohlen	 eine	nachhaltige	Kreislaufwirtschaft	 für	 kriti-
sche	Ressourcen	unter	Berücksichtigung	eines	möglichst	emissionsarmen	Umweltpro-
fils	ermöglichen.	
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1.2	 Zielsetzung	der	Arbeit		

Vor	dem	Hintergrund	des	immer	weiter	an	Fahrt	aufnehmenden	Klimawandels	und	dem	
steigenden	Druck	auf	endliche	Ressourcen	müssen	zukünftig	angepasste	Verwertungs-
wege	implementiert	werden,	die	eine	stoffliche	Nutzung	der	im	Klärschlamm	enthaltenen	
Wertstoffe	ermöglichen	und	gleichzeitig	die	Umweltrisiken	minimieren.	Im	Einklang	mit	
den	Grundsätzen	der	nachhaltigen	Entwicklung,	der	Kreislaufwirtschaft	und	zur	Bekämp-
fung	des	Klimawandels	ist	es	daher	unerlässlich,	angepasste	Strategien	für	die	vorhan-
denen	Stoff-	und	Energieströme	innerhalb	der	Abfallwirtschaft	zu	identifizieren	und	um-
zusetzen.	Im	Rahmen	dieser	Arbeit	sollen	deshalb	die	ökologischen	Auswirkungen	ver-
schiedener	Prozessketten	zur	Herstellung	und	Nutzung	von	Biokohlen	aus	Klärschläm-
men	mithilfe	einer	vergleichenden	Ökobilanz	evaluiert	werden.		

Die	untersuchten	Prozessketten	bilden	die	alternativen	Verwertungsverfahren	der	Pyro-
lyse	und	der	HTC	innerhalb	des	Lebenszyklus	der	Klärschlammverwertung	ab.	Die	dar-
aus	abgeleiteten	Ergebnisse	der	Ökobilanz	liefern	Anhaltspunkte	zu	Hotspots	innerhalb	
der	Prozessketten	und	ermöglichen	es,	die	potentiellen	Umweltauswirkungen	verschie-
dener	Anwendungsfälle	abzuschätzen.	Dabei	werden	zunächst	die	Behandlungsverfah-
ren	bewertet	und	untereinander	verglichen	bevor	anschließend	die	Umweltauswirkungen	
der	 verschiedenen	 Anwendungsmöglichkeiten	 der	 entstehenden	 Biokohlen	 evaluiert	
werden.	Die	alternativen	Verwertungspfade	werden	dabei	mit	dem	Benchmark-Prozess	
der	 Monoverbrennung	 verglichen.	 Zusätzlich	 erfolgt	 die	 Ermittlung	 der	 ökologischen	
Auswirkungen	auf	die	Umwelt	und	die	angrenzenden	Stoff-	und	Energiesysteme,	welche	
durch	die	Prozessketten	der	thermochemischen	Konversionsverfahren	auftreten.		

Mithilfe	der	Ergebnisse	sollen	einerseits	die	energetisch	vorteilhaftesten	Entsorgungs-
strategien	identifiziert	werden	und	andererseits	die	Möglichkeiten	für	ein	Nährstoffrecyc-
ling	und	die	Minimierung	von	Schadstoffeinträgen	in	die	Umwelt	eruiert	werden.	Diese	
Erkenntnisse	ermöglichen	wiederum	die	Unabhängigkeit	von	Rohstoffimporten	zu	stär-
ken,	eine	nachhaltige	und	lokale	Kreislaufwirtschaft	für	kritische	Rohstoffe	wie	Phosphor	
zu	implementieren	und	so	die	Nahrungsmittelversorgung	künftiger	Generationen	sicher-
zustellen.	Zudem	bieten	einige	Verwertungswege	wie	beispielsweise	die	Pyrolyse	die	
Möglichkeit	 den	 im	 Klärschlamm	 vorhandenen	 Kohlenstoff	mithilfe	 der	 thermochemi-
schen	Konversion	in	eine	stabile	Form	zu	überführen,	sodass	dieser	bei	der	stofflichen	
Anwendung	der	Biokohlen	über	einen	längeren	Zeitraum	gespeichert	werden	kann	und	
so	langfristig	dem	Klimawandel	entgegenwirkt.		

Ziel	dieser	Arbeit	ist	es,	einen	Rahmen	für	die	Quantifizierung	der	Umweltauswirkungen	
thermochemischer	Konversionsprozesse	 für	 die	Klärschlammverwertung	 zu	 schaffen.	
Zusammen	mit	den	detaillierten	Lebenszyklusinventaren	der	Pyrolyse	und	der	HTC	so-
wie	der	Nutzungspfade	der	entstehenden	Biokohlen	liefert	die	durchgeführte	Ökobilanz	
Erkenntnisse	über	die	ökologisch	nachhaltigsten	Anwendungsfälle	und	ermöglicht	einen	
Überblick	hinsichtlich	der	auftretenden	Stoff-	und	Energieströme.		
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Im	Rahmen	dieser	Arbeit	sollen	mithilfe	ökobilanzieller	Bewertungen	folgende	Thesen	
überprüft	werden:		

1. Die Einbindung der hydrothermalen Carbonisierung (HTC) als Alternative zur 
Trocknung des Klärschlamms bietet energetische Vorteile und positive Auswir-
kungen auf die Emissionscharakteristik der Klärschlammverwertung. 

2. Die energetische Optimierung der Klärschlammbehandlung auf Kläranlagen mit-
tels Pyrolyse ermöglicht es, Synergien innerhalb der auftretenden Energie- und 
Stoffströme zu nutzen. 

3. Thermochemische Konversionsprozesse können durch den stofflichen Einsatz 
der Biokohle ein direktes Nährstoffrecycling, eine stabile Kohlenstoffsenke und 
den Ersatz fossiler Ressourcen ermöglichen ohne dabei negative Umweltauswir-
kungen zu verursachen. 

4. Die energetische Nutzung der entstehenden Biokohlen bietet ökologische Vor-
teile gegenüber der fossilen Energiebereitstellung.  

5. Aus ökobilanzieller Sicht ist die Monoverbrennung von Klärschlamm nicht die 
einzige, zu priorisierende Behandlungsmethode.  

Das	übergeordnete	Ziel	dieser	Arbeit	ist	die	Ergänzung	und	damit	Stärkung	der	lebens-
zyklusbasierten	Bewertung	der	stofflichen	und	energetischen	Nutzung	von	Klärschlamm	
mittels	 thermochemischer	Konversionstechnologien.	Aus	den	 identifizierten	Arbeitshy-
pothesen	ergeben	sich	unterschiedliche	Schwerpunkte	und	Forschungsziele,	die	inner-
halb	dieser	Arbeit	bearbeitet	werden	und	zur	Beantwortung	der	Arbeitshypothesen	ge-
nutzt	werden:	

	 Bewertung	der	Umweltauswirkungen	des	Benchmark-Szenarios	der	Monover-
brennung	des	Klärschlamms.	

	 Ermittlung	charakteristischer	Emissionsprofile	der	Pyrolyse	und	HTC	von	Klär-
schlamm	

	 Modellierung	der	verschiedenen	Verwertungswege	für	die	entstehenden	Biokoh-
len	innerhalb	der	betrachteten	Prozessketten,	Identifikation	von	„Hotspots“	sowie	
Bewertung	der	gesamtheitlichen	ökologischen	Auswirkungen	der	vorgeschlage-
nen	alternativen	Szenarien	der	Klärschlammverwertung.	

	 Vergleich	 der	 verschiedenen	 Szenarien	 untereinander	 und	 mit	 dem	 Bench-
mark-Prozess.	

	 Ableitung	von	Handlungsempfehlungen,	die	die	Umweltauswirkungen	im	Zusam-
menhang	mit	 der	Klärschlammverwertung	und	der	Nutzung	der	 entstehenden	
Biokohlen	in	den	Gesamtkontext	einer	nachhaltigen	Abfallwirtschaft	einordnen.
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1.3	 Aufbau	der	Arbeit		

Aufbauend	auf	der	in	der	Einleitung	beschriebenen	Zielsetzungen	werden	die	Schwer-
punkte	dieser	Arbeit	in	folgende	Kapitel	gegliedert:		

In	Kapitel	2	wird	auf	den	Stand	des	Wissens	eingegangen	und	die	politischen	und	tech-
nischen	Rahmenbedingungen	vorgestellt,	aus	denen	sich	die	methodischen	Grundlagen	
der	durchgeführten	Untersuchungen	ableiten.	Zunächst	werden	die	aktuellen	Verwer-
tungswege	 für	 Klärschlämme	 vorgestellt	 und	 die	 untersuchten,	 alternativen	 Behand-
lungsverfahren	und	deren	Produkte	näher	beschrieben.	Anschließend	wird	auf	die	aktu-
elle	rechtliche	Situation	bei	der	Anwendung	der	entstehenden	Produkte	eingegangen.	
Im	Hinblick	auf	die	zugrundeliegende	Methode	dieser	Arbeit	bilden	die	Vorstellung	der	
normativen	Vorgaben	der	Ökobilanzierung	sowie	die	Entwicklung	der	Ökobilanzierung	
in	der	Abfallwirtschaft	den	Abschluss	dieses	Kapitels.	

Das	dritte	Kapitel	beinhaltet	die	Beschreibung	der	verwendeten	Materialien	und	Metho-
den.	In	ihm	werden	zunächst	die	Rahmenbedingungen	der	durchgeführten	Ökobilanzie-
rung	definiert.	Anschließend	werden	die	Sachbilanzierungen	zur	Herstellung	und	Nut-
zung	der	Biokohlen	und	die	dafür	verwendeten	Daten	erläutert.	Darauf	aufbauend	folgt	
im	letzten	Teil	des	Kapitels	die	Vorstellung	der	Bilanzierungs-	und	Bewertungsmodelle,	
wie	sie	in	der	Software	umgesetzt	wurden.		

Die	auf	den	erhobenen	Daten	und	entwickelten	Modellen	basierenden	Ergebnisse	der	
Umweltwirkungsabschätzung	werden	in	Kapitel	4	dargestellt.	Dabei	wird	zunächst	auf	
die	Emissionscharakteristik	der	Prozesskette	zur	Monoverbrennung	eingegangen,	bevor	
die	Ergebnisse	für	die	beiden	thermochemischen	Konversionsverfahren	dargestellt	wer-
den.	Im	Anschluss	erfolgt	die	Darstellung	der	potentiellen	Umweltwirkungen	für	die	ver-
schiedenen	Anwendungsszenarien	der	Biokohlen.	 Im	Rahmen	einer	Sensitivitätsana-
lyse	werden	die	Ergebnisse	zur	Abhängigkeit	des	modellierten	Systems	hinsichtlich	ein-
zelner	Parameter	evaluiert.	Abschließend	werden	die	Umweltwirkungen	der	einzelnen	
thermochemischen	Konversionstechnologien	in	Beziehung	zueinander	gesetzt	sowie	die	
Szenarien	der	Biokohleanwendung	untereinander	verglichen.	

Die	Bewertung	der	Ergebnisse	sowie	deren	Diskussion	erfolgt	im	sechsten	Kapitel.	Zu-
nächst	wird	dabei	auf	die	Ergebnisse	der	Massen-	und	Energieflüsse	eingegangen	sowie	
die	Umweltwirkungen	der	beiden	Konversionsverfahren	diskutiert.	Um	die	Datengrund-
lage	des	Benchmark-Prozesses	zu	überprüfen,	 folgt	eine	Einordnung	der	Ergebnisse	
anhand	von	Literaturdaten.	Das	Kapitel	schließt	mit	einem	Vergleich	der	Ökobilanzen	
der	beiden	alternativen	Verfahren	mit	den	Ergebnissen	für	die	Monoverbrennung.	

In	Kapitel	6	werden	abschließend	die	gewonnenen	Erkenntnisse	zu	den	Umweltwirkun-
gen	 der	 betrachteten	 Prozessketten	 in	 Hinblick	 auf	 die	 eingangs	 aufgestellten	 For-
schungsthesen	zusammengefasst	sowie	ein	Ausblick	auf	den	weiteren	Untersuchungs-
bedarf	und	die	zukünftigen	Entwicklungen	der	Klärschlammverwertung	gegeben.		
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2	 Stand	des	Wissens	

Im	folgenden	Kapitel	werden	die	wichtigsten	Hintergrundinformationen	zu	den	Grundla-
gen	 dieser	 Untersuchung	 aufgeführt.	 Zunächst	 werden	 der	 aktuelle	 Stand	 der	 Klär-
schlammverwertung,	 die	 betrachteten	 thermochemischen	 Konversionsverfahren	 und	
potentiellen	Nutzungspfade	der	entstehenden	Biokohlen	vorgestellt.	Anschließend	er-
folgt	die	Beschreibung	der	methodischen	Grundlagen	sowie	der	historischen	und	aktu-
ellen	Entwicklung	der	Ökobilanzierung	in	der	Abfallwirtschaft.	Vor	dem	Hintergrund	der	
wachsenden	Herausforderungen,	die	der	Klimawandel	mit	sich	bringt,	werden	abschlie-
ßend	der	aktuelle	Stand	der	Techniken	und	Bewertungen	von	Kohlenstoffsequestrierun-
gen	in	der	Ökobilanzierung	erläutert.	

2.1	 Klärschlamm	

2.1.1	 Definition	und	Zusammensetzung	

Klärschlamm	 ist	ein	bei	der	Abwasserbehandlung	sowohl	 in	kommunalen	als	auch	 in	
betrieblichen	Kläranlagen	anfallender	Abfallstrom.	Er	stellt	somit	ein	Abfallprodukt	der	
Abwasserbehandlung	dar	 und	bedarf	 einer	weiterführenden	Behandlung	beziehungs-
weise	Entsorgung.	Der	Begriff	„Klärschlamm“	umfasst	dabei	alle	Arten	von	Schlämmen,	
egal	ob	der	Klärschlamm	entwässert,	getrocknet	oder	in	anderweitig	behandelter	Form	
vorliegt	(ROSKOSCH	und	HEIDECKE	2018).	Die	Eigenschaften	von	Klärschlamm	hängen	
stark	von	seiner	Herkunft	und	Behandlung	ab,	er	besteht	jedoch	meistens	zum	größten	
Anteil	aus	Wasser	mit	einem	geringen	bis	mittleren	Anteil	an	organischen	und	anorgani-
schen	Substanzen	(PATEL	et	al.	2020).	Diese	setzen	sich	aus	grobkörnigen,	inerten	Fest-
stoffen	(z.B.	Sand),	organischen	und	anorganischen	Stoffen	sowie	pathogenen	Mikroor-
ganismen,	Schwermetallen,	Schadstoffen	(z.B.	Arzneimittelrückstände)	sowie	weiteren,	
anthropogenen	mikro-	und	nanoskaligen	Bestandteilen	zusammen	(FIJALKOWSKI	et	al.	
2017;	ROSKOSCH	und	HEIDECKE	2018;	VILLARÍN	und	MEREL	2020).	Weitere	wichtige	In-
haltstoffe	sind	Makronährstoffen	wie	Phosphor	(P),	Stickstoff	(N)	und	Kalium	(K),	Mikro-
nährstoffe	wie	Kupfer	(Cu),	Zink	(Zn),	Eisen	(Fe),	Bor	(B),	Molybdän	(Mo)	und	Mangan	
(Mn)	 sowie	 die	 humusbildende	 Organik,	 die	 insgesamt	 einen	 hohen	 agronomischen	
Wert	 des	 Klärschlamms	 darstellen	 (FRIŠTÁK	 et	 al.	 2018;	 PATEL	 et	 al.	 2020;	 JIMENEZ	
2022).	Aufgrund	der	heterogenen	Beschaffenheit	und	der	stark	schwankenden	Eigen-
schaften	ist	es	allerdings	schwer,	eine	einheitliche	Standardzusammensetzung	von	Klär-
schlamm	zu	definieren	(ROSKOSCH	und	HEIDECKE	2018).		

Je	 nach	 Entstehungsort,	 zugeführter	 Behandlung	 und	 potentiellen	 Vorbehandlungen	
können	Klärschlämme	nass	oder	trocken	weiterverwendet	werden.	Basierend	auf	dem	
Aufbau	der	jeweiligen	Abwasserbehandlungsanlage	kann	dabei	in	unterschiedliche	Ar-
ten	von	Klärschlämmen	unterschieden	werden	(siehe	Abbildung	1).	
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Abbildung	1:	 Schlammanfall	 auf	Kläranlagen	 (angelehnt	 an	ROSKOSCH	und	HEIDECKE	 (2018)	
und	ROSENWINKEL	et	al.	(2015)	

In	kommunalen	Abwasserreinigungsanlagen	wird	in	der	Regel	zuerst	das	sedimentier-
bare,	organische	Material	in	einer	vorgeschalteten	Vorklärung	abgetrennt	(KALTSCHMITT	
et	al.	2016).	Die	Beschaffenheit	des	dabei	entstehenden	„Primärschlamms“	hängt	maß-
geblich	von	dem	zu	behandelnden	Abwasser,	der	Art	der	mechanischen	Reinigung	und	
von	der	Verweilzeit	in	der	Sedimentation	ab	(ROSENWINKEL	et	al.	2015).	Nach	der	me-
chanischen	Abwasserreinigung	ist	in	allen	kommunalen	sowie	in	den	meisten	industriel-
len	Kläranlagen	eine	Stufe	zur	biologischen	Abwasserreinigung	nachgeschaltet	(ROSEN-
WINKEL	et	al.	2015).	Dabei	wird	das	Abwasser	mit	aeroben	Mikroorganismen	gereinigt	
und	 es	 entsteht	 ein	 hauptsächlich	 aus	 Mikroorganismen	 bestehender	 Sekundär-
schlamm,	der	teilweise	als	Rücklaufschlamm	in	die	Klärstufe	zurückgeleitet	wird.	Dar-
über	hinaus	entsteht	auf	manchen	Kläranlagen	durch	chemische	Fällung	(meist	Phos-
phatfällung)	oder	chemisch-physikalische	Flockung	des	vorgereinigten	Abwassers	ein	
Tertiärschlamm,	der	sich	in	seinen	Eigenschaften	deutlich	von	den	Primär-	und	Sekun-
därschlämmen	unterscheidet	(ROSENWINKEL	et	al.	2015).	

Die	anfallenden	Primär-,	Sekundär-	und	Tertiärschlämme	werden	je	nach	Anlagenkonfi-
guration	gemischt	und	der	so	entstandene	Rohschlamm	für	eine	Stabilisierung	vorbe-
handelt,	meist	durch	eine	Entwässerung	(ROSENWINKEL	et	al.	2015).	Zur	Stabilisierung	
der	 Schlämme	 werden	 die	 Rohschlämme	 dann	 einer	 biologischen	 oder	 chemischen	
Schlammbehandlung	unterzogen.	Bei	der	biologischen,	anaeroben	Schlammstabilisie-
rung	entsteht	aus	dem	Rohschlamm	der	Faulschlamm	(KALTSCHMITT	et	al.	2016).	Das	
bei	der	anaeroben	Stabilisierung	ebenfalls	entstehende	Biogas	wandelt	meist	ein	Block-
heizkraftwerk	 in	 nutzbare	Energie	 in	Form	 von	Strom	und	Wärme	um.	Abschließend	
muss	der	stabilisierte	Klärschlamm	einer	Entsorgung	oder	Verwertung	zugeführt	wer-
den.		
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Vorreinigung
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Vorklärung biologische 
Reinigung Nachklärung P-Fällung
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2.1.2	 Problematische	und	wertvolle	Inhaltsstoffe	

Die	direkte	stoffliche	Verwendung	von	Klärschlamm	in	der	Landwirtschaft	zur	Zufuhr	von	
Nährstoffen	und	organischem	Material	bietet	vor	dem	Hintergrund	einer	funktionierenden	
Kreislaufwirtschaft	Vorteile,	stellt	aber	gleichzeitig	aufgrund	des	Gehalts	an	Schadstoffen	
ein	hohes	Risiko	dar	(LAMASTRA	et	al.	2018).	Insbesondere	durch	mögliche	Kontamina-
tion	in	der	Lebensmittelversorgungskette	können	daraus	direkte,	negative	Auswirkungen	
auf	die	menschliche	Gesundheit	entstehen	(PATEL	et	al.	2020).	Maßgebliche,	potentielle	
Kontaminanten	sind	Schwermetalle,	Mikroplastik,	Nanomaterialien,	Pestizide,	Arzneimit-
tel	und	deren	Rückstände	sowie	andere	organische	Schadstoffe	(HAYNES	et	al.	2009;	
ROSKOSCH	und	HEIDECKE	2018).	

Schwermetalle	

Der	Schwermetallgehalt	des	Abwassers	schwankt	häufig	aufgrund	von	unregelmäßigen	
Einleitungen,	 sodass	 sich	 die	 Konzentrationen	 im	Klärschlamm	 je	 nach	Standort	 auf	
stündlicher,	täglicher	oder	monatlicher	Basis	stark	unterscheiden	können	(HAYNES	et	al.	
2009).	Die	Hauptquelle	für	Schwermetalle	im	kommunalen	Klärschlamm	bildet	der	Aus-
trag	aus	Haushalten	und	vor	allem	Gewerben.	Zusätzlich	können	bei	Niederschlagser-
eignissen	Schwermetalle	von	künstlichen	Oberflächen	ins	Abwasser	gelangen	und	wer-
den	anschließend	im	Klärschlamm	aufkonzentriert	(ROSKOSCH	und	HEIDECKE	2018).	Zu	
den	am	häufigsten	auftretenden	Elementen	gehören	unter	anderem	Kupfer	(Cu),	Zink	
(Zn),	Kobalt	(Co),	Nickel	(Ni),	Blei	(Pb),	Quecksilber	(Hg),	Cadmium	(Cd),	Chrom	(Cr),	
Selen	(Se)	und	Arsen	(As)	(HAYNES	et	al.	2009;	FIJALKOWSKI	et	al.	2017).	

Organische	Verbindungen		

Im	Klärschlamm	enthalten	sind	auch	Verunreinigungen	durch	eine	Vielzahl	organischer	
Schadstoffe.	Zu	den	besonders	kritischen	Stoffen	gehören	neben	den	polychlorierten	
Dibenzodioxinen	und	-furanen	(PCDD/F)	auch	Halogenverbindungen	und	Organozinn-
verbindungen,	Perfluorierte	Tenside	(PFT),	absorbierbare	organische	Halogene	(AOX),	
polychlorierte	 Biphenyle	 (PCB)	 und	 polyzyklische	 aromatische	 Kohlenwasserstoffe	
(PAK)	(FIJALKOWSKI	et	al.	2017;	ROSKOSCH	und	HEIDECKE	2018).	Neben	den	fluorierten	
oder	chlorierten	organischen	Schadstoffen	werden	im	kommunalen	Klärschlamm	auch	
häufig	 lineare	 Alkylbenzolsulfonate	 (LAS),	 Nonylphenole	 und	 Nonylphenolethoxylate	
(NP	und	NPnEO),	Diethylhexylphthalat	(DEHP)	gefunden	(LAMASTRA	et	al.	2018).	Diese	
aus	Reinigungsmitteln,	Körperpflegeprodukten	und	Kunststoffen	stammenden	Schad-
stoffe	gehören	zu	den	so	genannten	neu	auftretenden	organischen	Verunreinigungen,	
zu	denen	auch	Pharmazeutika,	Fungizide,	Herbizide	und	Pestizide	gezählt	werden	und	
deren	Anzahl	in	den	letzten	Jahren	stetig	wächst	(FIJALKOWSKI	et	al.	2017).	

Krankheitserreger		

Neben	den	reinen	Schadstoffen	im	Klärschlamm	spielen	auch	die	verschiedenen	Orga-
nismen,	sowohl	Saprophyten	als	auch	Krankheitserreger	eine	maßgebliche	Rolle.	Die	
wichtigsten	Gruppen	von	pathogenen	Organismen	im	Klärschlamm	sind	enterische	Bak-
terien,	Parasiten,	Viren	und	Pilze	(FIJALKOWSKI	et	al.	2017).	Zudem	zeigte	sich,	dass	der	
übermäßige	Gebrauch	von	Antibiotika	eng	mit	dem	Auftreten	von	Antibiotikaresistenzen	
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in	multiresistenten	Staphylococcus aureus-	 und	Escherichia coli-Stämmen	oder	 stark	
pathogenen	Stämmen,	wie	dem	Enterohämorrhagischen	Escherichia coli	(EHEC)-Erre-
ger	verbunden	ist,	welche	sich	anschließend	im	Klärschlamm	wiederfinden	(FIJALKOWSKI	
et	al.	2017).	Dementsprechend	muss	sichergestellt	werden,	dass	für	Erreger	mit	einer	
hohen	Überlebensfähigkeit	die	Kontaktmöglichkeiten	mit	Menschen	und	Tieren	minimiert	
werden	und	bei	der	Klärschlammbehandlung	diese	Organismen	möglichst	eliminiert	wer-
den	(ROSKOSCH	und	HEIDECKE	2018).	

Nanomaterialien	

Das	zunehmende	Interesse	an	der	Nutzung	von	Nanotechnologien	in	Verbrauchsgütern	
und	Erzeugnissen	 z.B.	 in	 der	Elektronikbranche,	Pharmazie,	Medizin,	Kosmetik,	 Flä-
chenveredelung	oder	 in	der	Chemie	 trägt	dazu	bei,	 dass	Nanopartikel	 in	die	Umwelt	
gelangen	und	sich	damit	auch	im	Abwasser	und	letztendlich	im	Klärschlamm	wiederfin-
den	(KAEGI	et	al.	2011;	KIM	et	al.	2012;	FIJALKOWSKI	et	al.	2017;	ROSKOSCH	und	HEIDE-
CKE	2018).	Wenn	Nanomaterialien	dann	in	der	Umwelt	mit	anderen	Stoffen	oder	Orga-
nismen	in	Wechselwirkung	treten,	können	dort	gegebenenfalls	schädigende	Wirkungen	
auftreten	(ROSKOSCH	und	HEIDECKE	2018).	Vor	allem	Titandioxid	(TiO2)	und	Silberoxid	
(Ag2O)	haben	sich	in	den	letzten	Jahren	als	kritische	Bestandteile	im	Klärschlamm	raus-
gestellt	und	bergen	bei	unangepassten	Verwertungsmethoden	ein	Toxizitätsrisiko	(KA-
EGI	et	al.	2011;	KIM	et	al.	2012;	SINGH	und	KUMAR	2020).	

Kunststoffe	

Kläranlagen	entfernen	Mikroplastik	wirksam	aus	dem	Abwasser	und	konzentrieren	es	im	
Klärschlamm	 auf,	 sodass	 sich	 bei	 einer	 landwirtschaftlichen	 Klärschlammverwertung	
Mikroplastik	über	die	Zeit	in	den	Böden	akkumuliert	und	eine	potentielle	Bedrohung	für	
einzelne	Bodenlebewesen	und	möglicherweise	sogar	gesamte	Bodenökosysteme	dar-
stellt	(CORRADINI	et	al.	2019;	VAN	DEN	BERG	et	al.	2020).	Dabei	sind	Fasern	und	Frag-
mente	von	Polyethylenterephthalat	(PET),	Polyethylen	(PE),	Polypropylen	(PP)	und	Po-
lystyrol	(PS)	die	am	häufigsten	vorkommenden	Mikroplastikteile	im	Klärschlamm.		

Nährstoffe	

Neben	potentiell	schädlichen	Substanzen	enthält	Klärschlamm	auch	wichtige	Pflanzen-
nährstoffe	wie	Stickstoff	 (N),	Phosphor	 (P)	und	Kalium	(K),	die	 für	eine	ausreichende	
Nahrungsmittelbereitstellung	unersetzlich	sind.	Aufgrund	der	wachsenden	Weltbevölke-
rung	und	der	daraus	resultierenden	steigenden	Nachfrage	nach	Nahrungsmitteln	nimmt	
die	Dringlichkeit	 für	die	 Implementierung	einer	 funktionierenden	Kreislaufwirtschaft	 für	
begrenzte	natürliche	Nährstoffressourcen	wie	Phosphor	immer	weiter	zu.	Zudem	wurden	
Phosphor	 und	Phosphatgestein	 im	Jahr	 2014	aufgrund	 ihres	endlichen	Vorkommens	
und	 der	 geografischen	 Konzentrierung	 auf	 wenige	 Förderländer	 (SCHOUMANS	 et	 al.	
2015)	von	der	Europäischen	Kommission	in	die	Liste	kritischer	Rohstoffe	aufgenommen.	
Die	Wiederverwendung	des	im	Abwasser	und	damit	größtenteils	im	Klärschlamm	ent-
haltenen	Phosphors	zur	Schließung	regionaler	Nährstoffkreisläufe	könnte	theoretisch	bis	
zu	50	%	des	jährlich	in	der	europäischen	Landwirtschaft	ausgebrachten,	mineralischen	
P-Düngers	 ersetzen	 (EGLE	 et	 al.	 2015).	 Dementsprechend	wurde	 in	 der	 novellierten	
Düngeverordnung	eine	Phosphorrückgewinnungspflicht	aus	Klärschlamm,	wenn	auch	
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mit	Übergangsfristen,	eingeführt	(siehe	Kapitel	2.1.4).	Die	Pflanzenverfügbarkeit	des	im	
Klärschlamm	enthaltenen	Phosphors	wird	dabei	von	vielen	Faktoren,	wie	beispielsweise	
der	Art	der	Phosphor-Fällung	auf	der	Kläranlage,	beeinflusst.	Letztere	beeinflusst	unter	
anderem	die	Menge	 des	 im	Klärschlamm	enthaltenen	Phosphors	 sowie	 dessen	Bin-
dungsform	(ROSKOSCH	und	HEIDECKE	2018).		

2.1.3	 Aufkommen	und	Verwertungswege	

Die	Entsorgung	oder	Verwertung	von	Klärschlamm	ist	nicht	nur	aufgrund	der	hohen	Kon-
zentration	 von	 potentiellen	Krankheitserregern,	 Schwermetallen	 und	weiteren	Schad-
stoffen	(siehe	Kapitel	2.1)	eine	Herausforderung,	sondern	auch	wegen	der	großen	an-
fallenden	Mengen	eine	anspruchsvolle	Aufgabe.	Der	Schwerpunkt	der	Klärschlammbe-
handlung	liegt	dabei	auf	der	Minimierung	des	Gewichtes	und	des	Volumens,	um	zum	
einen	die	Entsorgungskosten	zu	senken	und	zum	anderen	die	Risiken	bei	der	Entsor-
gung	zu	minimieren	(BARRY	et	al.	2019).	Die	Entwicklung	der	Klärschlammentsorgung	
in	Deutschland	ist	hauptsächlich	von	den	geltenden,	gesetzlichen	Rahmenbedingungen	
auf	 nationaler	 Ebene	 und	 vereinzelt	 auf	 Bundeslandebene	 dominiert.	 Allgemein	 sind	
hierbei	die	Klärschlammverordnung	 (AbfKlärV)	und	bei	der	bodenbezogenen	Verwer-
tung	die	Düngemittelverordnung	(DüMV)	maßgeblich	(siehe	Kapitel	2.1.4).	Aufgrund	der	
inhomogenen	Eigenschaften	von	Klärschlämmen,	die	sich	je	nach	Behandlungsart	und	
Ort	des	Anfalles	unterscheiden	können	(siehe	Kapitel	2.1.1)	werden	dabei	 jedoch	nur	
der	Summenparameter	der	Gesamtklärschlammmenge	und	die	verschiedenen	Verwer-
tungswege	erfasst.	Es	kann	aber	davon	ausgegangen	werden,	dass	in	Deutschland	ca.	
75	%	aller	 anfallenden,	 kommunalen	Schlämme	aus	der	Abwasserreinigung	anaerob	
behandelt	werden,	bevor	sie	einer	Verwertung	zugeführt	werden	(ROSENWINKEL	et	al.	
2015).	Aufgrund	sich	ändernder	wirtschaftlicher	und	 legislativer	Rahmenbedingungen	
wird	sich	in	Zukunft	die	Implementierung	der	Vergärung	auf	kleinere	Abwasserbehand-
lungsanlagen	 ausweiten,	 sodass	 der	 Anteil	 des	 anaerob	 stabilisierten	 Klärschlamms	
weiter	steigen	wird	(DEUTSCHE	VEREINIGUNG	FÜR	WASSERWIRTSCHAFT	2015).	

Bei	der	Entwicklung	der	anfallenden	Klärschlammmengen	in	Deutschland	innerhalb	der	
letzten	zehn	Jahre	fällt	auf,	dass	diese	leicht	abgenommen	haben	und	im	Jahr	2020	ca.	
1.740.000	Mg	Klärschlamm	(Trockenmasse	(TM))	entsorgt	oder	verwertet	wurden	(siehe	
Abbildung	2).	Davon	wurden	390.000	Mg	TM	stofflich	verwertet	und	1.330.000	Mg	TM	
thermisch	entsorgt.	Der	Anteil	der	Monoverbrennung	bei	der	thermischen	Entsorgung	im	
Jahr	2020	betrug	dabei	38	%	und	der	Anteil	der	Mitverbrennung	60	%	der	Gesamtmenge	
(STATISTISCHES	BUNDESAMT	2022).	Aufgrund	zunehmender	Umweltbedenken	und	den	
daraus	resultierenden	Anpassungen	in	der	Rechtsprechung	hat	der	Anteil	der	rein	stoff-
lichen	Verwertung	des	Klärschlamms	in	den	letzten	Jahren	abgenommen.	Dementspre-
chend	mussten	immer	größere	Mengen	der	thermischen	Entsorgung	zugeführt	werden.	
Bemerkenswerterweise	ist	hierbei	der	größte	Zuwachs	in	der	Mitverbrennung	von	Klär-
schlamm	zu	beobachten,	obwohl	die	Mitverbrennung	aufgrund	des	Verlustes	von	wert-
vollen	Bestandteilen	des	Klärschlamms	(insbesondere	Phosphor)	eine	Sackgasse	in	der	
Schlammbehandlung	darstellt	und	nicht	weiter	verfolgt	werden	sollte	(HUŠEK	et	al.	2022).	
Nach	Daten	des	Statistischen	Bundesamtes	(STATISTISCHES	BUNDESAMT	2022)	ist	dar-
über	hinaus	die	Aufteilung	der	Entsorgung	innerhalb	der	Bundesländer	sehr	unterschied-
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lich:	In	Mecklenburg-Vorpommern	wurde	die	Hälfte	des	anfallenden	Klärschlamms	stoff-
lich	 genutzt,	 wohingegen	 in	 Baden-Württemberg	 die	 landwirtschaftliche	 Klär-
schlammausbringung	kaum	noch	Anwendung	findet	(0,5	%).	

	

Abbildung	2:	 Entwicklung	der	Entsorgung	und	Verwertung	von	Klärschlämmen	in	Deutschland	
(STATISTISCHES	BUNDESAMT	2022)	

Das	Ausmaß	des	Klärschlammanfalls	und	der	Klärschlammverwendung	ist	meist	nur	für	
die	Industrieländer	gut	dokumentiert,	obwohl	weltweit	täglich	große	Mengen	an	Abwas-
ser	und	Klärschlamm	produziert	werden	(DRECHSEL	et	al.	2015).	Zudem	ist	davon	aus-
zugehen,	dass	die	weltweiten	Mengen	an	Klärschlamm	in	den	nächsten	Jahren	aufgrund	
der	zunehmend	strengeren	Anforderungen	an	die	Abwasserbehandlung	und	der	damit	
einhergehenden	wachsenden	Anzahl	 von	Kläranlagen,	 vor	 allem	 in	 Entwicklungslän-
dern,	weiter	steigen	werden	(BARRY	et	al.	2019;	PATEL	et	al.	2020).	

2.1.4	 Legislative	Rahmenbedingungen	der	Klärschlammentsorgung	

In	den	letzten	Jahren	hat	sich	die	europäische	und	nationale	Gesetzgebung	auf	die	Nut-
zung	 des	 Nährstoff-	 und	 Energiewerts	 von	 Klärschlamm	 festgelegt.	 Da	 kommunaler	
Klärschlamm	 nach	 EU-Abfallrahmenrichtlinie	 (2008/98/EG)	 zu	 der	 Gruppe	 der	 Sied-
lungsabfälle	zählt,	ist	er	dem	Regelungsbereich	des	Kreislaufwirtschaftsrechts	und	damit	
dem	Kreislaufwirtschaftsgesetz	(KrWG)	unterworfen.	Dieses	bildet	das	rechtliche	Fun-
dament	 für	die	umweltgerechte	Entsorgung	von	Klärschlämmen,	welches	 in	der	Klär-
schlammverordnung	 (AbfKlärV),	 der	 Düngemittelverordnung	 (DüMV)	 und	 im	 Bun-
desimmissionsschutzgesetzt	(BImSchG)	mit	den	entsprechenden	Verordnungen	ausfor-
muliert	wird.	In	der	novellierten	Klärschlammverordnung	(AbfKlärV)	werden	die	boden-
bezogene	Verwertung	von	Klärschlämmen	geregelt	und	die	 jeweiligen	Grenzwerte	für	
die	Ausbringung	vereinheitlicht.	Darüber	hinaus	sind	in	der	Klärschlammverordnung	die	
Auflagen	zur	Phosphorrückgewinnung	aus	phosphatreichen,	nicht	stofflich	verwerteten	
Klärschlämmen	(>20	g	P/kg	Trockenmasse	(TM))	definiert.	Gleichzeitig	wird	durch	die	
Verordnung	 die	 bodenbezogene	Verwertungsmöglichkeit	 ab	 2029	 für	 Schlämme	 aus	
Kläranlagen	mit	mehr	als	100.000	Einwohnergleichwerte	(EW)	und	ab	2032	mit	mehr	als	
50.000	EW	untersagt	(ROSKOSCH	und	HEIDECKE	2018).	Das	Ziel	der	Verordnung	ist	es,	
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zum	einen	die	Schadstoffeinträge	in	die	Umwelt	zu	verringern	und	zum	anderen	Nähr-
stoffkreisläufe	mithilfe	von	einer	zu	etablierenden	Phosphorrückgewinnung	zu	schließen.		

Neben	den	 legislativen	Vorgaben	auf	der	Erzeugerseite	bestehen	ebenfalls	 relevante	
Neuerungen	auf	der	Anwenderseite.	Das	für	eine	bodenbezogene	Klärschlammverwer-
tung	 relevante	Düngerecht,	welches	 in	 der	Umsetzung	anhand	der	 2017	novellierten	
Düngemittelverordnung	(DüMV)	und	der	Düngeverordnung	(DüV)	konkretisiert	wird,	ver-
schärft	ebenfalls	die	Auflagen	 für	eine	bodenbezogene	Klärschlammverwertung.	Zum	
einen	wurden	Ausbringungsmengen	und	Ausbringzeiträume	weiter	eingeschränkt,	und	
zum	anderen	wurden	Grenzwerte	zu	etwaigen	Inhaltsstoffen,	z.B.	von	polymeren	Flo-
ckungshilfsmitteln,	weiter	gesenkt.	

Das	verschärfte	Düngerecht	und	die	Vorgaben	der	Klärschlammverordnung	(AbfKlärV)	
werden	zukünftig	zu	einem	massiven	Rückgang	der	direkten	stofflichen	Klärschlamm-
verwertung	in	der	Landwirtschaft	führen,	sodass	eine	thermische	bzw.	thermochemische	
Behandlung	für	den	Großteil	der	anfallenden	Schlämme	obligatorisch	werden	wird.		

2.2	 Thermochemische	Konversion	

In	Europa	haben	sich	in	den	meisten	Ländern	die	landwirtschaftliche	und	die	thermische	
Verwertung	von	Klärschlamm	etabliert.	Dennoch	erfahren	auch	unkonventionellere,	ther-
mochemische	Verfahren	zur	stofflichen	und/oder	energetischen	Verwertung	immer	wei-
teres	Interesse	(SUN	et	al.	2020;	CATENACCI	et	al.	2022;	CAVALI	et	al.	2022).	Die	in	dieser	
Arbeit	betrachteten	thermochemischen	Umwandlungsprozesse	von	organischem	Mate-
rial	zeichnen	sich	vornehmlich	durch	zwei	vorherrschende	Randbedingungen	aus:	die	
Abwesenheit	von	zusätzlichem	Sauerstoff	zur	Unterbindung	der	vollständigen	Oxidation	
der	Organik	(inerte	Atmosphäre)	bei	gleichzeitiger	Einwirkung	von	thermischer	Energie	
über	einen	meist	längeren	Zeitraum	(QUICKER	und	WEBER	2016).	Der	durch	diese	Rand-
bedingungen	induzierte	Inkohlungsprozess	kann	zum	einen	dazu	eingesetzt	werden,	die	
Eigenschaften	der	eingesetzten	(Abfall-)Substrate,	z.B.	durch	Erhöhung	des	Heizwertes	
oder	Zerstörung	ungewollter	organischer	Schadstoffe,	zu	verbessern.	Zum	anderen	sta-
bilisiert	die	thermochemische	Konversion	die	in	den	Substraten	enthaltenen	Kohlenstoffe	
über	einen	längeren	Zeitraum.	Diese	so	genannte	Carbonisierung	ist	ein	komplexer	Pro-
zess,	bei	dem	viele	Reaktionen	wie	Hydrolyse,	Dehydrierung,	Dehydratisierung,	Hydrie-
rung,	 Aromatisierung,	 Polymerisation,	 Kondensation	 und	 viele	 weitere	 Reaktionen	
gleichzeitig	oder	nacheinander	ablaufen	und	bei	dem	aus	organischem	Material	 feste	
Bestandteile	mit	zunehmenden	Kohlenstoffgehalt	gebildet	werden	(FITZER	et	al.	1995;	
QUICKER	und	WEBER	2016).	Als	technischer	Prozess	unterscheidet	sich	die	Carbonisie-
rung	von	der	natürlichen	Verkohlung,	die	zu	den	heute	bekannten	festen,	fossilen	Roh-
stoffen	(zum	Beispiel	Braunkohle	und	Steinkohle)	geführt	hat,	durch	ihre	um	viele	Grö-
ßenordnungen	höhere	Reaktionsgeschwindigkeit.	Die	Carbonisierung	organischer	Ma-
terialien	kann	dabei	durch	verschiedene	 thermochemische	Prozesse	mit	unterschied-
lichsten	Randbedingungen	realisiert	werden.	Die	verschiedenen	Prozesseigenschaften	
der	thermochemischen	Umwandlungsverfahren	und	die	entsprechenden	Produktvertei-
lungen	sind	in	Tabelle	1	dargestellt.	
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Tabelle	1:	 Prozessbedingungen	verschiedener	thermochemischer	Konversionsverfahren	
sowie	typische	Verteilungen	der	entstehenden	Haupt-	und	Nebenprodukte	(nach	
LIBRA	et	al.	2011;	KALTSCHMITT	et	al.	2016;	QUICKER	und	WEBER	2016;	LUCIAN	et	
al.	2018;	WANG	et	al.	2019;	LIU	et	al.	2021)	

Prozess 
 
Temperatur 

[°C] 
Verweilzeit 

 
Druck 
[bar] 

Typische Produktverteilung  
[%] 

Fest Flüssig Gasförmig 
Vergasung	 900–1500 10–20	s 1 10 5	 85

Torrefizierung		
(milde	Pyrolyse)	

200–290 m–h 1 80–90 5–10	 0–10

Langsame	Pyrolyse	 350–600 h–d 1 25–35 20–50	 20–50

Schnelle	Pyrolyse	 450–600 1–5	s 1 10–25 50–70	 10–30

Hydrothermale	Car-
bonisierung	(HTC)	
und	Vapothermale	
Carbonisierung	
(VTC)	

180–260 0,5–8	h 10–60 50–80 5–45	 2–5

	

Ein	Verfahren	ist	die	Pyrolyse,	die	in	Hoch-,	Mittel-	und	Niedertemperaturpyrolyse	sowie	
Torrefizierung,	eine	milde	Form	der	Pyrolyse,	unterschieden	werden	kann	(KALTSCHMITT	
et	al.	2016;	QUICKER	und	WEBER	2016).	Daneben	wurden	 in	den	 letzten	Jahrzehnten	
unter	anderem	hydrothermale	Prozesse	entwickelt,	bei	denen	Biomasse	in	wässrigem	
Medium	und	unter	hohen	Drücken	carbonisiert	wird.	Dabei	lässt	sich	je	nach	Wasser-
menge	 in	hydrothermale	Carbonisierung	(HTC),	die	 in	vollständig	wässrigem	Medium	
erfolgt	und	 in	vapothermale	Carbonisierung	(VTC),	welche	mit	Wasserdampf	arbeitet,	
unterscheiden	(LIBRA	et	al.	2011;	FUNKE	et	al.	2013;	KALTSCHMITT	et	al.	2016;	QUICKER	
und	WEBER	2016).	Auch	bei	anderen	thermochemischen	Konversionsverfahren	wie	der	
Vergasung	 und	 der	 Flash-Pyrolyse	 fallen	 kohlenstoffreiche	 Feststoffe	 an.	 Da	 diese	
Stoffe	allerdings	nicht	die	Hauptprodukte	der	entsprechenden	Verfahren	sind,	werden	
diese	Prozesse	in	dieser	Arbeit	nicht	weiter	betrachtet.		

Insbesondere	für	Abfallbiomassen	wie	Klärschlämme	gewinnen	die	thermochemischen	
Umwandlungsverfahren	in	letzter	Zeit	aufgrund	der	vielfältigen	Anwendungen	zur	Ver-
wertung	der	erzeugten	gasförmigen,	flüssigen	und	vor	allem	der	festen	Endprodukte	im-
mer	weiter	an	Interesse	(SINGH	und	KUMAR	2020;	CATENACCI	et	al.	2022).	Diese	Verfah-
ren	können	nicht	nur	zur	Energiegewinnung,	sondern	auch	für	die	Rückgewinnung	von	
Ressourcen	eingesetzt	werden.	Darüber	hinaus	können	Carbonisierungsprozesse	dafür	
genutzt	werden,	Schadstoffe	zu	eliminieren	und	den	im	Ausgangsmaterial	enthaltenen	
Kohlenstoff	chemisch	zu	binden,	sodass	er	dem	natürlichen	Kohlenstoffkreislauf	lang-
fristig	entzogen	werden	kann.	Die	Eigenschaften	der	festen	Endprodukte	unterscheiden	
sich	jedoch	je	nach	Zusammensetzung	des	Ausgangsstoffes	und	Art	des	angewandten	
thermochemischen	Prozesses	erheblich	(siehe	Kapitel	2.2.3).	

2.2.1	 Hydrothermale	Carbonisierung	(HTC)	

Bei	der	HTC	wird	das	organische	Ausgangsmaterial	unter	Luftabschluss	und	mithilfe	von	
Druck	und	Temperatur	zu	einem	kohleähnlichen	Produktgemisch	umgewandelt,	das	in	
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eine	energiereiche	feste	Phase	(Hydrokohle),	eine	nährstoffreiche	flüssige	Phase	(Pro-
zesswasser)	und	im	geringen	Maß	eine	Gasphase	(hauptsächlich	CO2)	getrennt	werden	
kann	(LIBRA	et	al.	2011;	GERNER	et	al.	2021).	Die	HTC	wird	üblicherweise	unterhalb	des	
kritischen	Punktes	von	Wasser	durchgeführt,	wobei	die	thermochemischen	Phasen	der	
Aufheizung	und	teilweise	der	pyrolytischen	Zersetzung	durchlaufen	werden	(KALTSCH-
MITT	et	al.	2016).	Ziel	der	HTC	ist	es,	als	Hauptprodukt	einen	Feststoff	zu	erzeugen,	der	
energetisch	oder	stofflich	genutzt	werden	kann.	Je	nach	behandeltem	Substrat	stellt	die	
HTC	ein	meist	exothermes	Verfahren	dar,	das	organisches	Material	bei	Temperaturen	
im	Bereich	von	typischerweise	180-260	°C	und	sich	daraus	ergebenden	Drücken	von	
10-60	bar	in	höherkalorische	Produkte	umwandelt	(siehe	Tabelle	1).	Die	Verweilzeiten	
des	Materials	variieren	dabei	zwischen	Minuten	und	Stunden	(KALTSCHMITT	et	al.	2016;	
QUICKER	und	WEBER	2016;	LUCIAN	und	FIORI	2017;	WANG	et	al.	2019).	Die	elementare	
Zusammensetzung	des	behandelten	Substrats	wird	durch	die	hydrothermale	Carboni-
sierung	erheblich	verändert,	 sodass	eine	Zunahme	des	Kohlenstoffgehaltes	und	eine	
Abnahme	von	Sauerstoff,	Stickstoff	und	Wasserstoff	erfolgt	(WANG	et	al.	2019).	Stark	
vereinfacht	kann	die	HTC	somit	mit	der	Abspaltung	von	Wasser	aus	einem	organischen	
Stoffgemisch	beschrieben	werden.	Die	chemischen	Reaktionen,	die	bei	der	HTC	von	
komplexen,	organischen	Stoffen	ablaufen,	lassen	sich	nicht	klar	in	verschiedene,	zeitlich	
und	räumlich	voneinander	getrennte	Teilschritte	einteilen,	da	sie	häufig	parallel	und	in	
einem	Mehrphasensystem	im	Vergleich	zur	vollständigen	Oxidation	mit	relativ	langsa-
men	Reaktionsgeschwindigkeiten	ablaufen.	Hinzu	kommt,	dass	das	wässrige	Medium	
nicht	nur	als	Wärmeüberträger,	sondern	auch	für	den	Reaktionsmechanismus	der	HTC	
wichtig	 ist	und	der	 Inkohlungsprozess	durch	Wasser	beschleunigt	wird	 (QUICKER	und	
WEBER	2016;	WANG	et	al.	2019).	

Eine	Schlüsselrolle	bei	der	HTC	nimmt	die	gewählte	Reaktionstemperatur	ein,	da	die	
ablaufenden	Reaktionsketten	und	die	sich	daraus	ergebende	Verteilung	und	die	Eigen-
schaften	der	Produkte	in	hohem	Maße	temperaturabhängig	sind	(WANG	et	al.	2019).	Die	
Funktionalität	der	Temperatur	besteht	darin,	ausreichend	Wärme	zum	einen	für	die	Auf-
spaltung	der	organischen	Makromoleküle	und	zum	anderen	für	die	anschließende	Poly-
merisation	und	Rekombination	der	chemischen	Bindungen	bereitzustellen.	Während	am	
Anfang	der	Carbonisierung	bei	niedrigen	Reaktionstemperaturen	die	Depolymerisation	
der	dominierende	Reaktionsmechanismus	zur	Bildung	von	Fragmenten	ist,	sind	im	Ver-
lauf	der	Behandlung	die	höheren	Temperaturen	und	die	längere	Verweilzeit	maßgeblich	
für	die	Polymerisation	der	fragmentierten	Bestandteile	der	Organik	und	die	Bildung	von	
Biokohle	(WANG	et	al.	2019).	Zudem	ist	die	Bildung	und	Verstärkung	von	aromatischen	
Strukturen	 in	Hydrokohle	ebenfalls	erst	bei	höheren	Temperaturen	feststellbar,	die	zu	
einer	Umstrukturierung	der	Biokohlestruktur	 und	damit	 zu	 einer	 höheren	 chemischen	
Stabilität	der	Biokohle	führt.	Neben	der	Temperatur	ist	die	Reaktionsdauer	beziehungs-
weise	die	Verweilzeit	aufgrund	der	teilweise	langsam	ablaufenden	Carbonisierung	ein	
maßgeblicher	Faktor	mit	Einfluss	auf	die	Produktausbeute,	auch	wenn	sich	gezeigt	hat,	
dass	primär	eine	Abhängigkeit	von	der	Reaktionstemperatur	besteht	(QUICKER	und	WE-
BER	2016).	Insgesamt	führen	höhere	Temperaturen	zu	einer	verstärkten	Umwandlung	
von	Klärschlamm	zu	Biokohle	während	eine	längere	Verweilzeit	 je	nach	Reaktionsbe-
dingungen	zu	einer	geringeren	oder	größeren	Ausbeute	an	Hydrokohle	führt,	je	nach-
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dem	ob	die	Depolymerisation	oder	die	Polymerisation	der	dominierende	Reaktionsme-
chanismus	zum	betrachteten	Zeitpunkt	 ist	 (DANSO-BOATENG	et	al.	 2015;	WANG	et	al.	
2019).	

Die	theoretischen	und	praktischen	Grundlagen	der	HTC	wurden	bereits	zu	Beginn	des	
20.	Jahrhunderts	von	Friedrich	Bergius	erforscht	und	mit	dem	Chemienobelpreis	gewür-
digt	(BERGIUS	1932).	Die	kommerzielle	Anwendung	des	Verfahrens	zur	Behandlung	von	
Klärschlamm	wurde	in	Europa	von	William	K.	Porteous	in	den	1930er	Jahren	entwickelt,	
fand	vor	dem	zweiten	Weltkrieg	erste	Anwendungen	in	England	und	wurde	schließlich	
nach	 dem	 zweiten	 Weltkrieg	 weiterentwickelt	 und	 unter	 anderem	 in	 den	 USA	 und	
Deutschland	erfolgreich	eingesetzt	 (O.A.	1968;	BJÖRKMAN	1969;	ABENDT	et	al.	1993).	
Aufgrund	von	verfahrenstechnischen	Problemen	und	gesunkenen	Energiekosten	wurde	
die	Anwendung	als	Behandlungsschritt	von	Klärschlamm	nach	der	Faulung	jedoch	wei-
testgehend	eingestellt	(BALZER	und	PLUSCHKE	1994).	Als	Verfahren	zur	Vorbehandlung	
von	 Primär-	 und	 Sekundärschlamm	 für	 die	 anaerobe	 Vergärung	 hat	 sich	 daraus	 die	
Thermodruckhydrolyse	 (TDH)	entwickelt,	ein	Verfahren,	welches	schon	seit	 längerem	
auf	verschiedensten	Kläranlagen	weltweit	Anwendung	 findet	 (BARBER	2020;	GÖRLICH	
2021).	Im	Gegensatz	zur	HTC	werden	bei	der	TDH	jedoch	geringere	Temperaturen	und	
Verweilzeiten	gewählt,	sodass	der	Fokus	auf	der	erhöhten	anaeroben	Abbaubarkeit	der	
in	Lösung	gebrachten	organischen	Bestandteile	des	Klärschlamms	 liegt	und	nicht	auf	
der	Erzeugung	eines	festen	Wertstoffes.	Biogene	Schlämme	mit	einem	hohen	Wasser-
gehalt	benötigen	für	eine	weitergehende	Behandlung,	vor	allem	durch	Verbrennung,	ei-
nen	energieintensiven	Trocknungsschritt.	Aufgrund	des	Einsatz	 fossiler	Energieträger	
und	 gestiegener	 Energiekosten	 ist	 der	 hohe	Wassergehalt	 des	 eingesetzten	 organi-
schen	Substrats	ein	wichtiges	Argument	für	den	heutigen	Einsatz	der	HTC.	Hydrother-
male	Verfahren	sind	damit	besonders	für	Biomassen	mit	einem	Wasseranteil	von	ca.	40	
bis	85	%	geeignet	und	haben	das	Potential	nasse	Stoffe	wie	Klärschlamm	ohne	vorhe-
rige	Trocknung	direkt	zu	nutzen	(LIBRA	et	al.	2011;	KALTSCHMITT	et	al.	2016;	LUCIAN	und	
FIORI	2017).	

Durch	Anwendung	der	HTC	wird	ein	Teil	des	Stickstoffs	und	Phosphors	im	Prozesswas-
ser	gelöst	und	der	andere	Teil	verbleibt	in	der	Hydrokohle	(ARAGÓN-BRICEÑO	et	al.	2021).	
Die	Aufteilung	der	Nährstoffe	hängt	dabei	stark	von	dem	verwendeten	Substrat,	der	darin	
enthaltenen	Menge	an	Nährstoffen	und	den	potentiell	bindenden	Reagenzien,	sowie	von	
den	gewählten	Prozessbedingungen	ab.	Bei	entsprechenden	Randbedingungen	ist	es	
somit	möglich,	dass	der	größte	Teil	des	im	Substrat	enthaltenen	P	in	der	Feststoffphase	
vorliegt	(HEILMANN	et	al.	2014;	HÄMÄLÄINEN	et	al.	2021).	Die	im	Ausgangssubstrat	ent-
haltenen	Schwermetalle	werden	ebenso	wie	die	Nährstoffe	teilweise	in	den	Feststoffen	
aufkonzentriert.	Vor	allem	Pb,	Ni	und	Cu	tendieren	zur	Akkumulation	bei	höheren	Be-
handlungstemperaturen	(PENG	et	al.	2017).	Weitere	Schadstoffe,	wie	zum	Beispiel	PAKs	
oder	PCDD/Fs,	werden	bei	höheren	Carbonisierungstemperaturen	ebenfalls	 teilweise	
umstrukturiert,	sodass	in	den	entstandenen	Feststoffen	Toxizitätssteigerungen	beobach-
tet	werden	 können	 (WIEDNER	et	 al.	 2013b;	WIEDNER	et	 al.	 2013a;	PENG	et	 al.	 2017;	
BROOKMAN	et	al.	2018).	Zusätzlich	werden	durch	die	HTC	die	im	Klärschlamm	enthalte-
nen	Pharmazeutika	und	deren	Rückstände	meist	reduziert	oder	sogar	größtenteils	ent-
fernt.	Dementsprechend	minimieren	sich	für	diese	Schadstoffe	die	Umweltrisiken	im	Ver-
gleich	zur	direkten	stofflichen	Verwertung	(VOM	EYSER	et	al.	2015b;	VOM	EYSER	et	al.	
2015a;	HÄMÄLÄINEN	et	al.	2021;	WANG	et	al.	2021).		
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2.2.2	 Pyrolyse	

Bei	der	langsamen	Pyrolyse	handelt	es	sich	um	ein	technisches	Verfahren,	mit	dem	pri-
mär	das	Ziel	verfolgt	wird,	aus	Biomasse	mithilfe	von	thermochemischen	Prozessen	und	
ohne	externe	Sauerstoffzufuhr	ein	festes,	kohlenstoffreiches	Produkt	herzustellen.	Die	
Erhöhung	des	Kohlenstoffgehaltes	im	Feststoff	erfolgt	dabei	hauptsächlich	durch	die	Ab-
spaltung	von	Wasser,	Kohlendioxid	und	anderen	sauerstoffhaltigen	Substanzen	aus	der	
Biomasse	(QUICKER	und	WEBER	2016).	Zunächst	wird	 in	dem	Prozess	die	zugeführte	
Biomasse	beim	Aufheizen	getrocknet.	Anschließend	wird	die	Temperatur	so	weit	erhöht,	
dass	kovalente	Bindungen	gespalten	und	organische	Substanzen	mit	niedrigen	Siede-
punkten	(z.B.	Essigsäure	und	Methanol)	gebildet	werden	(KALTSCHMITT	et	al.	2016).	Mit	
weiter	steigender	Prozesstemperatur	erfolgen	dann	weitere	Reaktionen,	die	immer	kurz-
kettigere	Moleküle	und	einfache	Verbindungen	wie	Kohlenmonoxid	und	Wasser	erzeu-
gen	bis	die	Makromoleküle	der	Biomasse	thermisch	so	weit	zerstört	werden,	dass	größ-
tenteils	Restkohlenstoff	verbleibt.	Damit	werden	die	Phasen	der	Aufheizung	sowie	die	
der	pyrolytischen	Zersetzung	vollständig	durchlaufen	(KALTSCHMITT	et	al.	2016;	QUICKER	
und	WEBER	 2016).	 Voraussetzung	 für	 eine	 vollständige	 pyrolytische	 Zersetzung	 sind	
ausreichend	lange	Verweilzeiten	der	organischen	Substrate	auf	einem	entsprechend	ho-
hen	Temperaturniveau,	sodass	die	entstandenen	Zwischenprodukte	ausreichend	lange	
Kontaktmöglichkeit	haben	um	weiter	miteinander	reagieren	zu	können.	Bei	diesen	se-
kundären	Reaktionen	mit	 den	Produkten	der	 pyrolytischen	Zersetzung	 laufen	 sowohl	
homogene	Gasphasenreaktionen	als	auch	heterogene	Reaktionen	mit	dem	verbleiben-
den	Restkohlenstoff	ab	(EVANS	und	MILNE	1987).	Hinzu	kommt,	dass	durch	den	in	der	
Biomasse	natürlicherweise	enthaltenen	Sauerstoff	auch	teilweise	Vergasungs-	und	Oxi-
dationsprozesse	auftreten,	welche	die	benötigte	Energie	für	die	endothermen	Prozesse	
bereitstellen	(KALTSCHMITT	et	al.	2016).	

Als	Produkte	einer	derartigen	pyrolytischen	Zersetzung	entstehen	unter	Normalbedin-
gungen	immer	feste,	 flüssige	und	gasförmige	Bestandteile	(KALTSCHMITT	et	al.	2016).	
Die	Zusammensetzung	der	Produkte	ist	hauptsächlich	von	der	gewählten	Temperatur	
und	Verweilzeit	abhängig.	Zudem	hat	die	Art	der	eingesetzten	Biomasse	ebenfalls	einen	
Einfluss	auf	die	Eigenschaften	der	möglichen	Produkte	(QUICKER	und	WEBER	2016).	

Der	gasförmige	Anteil	besteht	hauptsächlich	aus	Wasserstoff	(H2),	Kohlenmonoxid	(CO),	
Kohlendioxid	(CO2),	Methan	(CH4)	und	anderen	niedrigen	Kohlenwasserstoffen	(FONTS	
et	al.	2009;	CAO	und	PAWŁOWSKI	2012;	KALTSCHMITT	et	al.	2016)	und	wird	meistens	dazu	
genutzt,	die	benötigte	Wärmeenergie	für	die	Carbonisierung	bereitzustellen.	Der	flüssige	
Anteil,	das	Pyrolyseöl,	 ist	eine	komplexe	Mischung	aus	 langkettigen	und	polyaromati-
schen	Kohlenwasserstoffverbindungen,	Wasser	und	größeren	Kohlenstoff-	und	Asche-
partikeln	 (KALTSCHMITT	et	al.	2016).	Aufgrund	der	hohen	Prozesstemperaturen	 liegen	
Teile	der	 flüssigen	Phase	zunächst	 in	der	Gasphase	vor,	sodass	diese	 innerhalb	der	
Gasaufbereitung	ein-	oder	mehrstufig	aus	der	Gasphase	kondensiert	werden	können	
(KALTSCHMITT	et	al.	2016).	Das	Pyrolyseöl	ähnelt	in	der	chemischen	Zusammensetzung	
der	Ausgangsbiomasse,	hat	aber	aufgrund	der	Aufkonzentrierung	des	Kohlenstoffes	im	
Feststoff	einen	geringeren	Kohlenstoffgehalt	und	enthält	zudem	sauerstoffhaltige	Koh-
lenstoffverbindungen	(FONTS	et	al.	2009;	QUICKER	und	WEBER	2016).	Entweder	werden	
die	Pyrolyseöle	direkt	 in	einem	nachgeschalteten	Prozess	verbrannt	beziehungsweise	
oxidiert	und	tragen	somit	zur	Bereitstellung	der	für	den	Betrieb	der	Pyrolyseanlage	und	
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einem	eventuell	 vorgeschalteten	 Trocknungsprozess	 benötigten	 thermischen	Energie	
bei.	Werden	beim	Einsatz	relativ	trockener	Substrate	keine	vorgeschalteten	Trocknungs-
prozesse	benötigt,	kann	durch	die	Verbrennung	der	flüssigen	und	gasförmigen	Bestand-
teile	der	entstehende	Wärmeüberschuss	ausgekoppelt	und	für	externe	Heizzwecke,	z.B.	
durch	Anschluss	an	ein	Fern-	oder	Nahwärmenetz,	eingesetzt	werden.	Alternativ	können	
die	Pyrolyseöle	beispielsweise	zu	einem	Biokraftstoff	aufgearbeitet	werden.	Beim	Ein-
satz	von	feuchter	Biomasse,	wie	in	dieser	Arbeit	betrachtet,	muss	als	Vorbehandlungs-
schritt	eine	Trocknung	des	zu	pyrolisierenden	Materials	erfolgen	(CAO	und	PAWŁOWSKI	
2012;	AGRAFIOTI	et	al.	2013;	BARRY	et	al.	2019).	Das	Hauptprodukt	der	langsamen	Py-
rolyse	ist	ein	fester	Rückstand,	der	vorwiegend	aus	Kohlenstoff	(C)	und	Aschebestand-
teilen	besteht	(KALTSCHMITT	et	al.	2016).	Nach	der	Beendigung	des	Pyrolyseprozesses	
und	einer	Abkühlungsphase	wird	der	Rückstand	dann	als	Biokohle	oder	Biochar	bezeich-
net	(siehe	Kapitel	2.2.3).		

Die	 langsame	Pyrolyse	zur	Herstellung	von	Holzkohle	wird	schon	seit	Jahrtausenden	
praktiziert	und	bis	heute	kommerziell	in	den	unterschiedlichsten	technischen	Umsetzun-
gen	betrieben	(KALTSCHMITT	et	al.	2016).	Reaktoren	zur	langsamen	Pyrolyse	können	je	
nach	dem	zu	erzielenden	Hauptprodukt	und	technischen	Reifegrad	als	Öfen	oder	Retor-
ten	klassifiziert	werden	(LEHMANN	und	JOSEPH	2015).	Öfen	werden	in	der	traditionellen	
Holzkohleherstellung	verwendet.	Bei	ihnen	besteht	keine	Möglichkeit,	die	auftretenden	
flüssigen	und	gasförmigen	Fraktionen	anderweitig	zu	verwenden.	Als	Retorten	werden	
dagegen	die	technischen	Weiterentwicklungen	der	traditionellen	Öfen	bezeichnet,	die	in	
der	 Lage	 sind	 die	 gasförmigen	 und	 flüssigen	Nebenprodukte	 zurückzugewinnen	 und	
diese	entweder	energetisch	oder	stofflich	zu	nutzen	(LEHMANN	und	JOSEPH	2015).	Ne-
ben	der	auch	heute	noch	üblichen	Herstellung	von	Holzkohle	werden	langsame	Pyroly-
sereaktionen	vor	allem	dafür	eingesetzt,	um	hochwertige	Feststoffe	zu	erzeugen,	die	
vornehmlich	einer	stofflichen	Nutzung	zugeführt	werden	sollen.		

Vor	dem	Hintergrund	dringend	benötigter	Quellen	für	eine	effektive	Kohlenstoffsequest-
rierung	und	schwindender	natürlicher	Ressourcen	wie	Phosphor,	bietet	die	Pyrolyse	den	
Vorteil,	zum	einen	eine	potentielle	Senke	für	Kohlenstoff	und	zum	anderen	das	direkte	
Recycling	von	Nährstoffen	zum	Schließen	der	Nährstoffkreisläufe	zu	ermöglichen.		

Bei	höheren	Pyrolysetemperaturen	wird	die	Konzentration	von	Elementen,	die	als	flüch-
tige	Verbindungen	verloren	gehen	(C,	N,	H,	O	und	S)	insgesamt	verringert,	während	die	
Konzentration	von	stabilem	aromatischem	Kohlenstoff,	Asche,	einigen	Makro-	(Ca,	Mg,	
P	und	K)	und	Mikronährstoffen	im	Feststoff	zunehmen	(BUSS	2021;	SOUZA	SOUZA	et	al.	
2021).	Dabei	sind	die	Anteile	der	pflanzenverfügbaren	Formen	des	Phosphors	 in	den	
entstehenden	Feststoffen	im	Vergleich	zu	Monoverbrennungs-Aschen	wesentlich	höher,	
hängen	aber	stark	von	der	gewählten	Pyrolysetemperatur	und	dem	Substrat	ab	(FRIŠTÁK	
et	al.	2018;	JINDO	et	al.	2020).	Neben	den	Nährstoffen	werden	ebenfalls	einige	Schwer-
metalle	wie	Blei	 (Pb),	Chrom	(Cr),	Nickel	 (Ni),	Kupfer	(Cu)	und	Cadmium	(Cd)	 in	den	
entstehenden	Feststoffen	aufkonzentriert,	wobei	die	Erhöhung	der	Pyrolysetemperatur	
die	Umwandlung	verfügbarer,	toxischer	Formen	in	stabilere,	potentiell	wenig	oder	nicht	
verfügbare	Formen	begünstigt	und	so	die	potentielle	toxische	Wirkung	der	Elemente	ab-
nimmt	(CHEN	et	al.	2014;	FRIŠTÁK	et	al.	2018;	BUSS	2021;	SOUZA	SOUZA	et	al.	2021).	
Zudem	werden	durch	entsprechend	hohe	Temperaturen	im	Prozess	die	eventuell	in	den	
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Substraten	vorhandenen	organischen	Schadstoffe	und	Verunreinigungen	wie	Mikroplas-
tik	und	pathogene	Organismen	(siehe	Kapitel	2.1.2)	effektiv	eliminiert	beziehungsweise	
stark	verringert	(MOŠKO	et	al.	2020;	NI	et	al.	2020;	BUSS	2021).	Bei	angepassten	Tem-
peraturen	 in	entsprechend	kontrollierbaren,	großtechnischen	Retorten	wird	die	häufig	
angeführte	Problematik	der	PAK-Neubildung	umgangen,	sodass	bei	einer	ordnungsge-
mäßen	Prozessgestaltung	nur	geringe	Gehalte	an	PAKs	in	der	Biokohle	vorhanden	sind	
(DAI	et	al.	2014;	DIEGUEZ-ALONSO	et	al.	2018).		

2.2.3	 Biokohlen	

Die	Forschung	zu	thermochemischen	Umwandlungsprozessen	und	zur	Nutzung	der	er-
zeugten	Produkte	befindet	sich	aufgrund	der	mannigfaltigen	Substratauswahl,	der	unter-
schiedlichen	Prozesskonfigurationen	und	den	ständig	wachsenden	technischen	und	vor	
allem	gesellschaftlichen	Anforderungen	seit	mehreren	Jahrzehnten	in	einem	sehr	dyna-
mischen	Prozess.	Daher	haben	sich	unterschiedlichste	Nomenklaturen	für	Produkte	der	
thermochemischen	Konversion	etabliert.	Die	verschiedenen	Begriffe	beziehen	sich	da-
bei	teilweise	direkt	auf	die	Anwendung	oder	leiten	sich	von	den	Herstellungsprozessen	
ab.	Als	Biokohle,	meist	abgeleitet	aus	dem	englischen	Begriff	„Biochar“	oder	„pyrogenic	
carbonaceous	materials	 (PCM)“,	 werden	 jene	Biomassen	 bezeichnet,	 deren	 relativer	
Kohlenstoffgehalt	durch	einen	pyrolytischen	oder	hydrothermalen	Behandlungsschritt	er-
höht	worden	ist	(LEHMANN	und	JOSEPH	2015;	QUICKER	und	WEBER	2016;	HAGEMANN	et	
al.	2018).	Hierbei	kommt	es	aber	aufgrund	der	grundlegend	unterschiedlichen	Produktei-
genschaften	und	der	subjektiven	Verwendung	der	Begriffe	zu	Missverständnissen.	Da-
her	hat	sich	im	deutschen	Sprachgebrauch	der	Begriff	Karbonisat	als	Überbegriff	etab-
liert	(QUICKER	und	WEBER	2016).	Die	am	häufigsten	verwendeten	Nomenklaturen,	ihrer	
äquivalenten	englischen	Bezeichnungen	sowie	die	gemeinsamen	Definitionen	sind	 in	
Tabelle	2	aufgeführt.		
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Tabelle	2:	 Begriffsdefinition	der	verschiedenen,	durch	thermochemische	Konversionspro-
zesse	hergestellten	festen	Produkte	

Deutscher 
Begriff 

Englischer  
Begriff Definition Quellen 

Kohle	 Coal	 Fossile,	natürlich	karbonisierte	Biomasse	die	
meist	als	Brennstoff	angewendet	wird.	

LEHMANN	und	
JOSEPH	2015;	
CATENACCI	et	
al.	2022	

Karbonisat	

Char/		
Pyrogenic		
Carbona-
ceous	Materi-
als	(PCM)	

Festes	Zersetzungsprodukt	aus	einem	natürli-
chen	oder	synthetischen,	organischen	Mate-
rial.	Umfasst	damit	alle	festen	Produkte	von	
thermochemischen	Konversionsprozessen		

FITZER	et	al.	
1995;	QUICKER	
und	WEBER	
2016	

Koks	 Coke	

Koks	ist	ein	Feststoff	mit	hohem	Gehalt	an	
Kohlenstoff,	der	strukturell	im	nicht	graphiti-
schen	Zustand	ist.	Er	wird	durch	die	Pyrolyse	
von	organischem	Material	hergestellt,	das	
während	der	Carbonisierung	zumindest	teil-
weise	einen	flüssigen	oder	flüssig-kristallinen	
Zustand	durchlaufen	hat.	

FITZER	et	al.	
1995;	QUICKER	
und	WEBER	
2016	

Holzkohle	 Charcoal	

Karbonisat	aus	hauptsächlich	Holz	(früher	
auch	aus	Torf	oder	Steinkohle),	das	konventi-
onell	für	Koch-	oder	Heizzwecke	verwendet	
wird.	

FITZER	et	al.	
1995	

Biokohle	
Biochar/	
Hydrochar/	
Pyrochar	

Biokohle	ist	das	Karbonisat,	das	für	Umwelt-
managementzwecke	eingesetzt	werden	kann.	
Die	Anwendungen	sind	dabei	vielfältig	und	
reichen	von	Bodenverbesserung,	verbesserter	
Ressourcennutzung,	über	Sanierung	und/oder	
Schutz	vor	bestimmten	Umweltverschmutzun-
gen	bis	hin	zur	Möglichkeit	der	Kohlenstoffse-
questrierung.	
In	dieser	Arbeit	werden	sowohl	die	aus	der	
Pyrolyse	gewonnen	Karbonisate	wie	auch	die	
aus	der	HTC	gewonnen	Karbonisate	als	Bio-
kohle	bezeichnet,	da	beide	unter	anderem	für	
eine	stoffliche	Nutzung	in	Betracht	gezogen	
werden	und	so	die	Lesbarkeit	erhöht	wird.		

LIBRA	et	al.	
2011;	LEHMANN	
und	JOSEPH	
2015;	GAI	et	al.	
2016;	QUICKER	
und	WEBER	
2016;	GRON-
WALD	et	al.	
2018;	ARAUZO	
et	al.	2020	

Pflanzen-
kohle	

Biochar/		
Pyrochar	

Der	Begriff	Pflanzenkohle	dient	wie	der	Begriff	
Holzkohle	ebenfalls	zur	Beschreibung	von	ei-
nem	Karbonisat	aus	der	Pyrolyse	von	Bio-
masse.	Der	Einsatzzweck	ist	allerdings	auf	
die	stoffliche	Nutzung	in	der	Landwirtschaft		
oder	Tierhaltung	beschränkt	und	schließt	da-
mit	die	energetische	Anwendung	aus.	

QUICKER	und	
WEBER	2016;	
GRONWALD	et	
al.	2018	

Hydrokohle/	
HTC-Kohle	 Hydrochar	 Karbonisat	aus	der	hydrothermalen	Carboni-

sierung.	

LIBRA	et	al.	
2011;	QUICKER	
und	WEBER	
2016;	GRON-
WALD	et	al.	
2018	

		

Der	kohlenstoffreiche	Feststoff,	welcher	aus	der	traditionellen	Carbonisierung	von	holzi-
gen	Ausgangsmaterialien	mittels	langsamer	Pyrolyse	gewonnen	und	meist	zur	Erzeu-
gung	thermischer	Energie	verwendet	wird,	kann	als	Holzkohle	bezeichnet	werden.	Als	
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HTC-Kohle	oder	Hydrokohle	(engl.	Hydrochar)	wird	das	Produkt	der	HTC	bezeichnet,	
wobei	auch	hier	der	Begriff	Kohle	eine	Verbindung	zum	fossilen	Brennstoff	und	der	Holz-
kohle	suggeriert,	welche	aufgrund	verschiedenster	chemischer	und	physikalischer	Un-
terschiede	nicht	zwingend	vorhanden	ist	(QUICKER	und	WEBER	2016).	Biokohle	wird	klas-
sischerweise	durch	langsame	Pyrolyse	hergestellt,	unterscheidet	sich	aber	gegenüber	
der	Holzkohle	dadurch,	dass	ein	größeres	Spektrum	an	nachhaltig	erzeugter	Biomasse	
als	Ausgangsstoff	eingesetzt	wird	und	meist	die	hohen	Qualitätsanforderungen	des	Eu-
ropäischen	Biokohle	Zertifikats	(EBC) (siehe	Kapitel	2.2.4)	eingehalten	werden.	Hinzu	
kommt,	dass	die	stoffliche	Anwendung	(z.B.	in	der	Landwirtschaft	oder	als	Rohstoff	für	
industrielle	Prozesse	und	technische	Anwendungen)	bei	Biokohlen	im	Vordergrund	ste-
hen.		

Da	 in	dieser	Arbeit	 insbesondere	die	ökobilanziellen	Bewertungen	der	stofflichen	An-
wendung	der	festen	Endprodukte	thermochemischer	Konversionsprozesse	im	Vorder-
grund	stehen	und	um	die	Lesbarkeit	zu	erhöhen,	werden	nachfolgend	sowohl	die	Kar-
bonisate	aus	der	Pyrolyse	wie	auch	die	Hydrokohlen	aus	der	HTC	als	Biokohlen	be-
zeichnet.		

Bei	der	Pyrolyse	von	organischen	Materialien	werden	die	darin	enthaltenen	Kohlenstoff-
verbindungen	 thermochemisch	gespalten,	 sodass	 flüchtige	Verbindungen	entweichen	
und	 die	 übriggebliebenen	 Kohlenstoffe	 neue,	 aromatische	 Verbindungen	 ausbilden.	
Dadurch	kann	der	einst	aus	der	Atmosphäre	entzogene	Kohlenstoff	stabilisiert	werden	
und	ist	unter	natürlichen	Bedingungen	nur	sehr	langsam	biologisch	oder	chemisch	ab-
baubar.	Die	Ausbringung	von	Biokohle	ist	daher	eine	Methode,	um	mehr	Kohlenstoff	zu	
binden	als	mit	anderen,	konventionellen	landwirtschaftlichen	Praktiken,	da	die	schnelle	
und	unmittelbare	Mineralisierung	zu	CO2	im	Vergleich	zu	unbehandelter	Biomasse	ver-
hindert	beziehungsweise	stark	verlangsamt	werden	kann	(LEHMANN	und	JOSEPH	2015).	
Wenn	sie	dem	Boden	zugefügt	wird,	kann	pyrolytische	Biokohle	zum	Teil	für	Jahrzehnte	
bis	Jahrhunderte	im	Boden	verbleiben,	was	eine	effektive	Kohlenstoffsequestrierung	er-
möglicht	(SMITH	2016;	WERNER	et	al.	2018;	IPCC	2019;	WOOLF	et	al.	2021).	Im	Gegen-
satz	zu	pyrolytischer	Biokohle	hat	HTC-Kohle	aufgrund	der	geringeren	Aromatisierungs-
grade	nur	eine	geringe	biologische	oder	chemische	Stabilität	im	Boden,	sodass	bei	der	
HTC-Kohle	 von	keinem	 längerfristig	bestehenden	Kohlenstoffsequestrierungspotential	
ausgegangen	werden	kann	(KAMMANN	et	al.	2012;	GRONWALD	et	al.	2016).	

2.2.4	 Legislative	Rahmenbedingungen	zu	Biokohlen	

Die	 legislativen	Vorgaben	 zum	Einsatz	 von	Biokohlen	 aus	 Abfallbiomassen	 in	 unter-
schiedlichen	Anwendungsfällen	werden	aktuell	diskutiert	(CATENACCI	et	al.	2022).	Dabei	
muss	jedoch	klar	nach	den	Herstellungsverfahren	der	Biokohle	unterschieden	werden.	
Für	die	Pyrolyseprodukte	hat	sich	in	den	letzten	Jahren	auf	verschiedensten,	legislativen	
Ebenen	(EU,	Länder,	Bundesländer,	Verbände)	aufgrund	der	stetig	steigenden	Markt-
nachfrage	eine	Vielzahl	von	Vorgaben	und	Richtlinien	entwickelt,	welche	die	stoffliche	
Anwendung	regulieren.	Mit	Aufnahme	von	durch	Pyrolyse	oder	Vergasung	gewonnenen	
Materialien	(2021/2088)	in	die	Verordnung	über	EU-Düngeprodukte	(2019/1009) tritt	Bi-
okohle	zum	ersten	Mal	in	der	EU-Gesetzgebung	auf	(CATENACCI	et	al.	2022).	Parallel	
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zur	EU-Düngemittelverordnung	wurde	Biokohle,	die	durch	Pyrolyse	aus	pflanzlichen	Ma-
terialien	(allerdings	noch	ohne	Klärschlamm	als	Ausgangsstoff)	hergestellt	wird,	kürzlich	
als	potentieller	Bodenverbesserer	in	die	EU-Verordnung	über	ökologische	Erzeugnisse	
aufgenommen	(2019/2164).	Diese	Entwicklungen	deuten	darauf	hin,	dass	eine	politische	
Unterstützung	durch	maßgeschneiderte	Regulierungen	thermochemischer	Konversions-
technologien,	auch	im	Hinblick	auf	die	Anwendung	als	Klärschlammentsorgungstechno-
logie,	auf	EU-Ebene	nicht	mehr	 lange	auf	sich	warten	lassen	dürfte	(CATENACCI	et	al.	
2022).	

Wesentlich	früher	als	die	EU	haben	einige	internationale	und	nichtstaatliche	Institutionen	
standardisierte	Richtlinien	für	die	sichere	Herstellung	und	Verwendung	von	Biokohle	er-
arbeitet.	Bereits	im	Jahr	2011	entwickelte	das	Ithaka-Institut	aus	der	Schweiz	das	Euro-
päische	Biokohle	Zertifikat	(EBC).	Dieser	Leitfaden	für	die	Herstellung	und	Verwendung	
von	Biokohlen	verfolgt	das	Ziel,	nachhaltige	Praktiken	sicherzustellen	und	Schadstoffe-
inträge	in	die	Umwelt	zu	minimieren	und	umfasst	eine	Reihe	von	standardisierten	Me-
thoden	für	die	Biokohleanalyse.	Die	neue	Version	des	freiwilligen	Standards	(EBC	2022),	
die	 Anfang	 2022	 veröffentlicht	 wurde,	 definiert	 Biokohle	 als	 ein	 Pyrolyseprodukt	 und	
weist	darauf	hin,	dass	Biokohlen	aus	der	HTC	nicht	nach	dem	EBC	zertifiziert	werden	
können.	Zusätzlich	zu	den	Anwendungsklassen	mit	unterschiedlichen	Qualitätsanforde-
rungen	beinhaltet	das	EBC	eine	Positivliste,	die	angibt,	welche	Biomassenarten	für	die	
jeweiligen	Anwendungsklassen	zugelassen	sind.	Obwohl	Klärschlamm	in	der	aktuellen	
Version	 der	EBC-Positivliste	 noch	nicht	 als	Pyrolyse-Rohstoff	 aufgeführt	wird,	 ist	 ge-
plant,	diesen	eventuell	aufzunehmen.		

Nach	der	Düngemittelverordnung	ist	nur	Holzkohle	aus	chemisch	unbehandeltem	Holz	
als	mögliches	Einsatzmaterial	für	die	Bodenverbesserung	aufgeführt.	Die	Berücksichti-
gung	weniger	potentieller	Rohstoffe	für	die	Biokohleproduktion	kann	einerseits	das	Ver-
schmutzungsrisiko	verringern,	schränkt	aber	andererseits	die	Menge	der	nutzbaren	Sub-
strate	stark	ein.	Was	die	energetische	Verwertung	von	Holzkohle	betrifft,	so	gibt	es	der-
zeit	keine	Rechtsvorschriften,	die	Qualitätsschwellen	für	diese	spezifische	Endnutzung	
vorsehen	(CATENACCI	et	al.	2022).	Folglich	verhindert	die	fehlende	legislative	und	nor-
mative	Einordnung	nach	wie	vor	eine	großflächige	Anwendung	von	aus	Klärschlamm	
gewonnener	Biokohle	und	damit	eine	thermochemische	Behandlung	von	Klärschlamm	
im	kommerziellen	Maßstab.	Deshalb	bleibt	die	Verbreitung	von	HTC	und	Pyrolyse	in	der	
Klärschlammverwertung	trotz	vielversprechender	Forschungsergebnisse	und	ersten	An-
lagen	im	Industriemaßstab	(siehe	Kapitel	2.2.1	und	Kapitel	2.2.2)	bislang	begrenzt	(CA-
TENACCI	et	al.	2022).	

2.3	 Life	Cycle	Assessment		

Die	Ökobilanz	(engl.	Life	Cycle	Assessment	(LCA))	ist	eine	international	standardisierte	
Methode,	die	strukturiert	und	möglichst	umfassend	alle	relevanten	Stoff-	und	Energie-
ströme,	die	damit	verbundenen	Emissionen	und	Ressourcenverbräuche	sowie	die	sich	
daraus	 ergebenden	 Umwelt-	 und	 Gesundheitsauswirkungen	 quantifiziert,	 welche	 mit	
dem	gesamten	Lebenszyklus	der	betrachteten	Produkte	oder	Dienstleistungen	verbun-
den	sind	(JOINT	RESEARCH	CENTRE	2010b).	Eine	Ökobilanz	kann	dadurch	bei	der	Formu-
lierung	 von	 Strategien	und	umweltorientierten	Entscheidungen	auf	unterschiedlichsten	
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Ebenen	helfen	und	als	unterstützendes	Instrument	bei	der	Formulierung	von	Umweltvor-
schriften	und	Gesetzgebungen	mitwirken.	Ein	weiterer	wichtiger	Aspekt,	der	durch	LCA-
Studien	aufgezeigt	werden	kann,	 ist	eine	Lastenverschiebung	von	Umweltproblemen:	
Hierbei	werden	die	Umweltauswirkungen	an	einem	Punkt	des	Lebenszyklus	verringert,	
um	sie	dann	an	einem	anderen	Punkt,	meist	unbeabsichtigt,	zu	erhöhen	(JOINT	RESE-
ARCH	CENTRE	2010b).	

2.3.1	 Ökobilanz	nach	ISO	14040	und	14044	

Den	international	gültigen	Rahmen	für	die	Grundlagen	und	die	Durchführung	einer	Ökobilanz	
bilden	die	 ISO	Normen	14040:2021-02	und	14044:2021-02.	Methodisch	wird	 danach	 die	
Ökobilanz	anhand	der	vier	Hauptphasen		in	iterativen	Schritten	durchgeführt:			

1)	 Festlegung	des	Ziels	und	des	Untersuchungsrahmens,	

2)	 Sachbilanz,	

3)	 Wirkungsabschätzung,	

4)	 Auswertung.	

Ziel und Untersuchungsrahmen 

In	der	ersten	Phase	der	Ökobilanz	werden	laut	ISO	14040	die	Ziele	der	Studie	dargestellt	
sowie	 der	 gesamtheitliche	 Untersuchungsrahmen	 festgelegt.	 Ebenfalls	 in	 der	 ersten	
Phase	werden	die	funktionelle	Einheit,	die	Systemgrenzen,	das	angewandte	Allokations-
verfahren	 sowie	die	ausgewählten	Wirkungskategorien	definiert.	Dadurch	wird	neben	
der	Nachvollziehbarkeit	unter	anderem	gewährleistet,	dass	ein	ökobilanzieller	Vergleich	
verschiedener	Systeme	innerhalb	einer	Ökobilanz	ermöglicht	wird	und	die	gewonnenen	
Ergebnisse	mit	denen	anderer	Ökobilanzen	verglichen	werden	können.	

Sachbilanz (LCI) 

Die	zweite	Phase	ist	die	„Sachbilanz“	(engl.:	Life	Cycle	Inventory	(LCI)).	Sie	umfasst	die	
Datenerfassung	und	das	Berechnungsverfahren	zur	Quantifizierung	(in	Bezug	Setzen	
zur	funktionellen	Einheit	und	Allokation	von	Haupt-	und	Nebenprodukten)	der	Inputs	und	
Outputs	 des	 untersuchten	 Systems.	 Auf	 der	 Seite	 der	 Inputs	 werden	 alle	 Energie-,	
Rohstoff-,	Betriebsstoff-	und	anderen	physischen	Inputs	erfasst,	die	innerhalb	des	be-
trachteten	Systems	relevant	sind.	Die	Outputs	umfassen	entsprechend	alle	daraus	ge-
nerierten	Produkte	und	Nebenprodukte	sowie	Abfälle	und	Emissionen	 in	die	Umwelt-
kompartimente	Luft,	Wasser	und	Boden	(ISO	14040:2021-02).	

Wirkungsabschätzung (LCIA) 

In	der	Phase	der	Wirkungsabschätzung	(engl.:	Life	Cycle	Impact	Assessment	(LCIA))	
werden	nach	ISO	14040	die	Sachbilanzergebnisse	mit	Umweltwirkungskategorien	und	
dessen	Indikatoren	verknüpft.	Dies	geschieht	mithilfe	von	Wirkungsabschätzungsmetho-
den,	bei	denen	die	Emissionen	erstens	in	Wirkungskategorien	eingeteilt	und	zweitens	in	
gemeinsamen	Einheiten	beschrieben	werden	(z.B.	in	kg	CO2-Äquivalente).	Je	nach	Kon-



	

22	

solidierungsgrad	erfolgt	dabei	die	Auswertung	direkt	anhand	der	Wirkungskategorien	o-
der	 abgeleitet	 anhand	des	Einflusses	 auf	 die	Schutzgüter	 anhand	 von	Wirkungsend-
punkten	(siehe	Abbildung	3).	

	

Abbildung	3:	 Wirkungsabschätzungsmethodik	innerhalb	der	LCA	aufgeteilt	in	Wirkungskatego-
rienebene	und	Endpunktebene	(nach	JOINT	RESEARCH	CENTRE	2010b).		

Die	LCIA-Ergebnisse	haben	für	die	einzelnen	Wirkungskategorien	meist	unterschiedli-
che	Einheiten.	Deshalb	können	sie	nicht	direkt	miteinander	verglichen	werden,	um	fest-
zustellen,	welche	am	relevantesten	sind.	Ebenso	wenig	kann	man	sie	zusammenfassen	
(JOINT	 RESEARCH	 CENTRE	 2010a).	 Die	 Charakterisierung	 innerhalb	 der	 Wirkungsab-
schätzung	erfolgt	anhand	von	wissenschaftlich	fundierten	und	in	den	Wirkungsabschät-
zungsmethoden	definierten	Charakterisierungsfaktoren	und	den	ermittelten	Werten	aus	
der	Sachbilanz	(siehe	Gleichung	2.1)	(KLÖPFFER	und	GRAHL	2009).	

𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝� � ∑ 𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆𝑆� ∗  𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶������ 	 	(2.1)	

Auswertung 

In	der	Auswertungsphase	werden	die	Ergebnisse	von	LCI	und	LCIA	im	Hinblick	auf	das	
angegebene	Ziel	und	den	Untersuchungsrahmen	interpretiert.	In	diesem	Schritt	werden	
die	Vollständigkeit,	die	Sensitivität	des	Modells	gegenüber	einzelnen	Parametern	und	
dessen	Konsistenz	hinsichtlich	Datengrundlage	und	Quantifizierung	der	Stoff-	und	Ener-
gieströme	geprüft.	Die	Ökobilanz	umfasst	dabei	viele	Rückkopplungsschleifen	zwischen	
den	verschiedenen	Phasen,	sodass	die	Erkenntnisse	aus	den	einzelnen	Phasen	zur	ite-
rativen	Verfeinerung,	z.	B.	der	Systemgrenzen,	der	Auswahl	der	Datengrundlage	oder	
der	Sensitivitäts-	und	Unsicherheitsanalysen	führen	(HAUSCHILD	et	al.	2018).	

Sachbilanzergebnisse Wirkungskategorie (Midpoint) Wirkungsendpunkte (Endpoint)
Schutzgüter

Elementarflüsse

Klimawandel

Menschliche 
Gesundheit

Natürliche 
Umwelt

Natürliche 
Ressourcen

Ozonabbau

Humantoxizität

Partikelemissionen

Ionisierende Strahlung

Lärm

Unfälle

Bodennahe Ozonbildung

Versauerung

Eutrophierung

Ökotoxizität

Landverbrauch

Ressourcenverbrauch

Austrocknung, Versalzung
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2.3.2	 Entwicklung	der	ökologischen	Bilanzierung	in	der	
Abfallwirtschaft	

Die	Idee	der	Ökobilanzierung	entstand	in	den	1960er	Jahren,	als	die	Sensibilität	für	die	
Umweltzerstörung	zunahm	und	der	begrenzte	Zugang	zu	Ressourcen	zum	Thema	wur-
den	(HAUSCHILD	et	al.	2018).	Daraufhin	entstanden	erste	Bilanzierungsstudien	mit	Um-
weltbezug,	die	sich	hauptsächlich	auf	den	Energieverbrauch	und	einige	wenige	Emissi-
onen	von	verschiedenen	Verpackungsarten	konzentrierten,	was	eine	weitgehend	unko-
ordinierte	 Methodenentwicklung	 zur	 Folge	 hatte	 (OBERBACHER	 et	 al.	 1996).	 In	 den	
1990er	Jahren	kam	es	dann	durch	die	internationale	Zusammenarbeit	der	wissenschaft-
lichen	Gemeinschaft	zu	einer	verstärkten	Entwicklung	methodischer	Grundlagen	und	der	
Anwendungsbereich	der	Ökobilanzierung	weitete	sich	auf	eine	rasch	wachsende	Palette	
von	Produkten,	Systemen	und	Dienstleistungen	aus,	wobei	Studien	sowohl	von	der	In-
dustrie	als	auch	von	Regierungen	und	Nichtregierungsorganisationen	in	Auftrag	gege-
ben	oder	durchgeführt	wurden	(HAUSCHILD	et	al.	2018).	

Mit	Einführung	der	Ökobilanz	in	der	Abfallwirtschaft	vor	fast	drei	Jahrzehnten	wurde	zum	
ersten	Mal	ein	analytischer	Rahmen	geschaffen,	um	eine	quantitative	Bewertung	der	
Abfallbewirtschaftungssysteme	einschließlich	der	wichtigsten	Stoff-	und	Energieströme	
und	potentiellen	Umweltauswirkungen	zu	ermöglichen	(CHRISTENSEN	et	al.	2020).	Mit	
Fortentwicklung	der	Methode	wurde	diese	immer	häufiger	angewendet.	Neben	dem	vor-
rangig	 betrachteten	Treibhauspotential	 liegt	mittlerweile	 der	Betrachtungshorizont	 zu-
sätzlich	auf	weiteren	wichtigen	Wirkungskategorien	wie	der	Eutrophierung,	der	Versau-
erung	und	der	toxikologisch	relevanten	Wirkungspotentiale	(HAUSCHILD	et	al.	2018).	Ins-
besondere	zum	Vergleich	von	vermiedenen	und	induzierten	Emissionen	durch	die	Ein-
führung	 neuer	 Behandlungstechnologien	wird	 die	Ökobilanzierung	mittlerweile	 häufig	
angewendet	(HAUSCHILD	et	al.	2018).	Die	Stärke	der	Ökobilanz	liegt	darin,	dass	sie	einen	
umfassenden,	konsistenten	und	 transparenten	Überblick	über	die	Stoff-	und	Energie-
ströme	 innerhalb	der	Abfallbewirtschaftungssysteme	ermöglicht	 und	das	Umweltprofil	
des	 kompletten	 Abfallwirtschaftssystems	 aufzeigt	 oder	 Teilbereiche	 davon	 näher	 be-
leuchtet	(CHRISTENSEN	et	al.	2020).	

Eine	Ökobilanz	kann	dabei	helfen,	den	Blickwinkel	über	die	Abfallwirtschaft	hinaus	zu	
erweitern.	 Dies	 ist	 wichtig,	 da	 die	Umweltauswirkungen	 der	 Abfallbewirtschaftung	 oft	
mehr	von	den	Effekten	auf	die	umliegenden	Systeme	abhängen	können	als	von	den	
Emissionen	aus	der	Abfallbewirtschaftung	selbst	 (EKVALL	et	al.	2007).	Deswegen	hat	
sich	in	letzter	Zeit	der	Schwerpunkt	bei	der	Entwicklung	von	Ressourcen-	und	Abfallstra-
tegien	 von	 gewichtsbezogenen	 Recyclingzielen	 auf	 wirkungsorientierte	 Maßnahmen	
verlagert	(SALEMDEEB	et	al.	2022)	und	die	Ökobilanzierung	ist	heute	als	integrativer	Be-
standteil	bei	der	Weiterentwicklung	der	Abfallwirtschaft	unter	Einbezug	der	angrenzen-
den	Energie-	und	Ressourcenwirtschaft	allgegenwärtig.		

2.3.3	 Kohlenstoffsequestrierung	durch	Biokohle	

Die	Begrenzung	der	globalen	Erwärmung	auf	höchstens	2	°C	(vorzugsweise	auf	1,5	°C)	
über	dem	vorindustriellen	Niveau,	welche	mehrheitlich	bei	der	UN-Klimakonferenz	in	Pa-
ris	2015	beschlossen	und	2020	mit	Strategien	zum	Erreichen	dieses	Ziels	belegt	wurde,	
bildet	die	Grundlage	für	den	multilateralen	Prozess	zur	Bekämpfung	des	Klimawandels	
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und	zur	Anpassung	an	seine	Auswirkungen	(UNITED	NATIONS	2015).	Damit	diese	Rah-
menbedingungen	eingehalten	werden	können,	müssen	nicht	nur	die	Treibhausgasemis-
sionen	 drastisch	 reduziert,	 sondern	 auch	 erhebliche	 Mengen	 CO2	 mittels	 negativen	
Emissions-Technologien	(NET)	aus	der	Atmosphäre	entfernt	und	langfristig	gebunden	
werden	 (IPCC	2022).	Die	NET	reichen	dabei	von	 innovativen,	 technischen	Lösungen	
wie	der	direkten	Bindung	von	CO2	aus	der	Luft	mit	anschließender	geologischer	Spei-
cherung	 (DACCS)	bis	hin	 zu	bekannten	Ansätzen	wie	der	Aufforstung.	Bisher	wurde	
keine	dieser	Technologien	jedoch	in	einem	Umfang	eingesetzt,	der	im	Einklang	mit	den	
Zielen	des	Pariser	Abkommens	steht	(THONI	et	al.	2020),	obwohl	die	meisten	NET	be-
reits	umfassend	wissenschaftlich	beleuchtet	wurden	(SMITH	2016)	und	deren	baldiger,	
möglichst	umfangreicher	Einsatz	unumgänglich	ist	(GALÁN-MARTÍN	et	al.	2021).	Da	Bio-
kohle	bei	 richtiger	Anwendung	ein	chemisch	und	biologisch	sehr	stabiler	Kohlenstoff-
speicher	ist	(siehe	Kapitel	2.2.3),	wurde	diese	vom	Weltklimarat	(IPCC)	mit	in	die	NET	
aufgenommen	(IPCC	2019).	Demnach	kann	die	Sequestrierungsleistung	der	Biokohle	
anhand	des	Anteils	an	permanentem	Kohlenstoff	bilanziert	werden,	der	über	einen	Zeit-
raum	von	100	Jahren	stabil	in	der	Biokohle	gebunden	wird.	

Im	Hinblick	auf	eine	aktive	Kohlenstoffsequestrierung	werden	in	Deutschland	bislang	nur	
die	Erhöhung	des	Bodenkohlenstoffes,	die	Wiedervernässung	von	Mooren	und	die	Auf-
forstung	weiter	verfolgt	(THONI	et	al.	2020).	Dabei	stellt	Biokohle	aus	Klärschlamm	eine	
potentiell	zusätzliche,	bisher	nicht	beachtete	aber	dennoch	dringend	benötigte	Kohlen-
stoffsenke	dar,	um	die	beschriebenen	Raten	der	Kohlenstoffsequestrierung	zur	Bekämp-
fung	des	Klimawandels	nachhaltig	zu	erreichen	(FUSS	et	al.	2018).	 

Obwohl	die	Klimaauswirkungen	von	verschiedenen	Kohlenstoffemissionen	anhand	des	
Erderwärmungspotentials	relativ	genau	quantifiziert	werden	können,	sind	geeignete	for-
male	Messgrößen	zur	Bewertung	des	positiven	Effekts	der	Kohlenstoffsequestrierung	
auf	das	Klima	aufgrund	der	zugrundeliegenden	zeitlichen	Effekte	in	der	bisherigen	Bi-
lanzierungsmethode	nicht	vorhanden	(TERLOUW	et	al.	2021).	Der	in	seinen	Grundzügen	
auf	den	ISO	Normen	aufbauende	und	von	der	europäischen	Kommission	veröffentlichte	
methodische	Rahmen	des	Umweltfußabdrucks	(EF)	macht	für	die	Anrechenbarkeit	von	
Kohlenstoffsenken	 in	 der	Ökobilanz	 deshalb	 folgende	Vorgaben	 (EUROPEAN	COMMIS-
SION	2012):	Die	vorübergehende	(Kohlenstoff-)Speicherung	oder	die	verzögerte	Emis-
sion	dürfen	nicht	 in	die	Berechnung	der	Standard-EF-Auswirkungskategorien	berück-
sichtigt	werden,	 können	 allerdings	 als	 zusätzliche	Umweltinformationen	 in	 der	 Bilanz	
ausgewiesen	werden.	Im	Gegensatz	dazu	besteht	nach	der	IPCC	eine	mögliche	Nomen-
klatur	für	die	Anrechenbarkeit	dieser	NET,	sodass	der	langfristig	gebundene	Kohlenstoff	
in	Biokohlen	mithilfe	expliziter	Berechnungsmethoden	ermittelt	und	die	Kohlenstoffse-
questrierungsleistung	quantifiziert	werden	kann	(IPCC	2019)	(siehe	Kapitel	2.2.3).	Dar-
über	hinaus	wird	in	der	aktuellen	wissenschaftlichen	Bilanzierungspraxis	die	Sequestrie-
rung	 von	atmosphärischem	Kohlenstoff	 in	 den	meisten	Fällen	 in	 die	 entsprechenden	
Wirkungskategorien	der	Treibhausgaspotentiale	eingerechnet	 (siehe	AZZI	et	al.	2021;	
LEFEBVRE	et	al.	2021;	WOOLF	et	al.	2021;	COOPER	et	al.	2022;	MATUŠTÍK	et	al.	2022). 
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3	 Material	und	Methoden	

Im	folgenden	Kapitel	werden	die	verwendeten	Materialen	und	die	angewandten	Metho-
den	zur	Erstellung	der	vergleichenden	Ökobilanz	ausführlich	beschrieben	und	näher	er-
läutert.	Zunächst	wird	auf	die	gewählten	methodischen	Grundlagen	eingegangen.	An-
schließend	erfolgt	die	Beschreibung	der	durchgeführten	Modellierungen	in	Hinblick	auf	
die	 Sachbilanz	 verschiedener	 thermochemischer	 Konversionsverfahren	 sowie	 unter-
schiedlicher	Biokohleanwendungen.	Im	letzten	Teil	des	Kapitels	wird	die	Modellierung	
der	 betrachteten	 Szenarien	mithilfe	 der	 verwendeten	Ökobilanzierungssoftware	GaBi	
vorgestellt.		

3.1	 Ziel	und	Untersuchungsrahmen	der	vergleichenden	Ökobilanz		

Damit	die	ökologischen	Auswirkungen	der	verschiedensten	Abfallbehandlungsszenarien	
untereinander	verglichen	werden	können,	bedarf	es	eines	konsistenten	Aufbaus	des	Mo-
dells	und	einer	umfassenden	Definition	der	untersuchten	Systeme.	Zusätzlich	müssen	
bei	der	Festlegung	des	Studiendesigns	die	normativen	Vorgaben	eingehalten	werden,	
um	die	Korrektheit	des	Vorgehens	und	die	Aussagekraft	und	Vergleichbarkeit	der	ge-
wonnenen	Ergebnisse	zu	gewährleisten.	Die	im	Rahmen	dieser	Ausarbeitung	durchge-
führte	ökobilanzielle	Bewertung	verschiedener	Behandlungsverfahren	von	ausgefaultem	
Klärschlamm,	inklusive	der	potentiellen	Anwendungsbereiche	der	entstehenden	Haupt-
produkte	 (Biokohlen)	 und	 Koppelprodukte,	 erfolgte	 anhand	 der	 Normmethoden	 ISO	
14040	und	ISO	14044	(siehe	Kapitel	2.3.2).	Die	erste	Phase	der	Ökobilanzierung	um-
fasst	demnach	das	Festlegen	der	Ziele	der	durchgeführten	Untersuchungen	sowie	die	
Definition	der	betrachteten	Systeme	anhand	mehrerer	Kriterien.	Die	Darstellung	des	Un-
tersuchungsrahmens	beinhaltet	dabei	die	Beschreibung	der	 funktionellen	Einheit,	der	
gewählten	Systemgrenzen	 inklusive	 deren	 zeitlichem	und	geografischem	Bezug,	 das	
angewandte	Allokationsverfahren	sowie	die	ausgewählten	Wirkungskategorien.	Zusätz-
lich	werden	für	eine	vollständige	Systembeschreibung	die	gewählte	Datengrundlage	so-
wie	die	angewendete	Sensitivitätsanalyse	zur	Validierung	der	Modellierungen	im	nach-
folgenden	Kapitel	vorgestellt.		

3.1.1	 Ziele	der	Ökobilanzierung	

Die	Ziele	der	vergleichenden	Ökobilanz	zur	Herstellung	und	Nutzung	von	Biokohlen	aus	
Klärschlämmen	ergeben	sich	aus	den	in	Kapitel	1.1	und	Kapitel	1.2	dargestellten	Prob-
lemstellungen	und	den	daraus	ableitenden	Forschungsfragen.	Die	Zieldefinition	der	Bi-
lanzierung	dient	als	Richtschnur	für	alle	Aspekte	des	Untersuchungsumfangs,	der	wie-
derum	den	Rahmen	für	die	Sachbilanzierung	und	die	sich	daraus	ergebene	Wirkungsbi-
lanzierung	vorgibt	 (JOINT	RESEARCH	CENTRE	2010a).	Vor	dem	Hintergrund,	dass	eine	
ökobilanzielle	Bewertung	besonders	nützlich	für	die	Beurteilungen	von	neuen	Technolo-
gien	oder	eines	neuen	Systems	ist,	 für	das	nur	begrenzte	oder	bisher	noch	gar	keine	
Daten	 in	einem	 relevanten,	 industriellen	Maßstab	verfügbar	sind	 (CHRISTENSEN	et	al.	
2020),	 sollen	 in	 dieser	 Ausarbeitung	 die	 neuartigen	 thermochemischen	Konversions-
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technologien	bewertet	werden.	Mithilfe	der	Ergebnisse	der	Ökobilanz	kann	ermitteln	wer-
den,	ob	die	betrachteten	Technologien	eine	ökologische	Verbesserung	im	Vergleich	zu	
bestehenden	Technologien	darstellen	oder	ob	die	bestehende	Technologie	bereits	die	
beste	Lösung	für	die	untersuchte	Fragestellung	darstellt.	Dafür	sollen	anhand	der	ver-
gleichenden	Untersuchungen	potentielle	Umweltwirkungen	der	betrachteten	thermoche-
mischen	 Konversionsverfahren	 erfasst	 und	 untereinander	 sowie	 mit	 dem	 Bench-
mark-Prozess	der	Monoverbrennung	verglichen	werden.	Des	Weiteren	sollen	die	Um-
weltauswirkungen	der	untersuchten	Biokohleanwendungen	beleuchtet	sowie	potentielle	
Auswirkungen	auf	angrenzende	energetische	und	stoffliche	Systeme	evaluiert	werden.	
Dafür	wurden	vier	Anwendungsfälle	für	die	entstehenden	Biokohlen	ausgewählt,	die	ent-
weder	eine	stoffliche	Nutzung	oder	eine	energetische	Verwertung	vorsehen.	Als	Refe-
renzsystem	(Benchmark)	fungiert	die	Monoverbrennung	des	Klärschlamms,	der	zukünf-
tig	am	meisten	favorisierte	Verwertungsprozess	für	Klärschlämme	in	Deutschland	(siehe	
Kapitel	3.1.6).		

Mithilfe	der	durchgeführten	Ökobilanz	sollen	mögliche	ökologische	Auswirkungen	der	
betrachteten	Verwertungspfade	für	Klärschlamm	aufgezeigt	werden.	Dabei	liegt	der	Fo-
kus	einerseits	auf	einer	energetisch	und	stofflich	optimalen	Entsorgungsstrategie.	Zum	
anderen	auf	dem	Schließen	von	Stoffkreisläufen	sowie	der	Minimierung	von	Schadstof-
feinträgen	in	die	Umwelt,	nicht	nur	in	Deutschland,	sondern	perspektivisch	ebenfalls	in	
Europa	und	weltweit.	Dadurch	könnte	die	Unabhängigkeit	von	Rohstoffstoffimporten	ge-
stärkt,	eine	nachhaltige,	lokale	Kreislaufwirtschaft	für	kritische	Rohstoffe	wie	Phosphor	
implementiert	 und	so	die	Nahrungsmittelversorgung	künftiger	Generationen	sicherge-
stellt	werden.		

Zur	Beantwortung	dieser	Fragestellungen	werden	die	Ergebnisse	für	die	Energie-	und	
Stoffflüsse	(Kapitel	4.2.1	und	4.3.1),	die	verschiedenen	thermochemischen	Konversions-
verfahren	(Kapitel	4.2.2	und	4.3.2),	die	Umweltwirkungen	des	Gesamtsystems	inklusive	
der	Nutzungsszenarien	der	Biokohle	(Kapitel	4.2.3	und	4.3.3)	sowie	die	Sensitivitätsana-
lyse	der	Systeme	(Kapitel	4.2.4	und	4.3.4)	anhand	der	in	Kapitel	3.1-3.4	dargestellten	
Rahmenbedingungen	und	Modellierungen	vorgestellt.	Die	Ergebnisse	der	durchgeführ-
ten	Untersuchungen	stehen	mit	der	Veröffentlichung	dieser	Arbeit	zur	Verfügung.	Anders	
als	in	der	Norm	vorgesehen,	enthält	diese	Ausarbeitung	jedoch	keine	externe	Prüfung.	
Nur	die	bereits	veröffentlichten	Journalartikel,	die	aus	diesem	Projekt	hervorgegangen	
sind	(siehe	(GIEVERS	et	al.	2019,	2021),	wurden	in	einem	externen	Begutachtungspro-
zess	validiert	und	in	entsprechenden	Fachartikeln	veröffentlicht.	 

3.1.2	 Funktionelle	Einheit		

Die	Festlegung	einer	geeigneten	funktionellen	Einheit	(FU)	ist	essenziell,	um	die	poten-
tiellen	Umweltwirkungen	verschiedener	technischer	Systeme,	welche	dieselbe	Funktion	
erfüllen,	miteinander	vergleichen	zu	können.	Dafür	wird	ein	Referenzfluss	benötigt,	des-
sen	Funktion	darin	besteht,	für	alle	untersuchten	Systeme	und	Prozesse	die	Menge	an	
Stoff-	und	Energieflüssen	zu	normieren	und	so	die	Vergleichbarkeit	der	Systeme	unter-
einander	 zu	 ermöglichen.	 Die	 Ökobilanz	 eines	 Systems	 zur	 Abfallbehandlung	 kon-
zentriert	sich	meist	auf	das	Lebensende	eines	Produkts	beziehungsweise	Abfalls	und	
berücksichtigt	 nur	 Prozesse,	 die	 zur	 Bewirtschaftung	 dieses	 Abfalls	 erforderlich	 sind	
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(PRADEL	et	al.	2016;	HAUSCHILD	et	al.	2018).	Dadurch	sollen	in	erster	Linie	potentielle	
Umweltveränderungen	bestimmt	werden,	die	durch	die	Art	und	Weise,	wie	der	betrach-
tete	Abfall	bewirtschaftet	wird	oder	werden	könnte,	entstehen.	Die	funktionelle	Einheit	
des	Abfallmanagementsystems	wird	deshalb	anhand	des	Systeminputs,	in	diesem	Fall	
die	Menge	des	zu	entsorgenden	Abfalls,	definiert	(PRADEL	et	al.	2016).	Der	in	der	Öko-
bilanz	betrachtete	Klärschlamm	wird	als	Referenzfluss	für	das	modellierte	Abfallmana-
gementsystem	verwendet,	bis	die	Reststoffe	entweder	nach	erfolgreicher	Behandlung	
abgelagert	werden	oder	das	Abfallmanagementsystem	als	Emission	verlassen.	Zwar	ist	
die	Hauptfunktion	eines	Abfallbewirtschaftungssystems	die	Behandlung	von	Abfällen	zur	
sicheren	Beseitigung	von	Schadstoffen	und	zur	Minimierung	von	Emissionen,	zusätzli-
che	Funktionen	sollten	allerdings	berücksichtigt	werden,	wenn	aus	der	Abfallbehandlung	
Energie	gewonnen	wird	oder	wenn	Abfälle	als	Düngemittel	verwendet	werden	(PRADEL	
et	al.	2016;	HAUSCHILD	et	al.	2018).	Deshalb	wurden	bei	der	Modellierung	der	untersuch-
ten	Systeme	zur	Klärschlammbehandlung	verschiedene	Szenarien	der	Koppelprodukt-
nutzung	 evaluiert	 (siehe	Kapitel	 3.3)	 sowie	 ein	Modellierungsansatz	 gewählt,	 der	 die	
Multifunktionalität	eines	Systems	abbilden	kann	(siehe	Kapitel	3.1.5).	

Damit	die	beiden	thermochemischen	Behandlungsmethoden	HTC	und	Pyrolyse	unterei-
nander	und	mit	der	Monoverbrennung	verglichen	werden	können,	wurde	für	alle	unter-
suchten	Systeme	die	funktionelle	Einheit	als	"Behandlung	von	1	kg	Klärschlamm	nach	
anaerober	Faulung	mit	einem	Gesamtfeststoffgehalt	von	5	%	und	einem	organischem	
Trockensubstanzgehalt	von	48	%"	definiert.	Der	Feststoffgehalt	und	die	Anteile	an	Or-
ganik	ergaben	sich	aus	den	Systemgrenzen	des	verwendeten	Monoverbrennungspro-
zesses	aus	der	ecoinvent	Datenbank,	der	als	Benchmark	diente	(siehe	Kapitel	3.1.6).	
Dieser	Referenzfluss	bildete	die	stofflichen	Eigenschaften	eines	durchschnittlichen	Klär-
schlamms,	 trotz	hoher	Variabilität	 innerhalb	der	Klärschlammcharakterisierung,	hinrei-
chend	genau	ab	 (ROSKOSCH	und	HEIDECKE	2018;	MERZARI	et	al.	2020;	MAYER	et	al.	
2021).		

3.1.3	 Festlegung	des	zu	untersuchenden	Systems	und	der	
Systemgrenzen	

Das	Hauptziel	bei	der	Festlegung	der	Systemgrenzen	besteht	darin,	die	Prozesse	und	
Teile	des	Lebenszyklus	zu	wählen,	die	für	den	Zweck	der	Studie	relevant	sind	(TILLMAN	
et	al.	1994).	Daher	müssen	die	zu	untersuchenden	Systeme	klar	von	anderen	Betrach-
tungen	und	Zielsetzungen	abgegrenzt	werden	und	die	Systemgrenzen	so	gewählt	wer-
den,	dass	alle	Prozessketten	der	betrachteten	Behandlungsmethoden	und	Verwertungs-
wege	abgedeckt	werden.	In	den	letzten	Jahren	haben	sich	nach	COROMINAS	et	al.	(2020)	
für	die	Auslegung	der	Systemgrenzen	bei	der	Bilanzierung	von	Abwasserbehandlungs-
anlagen	 je	nach	Ziel	 der	Bilanzierung	unterschiedlichste	Betrachtungsräume	etabliert	
(siehe	Abbildung	4).		
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Abbildung	4:	 Beispiele	physikalischer	Systemgrenzen	für	die	Ökobilanzierung	der	Abwasser-
behandlung1	(nach	COROMINAS	et	al.	(2020),	mit	Erlaubnis	von	Elsevier)		

Das	zu	untersuchende	System	der	Schlammbehandlung	und	-verwertung	wurde	in	An-
lehnung	an	die	Systemgrenze	„G“	nach	COROMINAS	et	al.	(2020)	definiert,	da	der	Fokus	
der	Ökobilanz	auf	der	Abfallbeseitigung,	in	diesem	Fall	die	Faulschlammverwertung,	lag.	
Aufgrund	 der	 sowohl	 energetischen	 wie	 auch	 stofflichen	 Nutzung	 der	 entstehenden	
Feststoffe	wurden	die	 gewählte	Systemgrenze	um	die	 vermiedene	Düngerproduktion	
und	eventuelle	Rückflüsse	von	Wärmeenergie	 innerhalb	der	Schlammbehandlung	er-
weitert.	Um	die	Vergleichbarkeit	der	Verwertungswege	gewährleisten	zu	können,	wur-
den	 für	alle	 thermochemischen	Behandlungsverfahren	und	den	Referenzprozess	die-
selbe	Systemgrenze	gewählt.		

Das	in	dieser	Arbeit	evaluierte	Abfallbehandlungssystem	umfasste	unterschiedliche	ther-
mochemische	Behandlungsverfahren	 für	ausgefaulten	Klärschlamm	als	Abfallprodukt.	
Daher	sind	die	Empfehlungen	nach	LAURENT	et	al.	(2014)	für	Systeme	zur	Bewirtschaf-
tung	fester	Abfälle	weitgehend	auf	die	Schlammbehandlung	übertragbar	(COROMINAS	et	
al.	2020)	und	die	vorangegangenen	Lebenszyklusstadien	des	betreffenden	Abfalls	kön-
nen	bei	der	Bilanzierung	weggelassen	werden.	Der	Abfall	tritt	demnach	ohne	Emissio-
nen	aus	den	Vorketten	in	das	modellierte	System	ein	(siehe	EKVALL	et	al.	2007;	PRADEL	
et	al.	2016).	Für	alle	anderen	Stoff-	und	Energieströme,	die	im	Zusammenhang	mit	den	

																																																						
1	A:	Abwasserbehandlung	ohne	Schlammbehandlung;	B:	Abwasser-	und	Schlammbehandlung	
ohne	Transporte;	C:	Abwasser-	und	Schlammbehandlung	mit	Transporten;	D:	Abwasser-	und	
Schlammbehandlung	bis	zur	Entsorgung	des	Klärschlamms;	E:	So	wie	D	mit	zusätzlicher	Berück-
sichtigung	des	Kanalsystems	und	der	Abwasserentstehung;	F:	So	wie	D	mit	zusätzlichen	Gut-
schriften	für	die	Düngersubstitution	des	Klärschlamms;	G:	Schlammbehandlung;	H:	So	wie	E	mit	
Düngergutschrift;	I:	Kompletter	Abwasserbehandlungsprozess	mit	Gutschriften	für	Energie,	Dün-
ger	und	Frischwasser;	J:	Kläranlage	als	Komponente	des	urbanen	Wassersystems	
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untersuchten	 Prozessketten	 stehen,	 wurden	 die	 kompletten	 Lebenszyklen	 „von	 der	
Wiege	bis	zur	Bahre“	(engl.:	„cradle-to-grave“)	modelliert.		

Bei	der	Modellierung	der	einzelnen	Prozessketten	anhand	der	getroffenen	Annahmen	
und	Ergebnisse	 aus	Pilotprojekten	 und	 Literaturdaten	wurde	 versucht	 eine	möglichst	
vollständige	Erfassung	der	relevanten	Stoff-	und	Energieströme	durchzuführen.	Die	Voll-
ständigkeitsanforderungen	wurden	so	definiert,	dass	mindestens	95	%	der	 relevanten	
Stoff-	und	Energieströme	erfasst	werden	sollten.	Da	der	Bilanzierungsaufwand	in	einem	
handhabbaren	Rahmen	bleiben	sollte,	wurden	Prozesse,	die	nicht	ausschließlich	für	die	
betrachteten	Prozessketten	verwendet	wurden,	von	dem	Bilanzrahmen	abgeschnitten	
und	demnach	in	der	Bilanzierung	nicht	weiter	betrachtet.	Als	Beispiel	seien	hier	die	Inf-
rastruktur	und	der	Maschinen-	und	Anlagenbau	genannt,	wie	der	Lebenszyklus	der	Stra-
ßen	für	den	Transport	des	Klärschlamms	und	der	Biokohlen	oder	die	Herstellung	des	
Traktors	 zum	Ausbringen	der	Biokohle.	Zudem	hat	 sich	 bei	 der	Ökobilanzierung	 von	
energieintensiven	Prozessen	in	vielen	Studien	gezeigt,	dass	die	Emissionsmengen	der	
Maschinen-	und	Anlagenkomponenten	über	den	gesamten	Lebenszyklus	im	Vergleich	
zu	den	Emissionen	aus	der	Energiebereitstellung	gering	sind	und	deswegen	wenig	Aus-
wirkungen	 auf	 die	 Umweltwirkungen	 haben	 (LOMBARDI	 et	 al.	 2017;	 HAUSCHILD	 et	 al.	
2018;	DING	et	al.	2021).	Dies	zeigte	sich	ebenfalls	bei	der	Auswertung	des	ersten	Itera-
tionsschrittes	der	Bilanzierung	mit	einem	grob	abgeschätzten	Materialmix	für	die	Anla-
genkomponenten	(Kupferdraht,	Edelstahl,	Beton,	Stahl,	Dämmung),	sodass	die	Maschi-
nen-	und	Anlagenkomponenten	nicht	Teil	der	weiteren	Betrachtungen	waren.	

Systemgrenzen	des	Referenzsystems	

Da	 die	 Monoverbrennung	 derzeit	 am	 häufigsten	 als	 Behandlungsmethode	 für	 Klär-
schlamm	avisiert	wird	 (siehe	Kapitel	 3.1.6),	wurde	diese	Technologie	als	Benchmark	
Verfahren	verwendet,	mit	dem	anschließend	die	alternativen	thermochemischen	Verfah-
ren	Pyrolyse	und	HTC	verglichen	wurden.	Die	Systemgrenze	des	aus	der	Datenbank	
von	ecoinvent	stammenden	Prozesses	umfasste	dabei	folgende	Aktivitäten	(JUNGBLUTH	
et	al.	2007):	die	Entwässerung	des	Schlamms	auf	73	%	Wassergehalt	und	Behandlung	
der	Entwässerungsflüssigkeit	auf	der	Kläranlage,	den	Transport	(25	km)	des	entwässer-
ten	Schlamms	zur	Verbrennungsanlage,	die	Verbrennung	und	die	anschließende	Depo-
nierung	der	anfallenden	Schlacke	sowie	der	verfestigten	Flugasche	(siehe	Abbildung	5).		

	

Abbildung	5:	 Vereinfachte	Systemgrenzen	der	Monoverbrennung	von	Klärschlamm	

Die	bei	der	Monoverbrennung	nötige	P-Rückgewinnung	aus	den	entstehenden	Aschen	
wurde	in	dieser	Arbeit	explizit	ausgeschlossen,	da	am	Markt	eine	Vielzahl	potentieller	
Verfahren	existiert	oder	noch	in	der	Entwicklung	sind,	die	alle	eigene	Emissionsprofile	
aufweisen	und	Gegenstand	weiterführender,	ökologischer	Bewertungen	sind.	Dennoch	
werden	für	eine	konsistente	Systembetrachtung	in	der	Ergebnisdiskussion	verschiedene	
Literaturdaten	für	die	Bewertung	zusätzlicher	Emissionen	aus	potentiellen	Rückgewin-
nungsverfahren	mit	einbezogen	(siehe	Kapitel	5.4).		

Systemgrenze

Entwässerung MonoverbrennungKlärschlamm Aschedeponierung
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Systemgrenzen	der	HTC		

Die	Grenzen	des	betrachteten	Systems	umfassten	die	hydrothermale	Carbonisierung	
des	ausgefaulten	Klärschlamms,	den	möglichen	Transport	und	die	Zwischenlagerung,	
die	Strom-	und	Wärmeerzeugung	und	die	Verwendung	der	Biokohle.	Die	Systemgren-
zen	der	gewählten	Szenarien	sind	in	Abbildung	6	ersichtlich,	wobei	die	einzelnen	Pro-
zesskettenglieder	übersichtshalber	ohne	die	zusätzlichen	Stoff-	und	Energieflüsse	(z.B.	
der	Hilfs-	und	Betriebsstoffe),	Transporte,	Zwischenlagerungen	sowie	die	daraus	resul-
tierenden	 direkten	 Emissionen	 dargestellt	 werden.	 Die	 untersuchte	 Klärschlammbe-
handlung	betrachtete	die	Entwässerung	des	ausgefaulten	Klärschlamms	auf	einen	Tro-
ckensubstanzgehalt	 von	 20	%,	 den	 eigentlichen	 Verkohlungsprozess	 des	 Klär-
schlamms,	die	damit	verbundene	Energiebereitstellung	in	Form	von	Strom	und	Wärme	
sowie	die	Wärmerückgewinnung	mittels	Wärmeaustauscher,	die	Separation	der	Fest-	
und	Flüssigphase	sowie	die	Lagerung	der	Biokohle.	Die	Energie	 für	die	HTC	und	die	
Filterpresse	zur	Abtrennung	der	Biokohle	aus	dem	Prozesswasser	wurde	in	Form	von	
elektrischer	Energie	zum	Pumpen	des	Schlamms	und	Biogasverbrennung	zur	Erzeu-
gung	 der	 erforderlichen	 Prozesswärme	 bereitgestellt.	 Die	 Behandlung	 des	 HTC-Pro-
zesswassers	erfolgte	aerob	auf	der	Kläranlage.	Die	Emissionen	des	Behandlungspro-
zesses	wurden	anhand	der	C-,	N-	und	P-Gehalte	des	Prozesswassers	adaptiert.	Insge-
samt	erfolgte	die	ökologische	Beurteilung	für	vier	verschiedene	Verwertungspfade.	Die	
Nutzung	von	Biokohle	als	Brennstoff,	Düngemittel	oder	Pflanzensubstrat	wurde	mit	der	
Verbrennung	 und	 Anwendung	 fossiler	 Produkte	 verglichen:	 Erdgas	 und	 Braunkohle,	
NPK-Dünger	und	Torf.	Die	Substitution	von	Braunkohle	und	Erdgas	wurde	durch	den	
Energiegehalt	der	Hydrokohle	 für	die	Mitverbrennung	und	Monoverbrennung	 in	Kraft-
werken	und	die	daraus	generierbaren	Strom-	und	Wärmemengen	errechnet.	Für	den	
vermiedenen	NPK-Düngereinsatz	wurde	der	Nährstoffgehalt	der	Biokohle,	angepasst	an	
die	Pflanzenverfügbarkeiten,	angerechnet.	Die	Gutschriften	für	Torf	im	Gartenbau	wur-
den	als	Substitution	nach	Gewicht	berechnet.		

	

Abbildung	6:	 Systemgrenzen	für	die	Prozessketten	der	HTC	und	die	verschiedenen	Szenarien	
der	Biokohleanwendungen	

Eine	detaillierte	Vorstellung	der	HTC-Prozessketten	inklusive	der	Biokohleszenarien	so-
wie	der	 sich	daraus	ergebenden	Sachbilanzdaten	erfolgt	 in	Kapitel	 3.2.1	und	Kapitel	
3.3.1.	
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Systemgrenzen	der	Pyrolyse	

Die	 Systemgrenzen	 des	modellierten	 Pyrolysesystems	 umfassten	 die	 Entwässerung,	
Trocknung	und	Pyrolyse	des	Klärschlamms,	den	möglichen	Transport	und	die	Zwischen-
lagerung,	 die	Strom-	und	Wärmeerzeugung	 sowie	 vier	 verschiedene	Biokohleanwen-
dungen.	Die	Systemgrenzen	der	gewählten	Szenarien	sind	in	Abbildung	7	dargestellt,	
wobei	die	einzelnen	Prozesskettenglieder	übersichthalber	ohne	die	zusätzlichen	Stoff-	
und	Energieflüsse	(z.B.	der	Hilfs-	und	Betriebsstoffe),	Transporte,	Zwischenlagerungen	
sowie	die	daraus	resultierenden	direkten	Emissionen	dargestellt	werden.	Die	Energie	für	
die	Pyrolyse	wurde	als	Strom	und	thermische	Energie	für	den	Betrieb	der	Anlage	bereit-
gestellt.	Der	Energiegehalt	des	Pyrolysegases	und	der	Pyrolyseflüssigkeit	war	aufgrund	
des	hohen	Wassergehaltes	und	inerten	Anteils	des	Substrates	zu	gering,	um	den	Wär-
mebedarf	sowohl	für	die	Schlammtrocknung	als	auch	für	die	Pyrolyse	zu	decken.	Des-
halb	wurde	zusätzliche	Energie	aus	der	Verbrennung	von	Biogas	aus	der	Klärschlamm-
faulung	genutzt,	um	die	erforderliche	Prozesswärme	bereitzustellen.	Dies	war	insbeson-
dere	für	die	Anfahrphase	der	Pyrolyse	und	den	vorgeschalteten	Trocknungsprozess	not-
wendig.	Die	Verwendung	von	Biokohle	als	Brennstoff,	der	Braunkohle	ersetzt,	und	als	
Bodenverbesserer,	der	Düngemittel	oder	Torf	ersetzt,	wurde	mit	der	Verbrennung	und	
Ausbringung	der	fossilen	Äquivalenzprodukte	verglichen.	Für	eine	Kaskadennutzung	der	
Biokohle	im	Biogasprozess	und	anschließend	in	der	Landwirtschaft	wurde	die	Einspa-
rung	von	Maissilage	durch	den	potentiell	höheren	Biogasertrag	mit	Biokohle	berücksich-
tigt.	Um	auch	die	energetische	Nutzung	der	Biokohle	mit	in	der	Bilanzierung	abzubilden,	
wurde	in	einem	Szenario	die	Substitution	von	Braunkohle	modelliert,	wohlwissend,	dass	
zukünftig	in	Deutschland	diese	Art	der	Energiebereitstellung	nicht	mehr	vorhanden	sein	
wird	und	die	Ergebnisse	eher	als	Grundlage	zur	Übertragung	auf	andere	Länder	gese-
hen	werden	können.	Dabei	wurde	die	zu	substituierende	Menge	bei	der	Mitverbrennung	
in	Braunkohlekraftwerken	auf	Basis	des	Energiegehalts	der	Biokohle	ermittelt.	Die	Gut-
schrift	 für	 Torf	 im	 Gartenbau	 wurden	 nach	 gewichtsmäßiger	 Substitution	 berechnet,	
ebenso	wie	die	Gutschriften	für	die	Nährstoffgehalte	der	Biokohle,	angepasst	mit	den	
Äquivalenzfaktoren	bezüglich	der	Pflanzenverfügbarkeiten	der	einzelnen	Nährstoffe.		

	

Abbildung	7:	 Systemgrenzen	für	die	Prozessketten	der	Pyrolyse	und	die	verschiedenen	Szena-
rien	der	Biokohleanwendungen	

Eine	detaillierte	Beschreibung	der	Pyrolyse	Prozessketten	erfolgt	 in	Kapitel	3.2.2	und	
Kapitel	3.3.2.	Darin	enthalten	sind	neben	den	einzelnen	Prozessschritten	zur	Herstellung	
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der	Biokohle	auch	die	Nutzungsszenarien	der	Biokohlen	sowie	die	sich	daraus	ergebe-
nen	Sachbilanzdaten.		

3.1.4	 Geografische	und	zeitliche	Bezüge	der	Bilanzierung	

Die	Einordnung	des	gewählten	Untersuchungsrahmens	in	den	für	die	Modellierung	vor-
gesehenen	geografischen	und	zeitlichen	Rahmen	bildet	die	Grundlage	für	aussagekräf-
tige	Ergebnisse	 der	Ökobilanz.	 Anstatt	 detaillierte	Daten	 über	 einen	 einzigen,	 realen	
Standort	zu	nutzen,	wurde	mit	der	durchgeführten	Ökobilanz	das	Ziel	verfolgt,	allgemein-
gültige	Aussagen	über	verschiedene	Technologien	und	ihre	potentielle	Emissionscha-
rakteristik	zu	ermitteln.	Ausgehend	von	einer	Evaluation	auf	nationaler	Ebene	bildet	die	
Bundesrepublik	Deutschland	den	geographischen	Rahmen.	Für	Hintergrunddaten	aus	
den	Datenbanken	wird	der	geographische	Rahmen	der	aggregierten	Prozesse	(siehe	
Kapitel	3.1.8)	meist	weiter	gefasst,	da	 teilweise	nur	europäische	oder	globale	Durch-
schnittsprozesse	in	den	Datenbanken	zur	Verfügung	standen.	Darüber	hinaus	sind	ei-
nige	Prozesse	aus	den	Datenbanken	nur	teilweise	aggregiert,	um	die	Anpassung	an	den	
entsprechenden	geographischen	und	zeitlichen	Rahmen	durch	Ergänzung	lokaler	Pro-
zesse	zu	ermöglichen,	z.B.	durch	Anwendung	der	länderspezifischen	Strom-Mixe.	Auf-
grund	der	Verwendung	der	Datenbanken	 in	den	aktuellsten	Versionen	waren	die	ver-
wendeten	Prozesse	in	ihrer	Repräsentativität	auf	dem	neuesten	Stand.	Für	die	verwen-
deten	Literaturdaten	(siehe	Kapitel	3.1.8)	wurden	Quellen	verwendet,	die	innerhalb	der	
letzten	zehn	Jahre	erstellt	wurden,	größtenteils	jedoch	nicht	älter	als	fünf	Jahre	waren.	
Die	 verwendeten	Daten	 sowohl	 für	 die	Hintergrundprozesse	als	 auch	 für	 die	Vorder-
grundprozesse	spiegelten	demnach	den	aktuellen	Stand	der	Technik	wieder.	Als	Beson-
derheit	wurde	für	die	Betrachtung	der	Kohlenstoffspeicherung	der	pyrolytischen	Biokoh-
len	der	Zeitraum	für	diesen	Teilaspekt	auf	die	zukünftigen	100	Jahre	ausgeweitet.	Dieser	
Zeitraum	entspricht	dem	Betrachtungszeitraum	des	Klimawandeleffekts	in	der	gewählten	
Wirkungsabschätzungsmethode	(siehe	Kapitel	3.1.7).		

3.1.5	 Modellierungsansatz	

Im	Kontext	der	ökologischen	Bewertung	des	breiten	Einsatzes	neuer	Technologien	ist	
die	Zielstellung,	einen	konsequenten	Ansatz	anzuwenden,	der	die	Systemerweiterung	
einbezieht	und	Randprozesse	identifiziert,	die	mit	den	modellierten	Prozessen	in	direk-
tem	Zusammenhang	stehen	(BRANDÃO	et	al.	2017).	Auf	diese	Weise	vermeidet	die	kon-
sequente	Modellierung	die	Notwendigkeit	der	Allokation	von	Nebenprodukten	unter	Bei-
behaltung	 der	Massen-	 und	 Energiebilanzen	 der	mitproduzierenden	 Tätigkeit.	 In	 der	
Norm	ISO	14044	wird	dieses	Verfahren	als	Systemerweiterung	bezeichnet,	da	der	wei-
tere	Verbleib	der	Nebenprodukte	und	die	daraus	resultierenden	Veränderungen	(Substi-
tutionen)	nicht	durch	die	Allokation	abgeschnitten,	sondern	als	Teil	des	Produktsystems	
mit	in	die	Bilanzierung	einbezogen	werden	(HEIMERSSON	et	al.	2019;	COROMINAS	et	al.	
2020).	Deshalb	wurde	für	die	durchgeführte	Bilanzierung	ein	Modellierungsansatz	ver-
wendet,	der	eine	Systemerweiterung	durch	Gutschrift	des	substituierten	Referenzpro-
zesses	anwendet,	um	das	Problem	der	Multifunktionalität	einzelner	Prozesse	zu	lösen.	
Beispielsweise	wurde	der	düngewirksame	Phosphoranteil	der	Biokohle	mit	dem	äquiva-
lten	Fluss	aus	dem	invertierten	Prozess	der	konventionellen	Phophordüngerbereitstel-
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lung	gegenübergestellt	 und	dadurch	die	Emissionen	aus	diesem	generischen	Daten-
bankprozess	gutgeschrieben.	Da	der	Fokus	der	Arbeit	auf	einer	systemischen	Frage-
stellung	 und	 den	 damit	 einhergehenden	 unsicheren	Entwicklungen	 der	 substituierten	
weltweiten	Produktsysteme	(z.B.	die	Herstellung	von	Phosphatdüngern)	 liegt,	wurden	
für	die	substituierten	Prozesse	keine	expliziten	Annahmen,	sondern	Durchschnittsdaten	
aus	den	Ökobilanzdatenbanken	verwendet.	Einen	Überblick	der	aktuellen	Debatte	in	der	
Anwendung	und	Auslegung	unterschiedlicher	Modellierungsansätze	in	der	Ökobilanzie-
rung	und	deren	Vor-	und	Nachteile	liefern	unter	anderem	FINNVEDEN	et	al.	(2022),	HEI-
MERSSON	et	al.	(2019)	und	SCHAUBROECK	et	al.	(2021).		

3.1.6	 Referenzsystem	

Klärschlamm	aus	kommunalen	Kläranlagen	wird	in	Deutschland	derzeit	durch	Verbren-
nung	 oder	 Co-Verbrennung	 thermisch	 entsorgt	 oder	 in	 der	 Landwirtschaft	 und	 dem	
Landschaftsbau	stofflich	verwertet.	Der	zunehmende	Fokus	auf	potentielle	Schadstoffe-
inträge	 in	 die	Umwelt,	 Emissionsminimierung,	 Bodenschutz	 und	Phosphorrückgewin-
nung	und	die	damit	 verbundenen	gesetzlichen	Änderungen	 führen	zu	einer	erhöhten	
Relevanz	der	thermischen	Klärschlammbehandlung,	sodass	heute	der	größte	Teil	des	
Klärschlamms	in	Deutschland	verbrannt	wird	(siehe	Kapitel	2.1.3).	Dabei	landet	etwa	die	
Hälfte	in	der	Monoverbrennung,	meist	in	stationären	Wirbelschichtanlagen,	und	die	an-
dere	Hälfte	in	der	Mitverbrennung,	insbesondere	in	Kohlekraftwerken,	Zementöfen	oder	
in	 geringem	 Umfang	 in	 Müllverbrennungsanlagen	 (SCHNELL	 et	 al.	 2020).	 Durch	 die	
jüngsten	Entwicklungen,	wie	zum	Beispiel	die	Änderungen	der	deutschen	Klärschlamm-
verordnung,	werden	die	Entsorgungswege	der	Mitverbrennung	aufgrund	der	Rückge-
winnungspflicht	für	Phosphor	in	Zukunft	eingeschränkt.	Infolgedessen	wird	eine	erhebli-
che	Zunahme	der	Monoverbrennungskapazität	erwartet,	da	dieses	Entsorgungsverfah-
ren	die	Kombination	von	einem	schadstoffminimierenden	Entsorgungsweg	und	potenti-
eller	Phosphorrückgewinnung	verspricht	(SCHNELL	et	al.	2020).	Dabei	ergeben	sich	je-
doch	Schwierigkeiten	aufgrund	der	schlechten	Brennstoffqualität	des	Klärschlamms.	Die	
hohen	Wasser-	und	Aschegehalte	des	Klärschlamms	führen	zu	einem	insgesamt	nied-
rigen	Heizwert,	sodass	für	eine	autotherme	Verbrennung	in	der	Regel	eine	Vorbehand-
lung	(Trocknung)	zur	Erhöhung	des	Heizwertes	vorgeschaltet	werden	muss	(MAYER	et	
al.	2021).	Da	aufgrund	der	gesetzlich	gewährten	Übergangsfrist	und	der	wirtschaftlich	
ungünstigen	Lage	von	rückgewonnenen	P	im	Vergleich	zu	klassischem,	geologisch	ge-
wonnenen	P-Düngern	erst	wenige	Verfahren	zur	P-Rückgewinnung	aus	Monoverbren-
nungsaschen	im	(Versuchs-)Betrieb	sind,	wurde	in	dieser	Ausarbeitung	die	P-Rückge-
winnung	aus	den	Verbrennungsaschen	nicht	mit	 in	 die	Bilanzierung	einbezogen.	Zur	
Ausweitung	der	Datengrundlage	bezüglich	des	Referenzsystems	der	Monoverbrennung	
wurde	in	der	Ergebnisdiskussion	neben	dem	verwendeten	Prozess	aus	der	ecoinvent-
Datenbank	zusätzlich	auf	Literaturdaten	zu	Emissionsprofilen	aus	Ökobilanzen	von	Klär-
schlamm-Monoverbrennungs-Prozessketten	zurückgegriffen.	Da	zusätzlich	zu	den	rein	
thermischen	Entsorgungspfaden	die	P-Rückgewinnung	innerhalb	des	Referenzsystems	
in	die	Ergebnisdiskussion	mit	einbezogen	werden	sollte,	wurden	hierzu	ebenfalls	Litera-
turdaten	aus	Ökobilanzen	von	entsprechenden	Verfahren	verwendet.	Die	zugrundelie-
genden	Sachbilanzdaten	 des	 gewählten	 Prozesses	 aus	 der	 in	GaBi	 implementierten	
ecoinvent	3.6	Datenbank	„treatment	of	digester	sludge,	municipal	 incineration,	 future“	
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stammten	aus	abfallspezifischen	Berechnungen	auf	der	Grundlage	von	Literaturdaten	
(JUNGBLUTH	et	al.	2007;	ECOINVENT	2020).	

Die	Hintergrunddaten	des	Prozesses	basierten	auf	einer	durchschnittlichen	Schweizer	
Müllverbrennungsanlage	(MVA)	im	Jahr	2000	mit	einer	Rostverbrennung	mit	Elektrofilter	
für	Flugasche	(ESP)	und	nassem	Rauchgaswäscher	bestehend	aus	einer	Mischung	aus	
selektiven	nichtkatalytischen	Reduktionsverfahren	(SNCR)	(29,4	%),	selektiven	katalyti-
schen	Reduktionsverfahren	(SCR)	(32,2	%	High-Dust	und	24,6	%	Low-Dust)	und	13,8	%	
ohne	Entstickung.	Den	geographischen	Rahmen	des	Prozesses	bilden	Planungsdaten	
für	die	Modernisierung	einer	Schweizer	MVA.	Der	betrachtete	Zeitraum	bezieht	die	Emis-
sionscharakteristik	moderner	Schweizer	MVA	basierend	auf	Daten	aus	den	frühen	90er	
Jahren,	die	übertragen	und	aktualisiert	wurden	auf	eine	modernisierte	(zukünftige)	Ener-
gieproduktion,	um	den	aktuellen	Stand	der	Technik	abzubilden.	Der	Prozess	lag	in	GaBi	
als	 teilaggregierter	Prozess	vor,	 sodass	Anpassungen	an	die	 lokalen	Gegebenheiten	
vorgenommen	werden	konnten.	

Die	Systemgrenze	des	Prozesses	umfasste	dabei	folgende	Aktivitäten:	die	Entwässe-
rung	des	Schlamms	und	die	Behandlung	der	Entwässerungsflüssigkeit	auf	der	Kläran-
lage,	den	Transport	des	entwässerten	Schlamms	zur	Verbrennungsanlage,	die	spezifi-
schen	Luft-	und	Wasseremissionen,	die	bei	der	Verbrennung	entstehen,	sowie	den	Ver-
brauch	an	Hilfsstoffen	für	die	Rauchgasreinigung.	Zusätzlich	wurden	die	bei	der	Depo-
nierung	anfallenden,	kurzfristigen	Emissionen	in	Gewässer	und	langfristigen	Emissionen	
in	das	Grundwasser	aus	der	anfallenden	Schlacke	sowie	der	verfestigten	Flugasche	und	
dem	Waschschlamm	berücksichtigt.	Der	benötigte	Prozessenergiebedarf	 in	Form	von	
elektrischer	Energie	und	Wärmeenergie	wurde	innerhalb	des	Prozesses	modelliert.		

Der	im	Datensatz	modellierte	Verbrennungsprozess	bezieht	sich	auf	eine	MVA,	die	Da-
ten	wurden	allerdings	so	adaptiert,	dass	die	Emissionen	auf	Klärschlamm	angepasst	
wurden	und	der	Datensatz	damit	eine	Monoverbrennung	abbildet.	Die	verbrannte	Menge	
Abfall	enthält	100	%	ausgefaulten	Schlamm	mit	einem	Wassergehalt	von	73	%.	Die	funk-
tionelle	 Einheit	 des	Gesamtprozesses	 bezieht	 sich	 auf	 1	kg	 Faulschlamm	mit	 einem	
Wassergehalt	von	95	%	(vgl.	Kapitel	3.1.2).		

Die	technologische	Repräsentativität	des	verwendeten	Prozesses	aus	der	generischen	
Datenbank	entspricht	in	der	Form	nicht	der	Verfahrenstechnik	der	derzeit	in	Deutschland	
in	Vorbereitung,	im	Bau	oder	in	Betrieb	befindlichen	Klärschlamm-Monoverbrennungs-
anlagen	(hauptsächlich	Wirbelschichtfeuerungen),	da	aktuell	nur	eine	Rostfeuerungsan-
lage	als	Monoverbrennungsanlage	betrieben	wird	(SCHNELL	et	al.	2020).	Die	Emissions-
charakteristiken	 der	 unterschiedlichen	 Verfahren	 wie	Wirbelschichtfeuerung,	 Etagen-
ofen	oder	Drehrohrofen	können	 jedoch	 je	nach	Betriebsweise	und	Klärschlamm	stark	
voneinander	abweichen,	da	Betriebsweise	und	Schlammcharakteristik	einen	größeren	
Einfluss	 auf	 das	 Emissionsverhalten	 haben	 als	 die	 ausgewählte	 Verfahrenstechnik	
(STÖCKLEIN	et	al.	2018;	SCHNELL	et	al.	2020).	Deshalb	kann	der	gewählte	Prozess	aus	
der	Datenbank	trotz	einer	abweichenden	Verfahrenstechnik	als	hinreichend	repräsenta-
tiv	in	der	Emissionscharakteristik	eingeschätzt	werden.		
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3.1.7	 Bewertungskriterien	

In	 letzter	Zeit	hat	die	Forschung	an	der	Anwendung	 thermochemischer	Prozesse	auf	
Abfallströme	 stark	 zugenommen.	 Damit	 einher	 ging	 das	 zunehmende	 Interesse	 an	
Nachhaltigkeitsbewertungen	dieser	Technologien.	Die	Bewertung	der	 jeweiligen	Stoff-
ströme	hinsichtlich	 ihrer	Umweltwirkungen	hängt	eng	mit	der	gewählten	Methode	zur	
Wirkungsabschätzung	 zusammen.	 Die	 entstehenden	 Emissionen	 und	 verbrauchten	
Ressourcen	sowie	die	unterschiedlichen	Nutzungsszenarien	für	die	entstehenden	Pro-
dukte	 können	 mithilfe	 der	 ausgewählten	Wirkungsindikatoren	 miteinander	 verglichen	
werden	(JOINT	RESEARCH	CENTRE	2010b).	In	dieser	Arbeit	wurde	die	Auswahl	der	für	die	
Klärschlammbehandlung	 relevanten	 Wirkungskategorien	 anhand	 der	 potentiellen	
schädlichen	Umweltwirkungen	der	betrachten	Systeme	der	Klärschlammverwertung	vor-
genommen	(siehe	Kapitel	2.1.2).	Zu	den	Auswirkungen,	die	in	dieser	Ökobilanz	evaluiert	
wurden,	gehören	der	Einfluss	auf	den	Klimawandel,	die	potentielle	Eutrophierung	und	
Versauerung	 durch	 den	Eintrag	 von	Nährstoffen	 in	 die	Umwelt,	 der	 stratosphärische	
Ozonabbau	und	die	bodennahe	Ozonbildung,	die	Toxizität	aufgrund	potentieller	Schad-
stoffe	bezogen	auf	die	Humantoxizität	und	die	Ökotoxizität	sowie	die	Partikelemissionen	
durch	potentielle	Verbrennungsvorgänge	und	den	Ressourcenverbrauch	durch	Einsatz	
fossiler	Energieträger	und	Rohstoffe.		

Umweltwirkungsabschätzung	

Zur	Auswertung	der	potentiellen	Umweltwirkungen	wurde	die	aktuelle	ReCiPe	2016	Me-
thode,	welche	in	der	Version	1.1	in	der	genutzten	Bilanzierungssoftware	GaBi	implemen-
tiert	war,	verwendet.	Die	gewählte	Klassifizierungs-	und	Charakterisierungsmethode	Re-
CiPe	ist	dabei	die	mit	am	weitesten	entwickelte,	wissenschaftliche	Methode,	welche	die	
Emissionen	 auf	 der	 Grundlage	 einer	 konsistenten	 ökologischen	 Ursache-Wirkungs-
Kette	 berechnet,	 mit	 Ausnahme	 von	 Landnutzung	 und	 Ressourcenverbrauch	
(HUIJBREGTS	et	al.	2017).	Der	gewählte	Zeithorizont	der	Wirkungen	bezieht	sich	beim	
gewählten	 Ansatz	 auf	 einen	 in	 der	 Wissenschaft	 üblichen,	 mittleren	 Horizont	 von	
100	Jahren	(MUÑOZ	und	SCHMIDT	2016;	HUIJBREGTS	et	al.	2017;	OHTAKE	und	TSUNEDA	
2019).	 Bei	 der	 Bewertung	 der	 Umweltauswirkungen	 der	 betrachteten	 Lebenszyklen	
wurde	die	Auswertung	auf	Mittelpunktindikatoren	beschränkt	(siehe	Abbildung	3),	da	der	
Grad	 der	 Unsicherheit	 bei	 Endpunktindikatoren	 oder	 Einzelpunktindikatoren	 zunimmt	
und	diese	in	einer	vergleichenden	Ökobilanz	nicht	angewendet	werden	sollten.	Die	Ta-
belle	3	enthält	die	für	diese	Arbeit	ausgewählten	Wirkungskategorien	der	ReCiPe-Me-
thode	sowie	die	zugehörigen	Indikatoren	(nach	HUIJBREGTS	et	al.	2017).		
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Tabelle	3:	 Übersicht	der	ausgewählten	Wirkungskategorien	nach	der	ReCiPe	2016	Mid-
point-Methode	

Wirkungskategorie Charakterisierungsfaktor Einheit 
Klimawandel		 Global	warming	potential	(GWP)	 [kg	CO2-äq.]	

Feinstaub	 Particulate	matter	formation	potential	(PM)	 [kg	PM2,5-äq.]	
Fossiler	Ressourcenver-
brauch	 Fossil	fuel	potential	(FFP)	 [kg	oil-äq.]	

Süßwasser	Ökotoxizität	 Freshwater	ecotoxicity	potential	(FETP)	 [kg	1,4-DB-äq.]	

Süßwasser	Eutrophierung	 Freshwater	eutrophication	potential	(EP)	 [kg	P-äq.]	

Ionisierende	Strahlung	 Ionising	radiation	potential	(IRP)	 [Bq.	Co-60-äq.]	

Ozonabbau	 Ozone	depletion	potential	(ODP)	 [kg	CFC-11-äq.]	
Photochemische	Oxidations-
mittel	Bildung:	Ökosysteme	

Photochemical	oxidant	formation	potential:	
ecosystems	(OFP) [kg	NOx-äq.]	

Versauerung	 Terrestrial	acidification	potential	(AP)	 [kg	SO2-äq.]	

Terrestrische	Ökotoxizität	 Terrestrial	ecotoxicity	potential	(TETP)	 [kg	1,4-DB-äq.]	
Humantoxizität,	Krebserre-
gend	 Human	toxicity	potential	(HTPc)	 [kg	1,4-DB-äq.]	

Humantoxizität,	nicht	Krebs-
erregend	 Human	toxicity	potential	(HTPnc)	 [kg	1,4-DB-äq.]	

Kohlenstoffsequestrierung	und	Treibhausgasbilanzierung	

Die	potentielle	Speicherung	der	in	den	pyrolytischen	Biokohlen	enthaltenen,	langfristig	
stabilen	Kohlenstoffmenge	bietet	eine	Möglichkeit,	der	Atmosphäre	Kohlenstoff(-dioxid)	
zu	 entziehen	 und	 damit	 der	 globalen	 Erwärmung	 entgegenzuwirken	 (siehe	 Kapitel	
2.3.3).	Eine	Möglichkeit	die	sequestrierten	Kohlenstoffmengen	und	deren	Einfluss	auf	
das	Treibhausgaspotential	in	einer	Ökobilanz	abzubilden	wäre,	die	Menge	an	seques-
trierten	CO2-Emissionen	nicht	in	die	Bilanz	für	das	Treibhausgaspotential	mit	einzurech-
nen,	sondern	explizit	die	Menge	separat	auszuweisen	oder	die	Emissionen	anhand	der	
funktionellen	Einheit	auf	eine	Menge	an	sequestriertem	CO2	zu	beziehen	(GOGLIO	et	al.	
2020;	TERLOUW	et	al.	2021).	Da	in	dieser	Arbeit	aber	verschiedene	Abfallbehandlungs-
methoden	und	nicht	die	potentielle	Sequestrierungsleistung	miteinander	verglichen	wer-
den	sollten,	wurde	der	Anteil	der	potentiellen	Kohlenstoffbindung	wie	 in	der	aktuellen	
Bilanzierungspraxis	üblich	mit	einem	Betrachtungszeitraum	von	100	Jahren	in	die	Bilan-
zierung	der	Treibhausgasmenge	zur	Ermittlung	des	GWP	integriert	(vgl.	AZZI	et	al.	2021;	
LEFEBVRE	et	al.	2021;	COOPER	et	al.	2022;	MATUŠTÍK	et	al.	2022).		

3.1.8	 Datengrundlage	

Der	definierte	Hauptzweck	der	Ökobilanz	bestimmt	den	allgemeinen	methodischen	An-
satz	und	den	erforderlichen	Detaillierungsgrad	der	verwendeten	Daten	(COROMINAS	et	
al.	2020).	Als	 immanente	Grundlage	 für	die	Durchführung	einer	Lebenszyklusanalyse	
werden	Daten	für	die	entsprechenden	Stoff-	und	Energieflüsse	der	betrachteten	Lebens-
zyklusabschnitte	und	zugrundeliegenden	Prozesse	benötigt.	Die	Aufteilung	der	Daten	
erfolgt	dabei	in	Vordergrundprozesse,	die	hauptsächlich	die	einzelnen	modellierten	Pro-
zesskettenglieder	abbilden,	sowie	Hintergrundprozesse,	die	auf	generischen	Datensät-
zen	aus	den	jeweiligen	Ökobilanzierungsdatenbanken	beruhen.	Die	für	die	Bilanzierung	
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verwendeten	Datenbanken	aus	GaBi	sind	in	Tabelle	4	aufgeführt.	Neben	der	Basisda-
tenbank	der	GaBi	Software	(GaBi	professional	Datenbank)	standen	zusätzliche	Daten-
bankpakete	der	Sphera	Solutions	GmbH	zur	Verfügung.	Ebenfalls	genutzt	wurde	die	
ecoinvent-Datenbank,	die	in	der	Version	3.6	mit	allen	aggregierten	und	Einheitsprozess-
datensätzen	 in	die	GaBi-Software	 integriert	 vorlag.	Die	Hintergrundprozesse	aus	den	
Datenbanken	liegen	meist	in	aggregierter	Form	vor,	was	bedeutet,	dass	die	Elementar-
ströme	aller	vor-	und	nachgelagerten	Prozesse	in	diesem	einen	Prozess	zusammenge-
fasst	wurden,	sodass	der	Referenzfluss	der	einzige	Output	des	Prozesses	darstellt	und	
die	gesamten	Emissionen	des	Lebenszyklus	bereits	mithilfe	des	Prozesses	abgebildet	
werden.	Zudem	sind	die	Hintergrundprozesse	meist	nicht	spezifisch	für	das	analysierte	
System	erstellt	worden,	sondern	basieren	auf	durchschnittlichen	Daten,	um	die	Gesamt-
heit	möglicher	Prozesskonfigurationen	angemessen	zu	repräsentieren	(COROMINAS	et	
al.	2020).		

Tabelle	4:	 Für	die	Bilanzierung	verwendete	Datenbanken	

Datenbank Version Anbieter 
GaBi	professional	database		 10.6.1.35 Sphera	Solutions	GmbH	
GaBi	extension	database	II:	energy	 10.6.1.35 Sphera	Solutions	GmbH	
GaBi	extension	database	XII:	renewable	materials	 10.6.1.35 Sphera	Solutions	GmbH	
GaBi	extension	database	XIII:	ecoinvent		 3.6	 ecoinvent	
GaBi	extension	database	XIV:	construction	materials	 10.6.1.35 Sphera	Solutions	GmbH	

	

Die	Verwendung	von	generischen	Daten	aus	den	Datenbanken	erforderte	einige	Annah-
men	und	Einschränkungen.	So	wurde	beispielsweise	auf	einen	Prozess	für	die	Reini-
gung	des	Prozesswassers	zurückgegriffen,	der	einen	europäischen	Durchschnitt	der	ae-
roben	Abwassereinigung	abbildet,	da	in	den	Datenbanken	kein	an	nationale	Gegeben-
heiten	 angepasster	 Prozess	 vorhanden	 war.	 Eine	 Aufzählung	 der	 verwendeten	 Pro-
zesse	aus	den	Datenbanken	befindet	sich	im	Anhang	(Tabelle	B.1-Tabelle	B.3).	

Die	Modellierung	der	Vordergrundprozesse	erfolgte	anhand	der	in	Kapitel	3.2	und	Kapi-
tel	3.3	vorgestellten	Sachbilanzierung.	Im	Gegensatz	zu	den	Hintergrundprozessen	um-
fasst	die	Modellierung	für	das	analysierte	System	spezifische	Daten.	Idealerweise	sollte	
die	Modellierung	der	einzelnen	Prozesse	auf	langfristigen	Daten	aus	mehreren	Anlagen	
im	Industriemaßstab	basieren,	die	eine	Reihe	von	Betriebsbedingungen	umfassten.	Im	
Falle	von	in	der	Entwicklung	befindlichen	Technologien	können	die	verfügbaren	Daten	
auf	theoretischen	Überlegungen	oder	auf	Systemen	im	Labor-	oder	Pilotmaßstab	basie-
ren.	In	solchen	Fällen	ist	die	Simulation	der	Umweltleistung	eines	Prozesses	durch	ein	
Ökobilanzierungsmodell	mit	einer	Reihe	von	Parameterwerten	zielführend	(CHRISTEN-
SEN	et	al.	2020).	

Da	für	die	verschiedenen	thermochemischen	Konversionsverfahren	aufgrund	des	Man-
gels	an	industriellen	Anlagen	mit	langjährigem	Betrieb	Praxisdaten	fehlten,	wurde	für	die	
Modellierung	der	Vordergrundprozesse	auf	Daten	aus	einer	Vielzahl	 von	Quellen	zu-
rückgegriffen.	Zwar	liefert	die	derzeitige	Literatur	nützliche	Informationen	über	die	wich-
tigsten	Stoff-	und	Wärmeströme	der	untersuchten	Technologien	aus	Pilotanlagen,	die	
Varianz	innerhalb	der	Daten	war	allerdings	sehr	hoch	und	die	Menge	an	Daten	begrenzt,	
gerade	im	Hinblick	auf	die	direkten	Emissionen	der	Anlagen	(vgl.	CHANG	et	al.	2022).	So	
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wurde	für	die	Bilanzierung	auf	Industriedaten	aus	Pilotanlagen	in	frei	zugänglichen	Quel-
len,	Ergebnisse	aus	Forschungsprojekten	und	persönliche	Mitteilungen	zurückgegriffen	
(unter	anderem	Daten	für	die	HTC	von	der	Ingelia	SL,	der	GRENOL	GmbH,	der	C-Green	
Technology	AB	sowie	der	TerraNova	Energy	GmbH	und	für	die	Pyrolyse	von	der	PYREG	
GmbH,	der	ETIA	SAS,	der	Eisenmann	Environmental	Technology	GmbH	und	der	Next	
Generation	Elements	GmbH),	um	ein	möglichst	breites	Spektrum	der	aktuellen,	techno-
logischen	Entwicklungen	abzubilden.		

3.1.9	 Sensitivitätsanalyse	

Die	Sensitivitätsanalyse	ist	nach	ISO	14044	ein	systematisches	Verfahren	zur	Abschät-
zung	der	Auswirkungen,	die	alternative	Entscheidungen	für	Methoden	und	Daten	auf	das	
Ergebnis	einer	Studie	haben.	Deswegen	wird	die	Sensitivitätsanalyse	 im	Allgemeinen	
durchgeführt,	um	den	Einfluss	der	angenommenen	Parameterwerte	und	Entscheidun-
gen	innerhalb	der	Prozessketten	auf	die	Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	zu	ermit-
teln.	Daraus	kann	der	Einfluss	der	verwendeten	Daten	auf	die	Ergebnisse	überprüft	und	
die	Aussagen	der	gewonnenen	Erkenntnisse	entweder	untermauert	oder	wiederlegt	wer-
den,	 falls	 die	 Sensitivitätsanalyse	 eine	 hohe	Relevanz	 für	 einzelne	 Parameter	 ergab	
(JOINT	RESEARCH	CENTRE	2010a).		

Beim	Ansatz	der	Parametervariation	werden	die	als	maßgeblich	identifizierten	Eingangs-
variablen	einzeln	und	nacheinander	variiert,	um	die	Sensitivität	der	Modellergebnisse	
gegenüber	dem	jeweiligen	Parameter	zu	quantifizieren.	Dazu	werden	die	identifizierten	
Parameter	 innerhalb	 realistischer	Bandbreiten	 variiert.	Die	 in	 der	 vorliegenden	Arbeit	
durchgeführte	Sensitivitätsanalyse	ausgewählter	Parameter	mittels	Änderungen	der	Pa-
rameterwerte	wurde	durchgeführt,	 indem	die	Ergebnisse	 innerhalb	der	verschiedenen	
Wirkungskategorien	mit	und	ohne	Parameteränderungen	um	±10	%	des	Parameterwer-
tes	verglichen	wurde.	Parameter	mit	einer	absoluten	Ergebnisänderung	von	weniger	als	
±2,5	%	wurden	als	unempfindlich	eingestuft,	was	einer	mittleren	Empfindlichkeit	des	Mo-
dells	gegenüber	einzelnen	Parametern	entspricht	(COHEN	et	al.	2002).		

Neben	dem	Einfluss	einzelner	Parameter	hat	auch	die	Wahl	der	Prozesse	innerhalb	der	
betrachteten	Prozessketten	einen	Einfluss	auf	die	Sensitivität	und	die	Unbestimmtheit	
des	Modells.	Es	kann	zum	Beispiel	einen	großen	Einfluss	auf	die	Emissionscharakteris-
tik	des	Gesamtsystems	haben,	ob	die	thermische	Energie,	die	für	einen	Prozess	benötigt	
wird,	aus	Erdgas,	Heizöl	oder	Biogas	bereitgestellt	wird.	Deshalb	wurde	neben	der	Pa-
rametervariation	die	Empfindlichkeit	der	Ökobilanzergebnisse	gegenüber	diskreten	Pro-
zessen	in	einer	Szenarioanalyse	bewertet.	Die	Szenarioanalyse	beinhaltet	eine	Reihe	
von	unterschiedlichen	Szenarien	zur	Untersuchung	der	Schlüsselprozesse	innerhalb	der	
gewählten	 Systemgrenzen.	 Anschließend	 werden	 die	 Ergebnisse	 aus	 den	 einzelnen	
Szenarien	 im	Vergleich	zu	den	Modellergebnissen	des	Basisszenarios	analysiert	und	
damit	die	Sensitivität	des	Modells	bezüglich	der	einzelnen	technologischen	und	metho-
dischen	Entscheidungen	ermittelt.	Gemeinsam	können	Sensitivitäts-	und	Szenarioana-
lyse	die	Ergebnisvalidierung	unterstützen,	 indem	sie	Datenbeschränkungen	aufzeigen	
und	Schlussfolgerungen	untermauern	(NIERO	et	al.	2014;	COROMINAS	et	al.	2020).	
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Sensitivitätsanalyse	der	Prozessketten	zur	HTC	von	Klärschlamm		

Für	die	Bestimmung	der	Sensitivitäten	des	Modelles	wurden	zwei	Methoden	verwendet:	
Die	Szenarioanalyse	beleuchtete	die	verschiedenen	Annahmen	für	die	zugrunde	geleg-
ten	 Prozesse.	 Für	 die	 HTC	wurden	 die	Wahl	 des	 Flockungshilfsmittels	 bei	 der	 Klär-
schlammentwässerung	und	die	Aufbereitung	des	anfallenden	Prozesswassers	mittels	
aerober,	anaerober	und	nassoxidativer	Verfahren	evaluiert.	Zusätzlich	wurde	die	Bereit-
stellungsform	der	für	die	HTC	benötigten	thermischen	Energie	variiert	und	die	verwen-
deten	Strombereitstellungsprozesse	wurden	auf	zukünftige	Strom-Mixe	ausgeweitet.	Die	
Parametervariation	beleuchtete	die	Varianz	einzelner	Parameter	hinsichtlich	ihres	Ein-
flusses	 auf	 die	 Emissionspotentiale	 in	 den	 ausgewählten	Wirkungskategorien.	 Dafür	
wurden	die	Rückgewinnungsgrade	der	thermischen	Energie	innerhalb	des	HTC-Prozes-
ses,	die	Nährstoffkonzentrationen	in	den	erzeugten	Biokohlen	sowie	die	Energiegehalte	
der	Biokohlen	variiert.		

Szenarioanalyse 

Einsatz eines alternativen Flockungshilfsmittels 

Bei	der	Modellierung	wurde	für	die	Flockung	des	ausgefaulten	Klärschlamms	zur	Ver-
besserung	der	Entwässerbarkeit	vor	der	eigentlichen	thermochemischen	Behandlung	im	
Basisszenario	ein	 in	der	Abwasserreinigung	weit	 verbreitetes	Flockungshilfsmittel	auf	
Basis	von	Polyacrylamid	eingesetzt.	Da	diese	Praxis	mit	einigen	potentiellen	Gefahren	
für	die	Umwelt	einhergeht	(DENKERT	et	al.	2003),	wurde	für	die	Modellierung	der	Szena-
rien	ein	alternatives,	stärkebasiertes	Flockungshilfsmittel	eingesetzt.	Da	die	Flockungs-
leistung	 stärkebasierter	 Flockungshilfsmittel	 geringer	 ist	 als	 die	 von	 polymeren	 Flo-
ckungshilfsmitteln,	 wurde	 für	 das	 Szenario	 davon	 ausgegangen,	 dass	 die	 doppelte	
Menge	an	stärkebasiertem	Flockungshilfsmittel	benötigt	wird.		

Prozesswasseraufbereitung 

Die	Aufbereitung	des	beim	Abtrennen	des	HTC-Schlammes	anfallenden	Prozesswas-
sers	spielte	eine	maßgebliche	Rolle	bei	der	Emissionscharakteristik	der	gesamten	Pro-
zesskette.	 In	 der	Modellierung	wurden	drei	 verschiedene	Verfahren	 zur	Aufbereitung	
dieses	Prozesswassers	angewendet.	Die	aerobe	Aufbereitung	entsprach	der	herkömm-
lichen	Entfrachtung	in	einer	Kläranlage	mittels	Belebungsbecken.	Die	anaerobe	Verwer-
tung	bildete	die	Faulung	des	Prozesswassers	und	die	Nassoxidation	einer	chemischen	
Behandlung	mittels	Sauerstoff	ab.		

Aerob	
Der	Basisprozess	der	Prozesswasseraufbereitung	war	die	aerobe	Mitbehandlung	des	
anfallenden	Prozesswassers	im	Belebungsbecken	der	Kläranlage.	Dafür	wurde	der	ent-
sprechende	 Prozess	 aus	 der	 GaBi	 Datenbank	 so	 angepasst,	 dass	 die	 anfallenden	
Frachten	an	N,	P	und	C	im	Prozesswasser	als	Parameter	in	den	Prozess	eingebracht	
und	in	Höhe	der	vordefinierten	Eliminationsgrade	entfernt	wurden.	Die	Modellierung	des	
Prozesses	ist	in	Kapitel	3.2.1	näher	beschrieben.		

Anaerob		
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Neben	der	aeroben	Behandlung	des	anfallenden	Prozesswassers	wurde	die	anaerobe	
Verwertung	in	vielen	wissenschaftlichen	Studien	erfolgreich	evaluiert	(FETTIG	et	al.	2015;	
WIRTH	et	al.	2015;	ARAGÓN-BRICEÑO	et	al.	2017;	LA	RUBIA	et	al.	2018;	MERZARI	et	al.	
2019;	FERRENTINO	et	al.	2020;	LANGONE	und	BASSO	2020;	GONZÁLEZ	et	al.	2021).	Die	
anaerobe	Behandlung	des	anfallenden	Prozesswassers	aus	der	Separation	des	HTC-
Schlammes	erfolgte	als	Co-Vergärung	in	der	anaeroben	Behandlungsstufe	der	Kläran-
lage.	 Für	 die	 Abbaubarkeit	 der	 Organik	 wurde	 davon	 ausgegangenen,	 dass	
280	ml	CH4/g	oTS	erzeugt	werden	konnten	woraus	sich	bei	einer	90	%igen	Umwand-
lungseffizienz	 eine	 für	 die	 HTC	 nutzbare	Wärmemenge	 von	 404	MJ/l	Prozesswasser	
ergab	(siehe	Tabelle	5).	Die	Gutschrift	für	die	aus	dem	Prozesswasser	in	den	Fermenter	
zugeführte	Wärmenergie	betrug	55	kJ	und	der	zusätzliche	Bedarf	an	elektrischer	Ener-
gie	1,5	Wh	pro	Liter	zu	reinigendes	Prozesswasser.	Die	Emissionen	aus	der	anaeroben	
Behandlung	wurden	zum	einen	als	Methanemissionen	aus	der	gesamten	Prozessfüh-
rung	und	zum	anderen	als	Restbelastungen	an	Nährstoffen	aus	dem	gereinigten	Pro-
zesswasser	angerechnet.		

Tabelle	5:	 Parameter	der	anaeroben	Prozesswasserreinigung	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input	
Prozesswasser	 1 l	

Methanmenge	 280 ml/g	VS	 ARAGÓN-BRICEÑO	et	al.	2017;	MARIN-BA-
TISTA et	al.	2020

oTS	 45 g/l	 MARIN-BATISTA	et	al.	2020	

Elektrische	Energie	 0,0015 kWh	 Berechnet,	nach	ROSENWINKEL	et	al.	2015	
In	den	Fermenter	zugeführte	
Wärme	 0,055 MJ/l	 Abgeschätzt,	50	%	der	Wärmeverluste	

HTC
Output	
Wärme	aus	Biogas	für	die	
HTC	 0,404 MJ	 Berechnet	

Zusätzlicher	Methanschlupf	 9,07*10-5 kg	 Abgeschätzt	(1	%	der	Methanmenge)		

Phosphor	 2,0*10-4 kg	 ARAGÓN-BRICEÑO	et	al.	2017;	MERZARI	et	
al.	2020

Stickstoff	 3,0*10-4 kg	 ARAGÓN-BRICEÑO	et	al.	2017;	MARIN-BA-
TISTA et	al.	2020;	MERZARI	et	al.	2020	

Gereinigtes	Prozesswasser	 1 l	 	
	

Nassoxidation	
Um	die	hohen	Gehalte	an	Organik	im	Prozesswasser	zu	reduzieren,	hat	sich	neben	dem	
biologischen	Abbau	die	chemische	Nassoxidation	als	alternative	Behandlung	bewährt	
(BASKYR	et	al.	2014;	STUTZENSTEIN	et	al.	2018;	WEINER	et	al.	2018;	AXEGÅRD	2019).	Die	
Nassoxidation	 im	modellierten	Szenario	beruhte	auf	dem	 „OxiPower“	Prozess	der	C-
Green	Technology	AB	(AXEGÅRD	2019).	Für	die	Bereitstellung	des	nötigen	Druckes	zur	
Injektion	der	Luft	wurden	pro	Liter	Prozesswasser	0,217	MJ	elektrische	Energie	benötigt	
wodurch	0,119	MJ	an	Wärme	aufgrund	der	Oxidation	generiert	wurden,	die	in	den	HTC	
Prozess	zurückgespeist	werden	konnten	(siehe	Tabelle	6).	Anschließend	erfolgte	in	An-
lehnung	an	den	Basisprozess	eine	aerobe	Reinigung	des	nassoxidierten	Prozesswas-
sers.		
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Tabelle	6:	 Parameter	der	Nassoxidation	des	Prozesswassers	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input	
Prozesswasser	 1 l	

Elektrische	Energie	 0,271 MJ	 Berechnet,	nach	AXEGÅRD	2019	

CSB	Reduktion	 70 %	 AXEGÅRD	2019	
Output	
Wärme	aus	der	Nassoxi-
dation	 0,119 MJ	 Berechnet,	nach	AXEGÅRD	2019	

CSB	 1,8*10-2 kg	 Berechnet,	nach	AXEGÅRD	2019	

Phosphor	 2,0*10-4 kg	 ARAGÓN-BRICEÑO	et	al.	2017;	MERZARI	et	
al.	2020

Stickstoff	(Ammonium)	 3,0*10-4 kg	 ARAGÓN-BRICEÑO	et	al.	2017;	MARIN-BA-
TISTA et	al.	2020;	MERZARI	et	al.	2020	

Nassoxidiertes	Prozess-
wasser	 1 l	 	

	

Bereitstellungsform der zusätzlichen thermischen Energie 

Die	HTC	des	Klärschlamms	benötigte	aufgrund	der	relativ	geringen	Energiedichte	und	
der	hohen	Aschegehalte	des	zu	behandelnden	Klärschlamms	zusätzliche	 thermische	
Energie	 zum	Erreichen	 der	 benötigten	 Prozesstemperatur.	 Die	 Bereitstellung	 im	 Ba-
sisszenario	erfolgte	mittels	Biogas	aus	der	anaeroben	Stufe	der	Kläranlage.	Um	zusätz-
lich	Szenarien	der	HTC	abzubilden,	in	denen	kein	Biogas	zur	Verfügung	steht,	wurden	
bei	der	Sensitivitätsanalyse	zwei	weitere	Bereitstellungspfade	für	die	benötigte	thermi-
sche	Energie	modelliert.	Zunächst	erfolgte	ein	Austausch	des	verwendeten	Biogases	mit	
einem	generischen	Prozess	für	die	Bereitstellung	der	Wärme	aus	Erdgas.	Im	anderen	
Szenario	 wurde	 davon	 ausgegangen,	 dass	 der	 HTC-Reaktor	 mittels	 Strom	 beheizt	
wurde.		

Strom-Mix 

Die	Emissionen	aus	der	Strombereitstellung	nahmen	für	viele	Umweltwirkungskatego-
rien	einen	hohen	Anteil	an	den	jeweiligen	Gesamtemissionen	ein.	Um	auch	zukünftige	
Strom-Mixe	in	die	Ökobilanz	mit	einzubeziehen	wurde	auf	Prozesse	aus	der	GaBi-Da-
tenbank	zurückgegriffen,	die	Projektionen	der	Zusammensetzung	der	Strombereitstel-
lung	für	die	Jahre	2030,	2040	und	2050	beinhalteten.	Die	zur	Verfügung	stehenden	pro-
jizierten	Strommixe	in	der	GaBi	Datenbank	basierten	auf	einer	Veröffentlichung	der	Eu-
ropäischen	Kommission	aus	dem	Jahr	2016	(ZAMPARA	et	al.	2016).		

Parametervariation 

Neben	der	Anwendung	unterschiedlicher	Prozessanpassungen	erfolgte	zur	Ermittlung	
der	Sensitivität	des	Modells	eine	Parametervariation	für	einzelne	Kennwerte	innerhalb	
der	Prozessketten.	Als	maßgebliche	Parameter,	die	Einfluss	auf	die	Ergebnisse	des	Mo-
dells	haben,	wurden	die	Menge	an	polymerem	Flockungshilfsmittel,	die	Rückführungs-
rate	der	 thermischen	Energie	 innerhalb	des	HTC-Prozesses	 (Wärmerückgewinnung),	
die	Nährstoffkonzentrationen	der	Biokohlen	bei	der	agrarischen	Anwendung	(SH1),	die	
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zu	substituierende	Menge	an	Torfmoos	(SH2)	sowie	der	Energiegehalt	der	Biokohle	in	
den	Szenarien	der	energetischen	Nutzung	(SH3	und	SH4)	identifiziert.		

Menge an polymerem Flockungshilfsmittel 

Die	Auswertung	der	Wirkungsabschätzung	zeigte,	dass	das	modellierte	System	von	der	
eingesetzten	 Menge	 an	 polymerem	 Flockungshilfsmittel	 zur	 Entwässerung	 des	 Klär-
schlamms	beeinflusst	wurde.	Deshalb	erfolgte	in	der	Sensitivitätsanalyse	mittels	Para-
metervariation	die	Anpassung	der	Menge	um	10	%,	sodass	diese	von	10	kg/	Mg(TS)	auf	
9	kg/Mg(TS)	reduziert	und	die	sich	daraus	ergebenden	Auswirkungen	innerhalb	der	ein-
zelnen	Umweltwirkungskategorien	beurteilt	wurden.		

Rückgewinnungsgrad der thermischen Energie 

Die	Rückgewinnung	der	zugeführten	thermischen	Energie	zum	Aufheizen	des	HTC-Pro-
zesses	hatte	großen	Einfluss	auf	die	gesamten	 thermischen	Energieströme	 innerhalb	
der	Prozesskette.	Eine	Rückführung	der	im	HTC-Schlamm	enthaltenen	Energie	mittels	
geeigneter	Wärmeaustauscher	zum	Aufwärmen	des	zu	carbonisierenden	Klärschlamms	
erfolgt	bei	allen	großtechnischen	HTC-Anlagen.	Die	erzielbaren	Rückgewinnungsraten	
sind	jedoch	je	nach	Prozess-	und	Anlagenkonfiguration	unterschiedlich.	Es	zeigte	sich,	
dass	eine	effektive	Rückgewinnung	der	Abwärme	aus	dem	HTC-Prozess	die	Effizienz	
des	 Gesamtsystems	 maßgeblich	 beeinflussen	 kann	 (ARAGÓN-BRICEÑO	 et	 al.	 2020;	
GONZÁLEZ	et	al.	2021).	In	der	Parametervariation	wurde	der	Anteil	der	mittels	Wärme-
übertrager	zurückführbaren	Menge	an	thermischer	Energie	verändert	und	dadurch	die	
zusätzlich	benötigte	thermische	Energie	sowie	die	sich	daraus	ergebenden	Emissionen	
angepasst.		

Nährstoffkonzentrationen in der Biokohle 

Als	wichtiger	Faktor	bei	der	stofflichen	Anwendung	der	Biokohle	in	der	Landwirtschaft	
konnten	die	Nährstoffkonzentrationen	der	Biokohle	identifiziert	werden.	Durch	einen	hö-
heren	Gehalt	an	N,	K	und	vor	allem	P	erhöhten	sich	die	entsprechenden	Gutschriften	für	
die	konventionellen	Dünger	und	damit	verringerten	sich	die	Emissionen	in	den	meisten	
Wirkungskategorien.	Die	Anpassung	der	einzelnen	Parameter	erfolgte	dabei	um	die	fest-
gelegte	Varianz	von	10	%.		

Menge an Torf 

Für	die	Substitution	von	Torf	in	der	Hortikultur	wurde	von	einem	mengenmäßigen	Aus-
tausch	mit	der	Biokohle	ausgegangen.	Um	den	Einfluss	der	subsituierten	Menge	zu	eva-
luieren,	erfolgte	ebenfalls	eine	Anpassung	um	die	festgelegten	10	%.		

Energiegehalt der Biokohle 

Der	Energiegehalt	der	durch	das	HTC-Verfahren	gewonnenen	Biokohle	variiert	je	nach	
zugrundeliegenden	Klärschlammeigenschaften	 und	 den	 gewählten	 Prozessbedingun-
gen	in	einem	weiten	Bereich	(KIM	et	al.	2014;	DANSO-BOATENG	et	al.	2015;	TASCA	et	al.	
2019;	HÄMÄLÄINEN	et	al.	2021),	wodurch	sich	die	Verbrennungseigenschaften	der	Bio-
kohle	 (Heizwert)	 und	 die	 sich	 daraus	 ergebenden	 Gutschriften	 für	 die	 substituierten	
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Energien	ebenfalls	ändern	und	diese	Änderungen	sich	wiederum	auf	die	Gesamtemis-
sionen	innerhalb	der	einzelnen	Wirkungskategorien	auswirken.	Deshalb	wurde	der	Ein-
fluss	des	Heizwertes	der	gewonnenen	Biokohlen	mittels	Parametervariation	bestimmt.		

Sensitivitätsanalyse	der	Prozessketten	zur	Pyrolyse	von	
Klärschlamm	

Wie	bei	den	Prozessketten	der	HTC	und	deren	Biokohlenutzungsszenarien	wurden	für	
die	Pyrolyseprozesse	ebenfalls	 zwei	 verschiedene	Methoden	zur	Sensitivitätsanalyse	
des	erstellten	Modells	angewandt.	Zum	einen	wurde	im	Rahmen	einer	Szenarioanalyse	
die	gewählten	Bereitstellungformen	der	thermischen	und	elektrischen	Energie	der	Bio-
kohleherstellung	evaluiert.	Zum	anderen	erfolgte	eine	Parametervariation,	bei	der	die	
Eigenschaften	der	Biokohle	hinsichtlich	Düngewirkung	und	Schadstoffgehalt	variiert	so-
wie	die	Energieeffizienz	des	Pyrolyseprozesses	angepasst	wurde.	

Szenarioanalyse 

In	der	Analyse	der	gewählten	Prozesse	wurden	die	Auswahl	des	Flockungshilfsmittels,	
die	zukünftigen	Strom-Mixe	und	die	Bereitstellungsart	der	für	die	Pyrolyse	und	die	Trock-
nung	benötigten	thermischen	Energie	variiert,	um	mögliche	Einflussfaktoren	maßgebli-
cher	Prozesskettenglieder	und	damit	die	Varianz	der	Bilanzierungsergebnisse	zu	identi-
fizieren.		

Einsatz eines alternativen Flockungshilfsmittels 

Da	die	Entwässerung	des	Klärschlamms	für	beide	thermochemischen	Konversionsme-
thoden	betrachtet	wurde,	erfolgte	die	Modellierung	der	Entwässerung	mit	stärkebasier-
tem	Flockungshilfsmittel	analog	zum	HTC-Szenario.		

Strom-Mix 

Um	 die	 zukünftigen	 Entwicklungen	 hinsichtlich	 einer	 veränderten	 Bereitstellung	 mit	
elektrischer	Energie	im	Modell	der	Pyrolyse	abzubilden,	erfolgte	die	Bilanzierung	wie	bei	
der	HTC	mit	projizierten	Strom-Mixen	für	die	Jahre	2030,	2040	und	2050	mithilfe	von	
generischen	 Prozessen	 aus	 der	 GaBi-Datenbank.	 Ebenfalls	 abgebildet	 wurde	 der	
Strombezug	aus	Biogas.	

Bereitstellung der zusätzlichen thermischen Energie 

Bei	der	Betrachtung	der	gesamten	Prozesskette	zeigte	sich,	dass	die	Pyrolyse	eine	vor-
geschaltete	Trocknung	des	Klärschlamms	benötigt.	Die	Trocknung	erforderte	zusätzli-
che	thermische	Energie,	da	die	aus	der	Pyrolyse	bereitgestellte	Wärme	nicht	ausreichte,	
die	entsprechende	Wassermenge	zu	verdampfen.	Deshalb	wurde	im	Basisszenario	auf	
das	in	der	Kläranlage	erzeugte	Biogas	zurückgegriffen,	um	die	zusätzlich	benötigte	Wär-
memenge	bereitzustellen.	Um	ungünstigere	Anlagenkonfigurationen	abzubilden,	in	de-
nen	kein	Biogas	zur	Verfügung	stand,	wurde	die	benötigte	Energie	in	der	Szenarioana-
lyse	aus	fossilen	Quellen	gedeckt.	Zum	einen	erfolgte	die	Bereitstellung	der	Trocknungs-
wärme	aus	Erdgas	und	zum	anderen	wurde	sie	aus	elektrischer	Energie	generiert.		
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Parametervariation 

Neben	der	Auswahl	geeigneter	Prozessketten	zur	Abbildung	des	Gesamtsystems	hatte	
die	Wahl	geeigneter	Parameter	innerhalb	der	betrachteten	Prozesse	zusätzlichen	Ein-
fluss	auf	die	Varianz	der	Bilanzierungsergebnisse.	Neben	den	Biokohleeigenschaften	
hinsichtlich	der	Schad-	und	Nährstoffe	wurde	zusätzlich	die	Energieeffizienz	des	Pyroly-
seprozesses	und	des	Trocknungsprozesses	sowie	die	Menge	an	benötigtem	Flockungs-
hilfsmittel	untersucht.	Außerdem	erfolgte	eine	Variation	der	zu	substituierenden	Menge	
an	Torf	und	Substrat	für	die	Biogasproduktion.	

Schwermetallgehalte der Biokohle 

Als	wichtiger	Faktor	mit	Einfluss	auf	die	Toxizitätswirksamkeit	 in	den	entsprechenden	
Wirkungskategorien	konnte	der	Schwermetallgehalt	der	Biokohlen	 identifiziert	werden.	
Die	dabei	maßgebliche	Komponente	war	das	aus	Biokohle	in	die	Bodenmatrix	abgege-
bene	Blei,	Cadmium	und	Zink,	sodass	für	diesen	Schwermetallgehalt	eine	Parameter-
variation	durchgeführt	wurde.	

Kohlenstoffgehalt der Biokohle  

Der	Kohlenstoffgehalt	spielte	eine	wichtige	Rolle	bei	der	Kohlenstoffsequestrierung	der	
Biokohle.	Je	höher	der	Kohlenstoffgehalt	der	erzeugten	Biokohle	war,	desto	größer	war	
der	potentielle	Kohlenstoffentzug	aus	der	Atmosphäre.	Der	Kohlenstoffgehalt	von	Klär-
schlämmen	und	den	daraus	erzeugten	Biokohlen	schwankt	allerdings	in	einem	sehr	wei-
ten	Bereich	(LIU	et	al.	2018;	LEDAKOWICZ	et	al.	2019;	CHANG	et	al.	2022)	und	damit	un-
terliegt	 die	 potentielle	Kohlenstoffsequestrierung	 einer	 hohen	 Bandbreite.	Mithilfe	 der	
Parametervariation	wurde	der	Einfluss	auf	die	Kohlenstoffsequestrierung	und	deren	Aus-
wirkungen	auf	die	Ergebnisse	der	Umweltwirkungskategorien	ermittelt. 	

Nährstoffgehalt der Biokohle 

Die	Anwendung	der	Biokohle	in	der	Landwirtschaft	liefert	einen	Teil	der	benötigten	Nähr-
stoffmenge	 für	 einen	 ertragreichen	 Anbau	 (MÉNDEZ	 et	 al.	 2013;	 LEIVA-SUÁREZ	 et	 al.	
2020;	RACEK	et	al.	2020;	GOLDAN	et	al.	2022).	Dadurch	konnten	Gutschriften	für	den	
Ersatz	konventioneller	Düngemittel	erzielt	werden,	deren	Höhe	von	der	in	der	Biokohle	
enthaltenen	Menge	an	Nährstoffen	(N,	P	und	K)	abhängt.	In	der	Parametervariation	wur-
den	die	drei	Nährstoffgehalte	deshalb	hinsichtlich	 ihres	Einflusses	auf	die	Ergebnisse	
innerhalb	der	Umweltwirkungskategorien	evaluiert.	

Energieeffizienz des Pyrolyseprozesses und der Trocknung 

Die	 für	 den	Pyrolyseprozess	und	die	 vorgeschaltete	Trocknung	benötigte	 thermische	
und	elektrische	Energie	wurde	mittels	Parametervariation	hinsichtlich	 ihres	Einflusses	
auf	die	Emissionspotentiale	überprüft.	Dadurch	sollten	mögliche	Verbesserungspotenti-
ale	in	der	Prozessführung	abgebildet	werden.		

Menge an Flockungshilfsmittel 

Das	modellierte	System	zeigte	einen	großen	Einfluss	der	eingesetzten	Menge	an	Flo-
ckungshilfsmittel	 auf.	 Deshalb	 wurden,	 wie	 in	 der	 Sensitivitätsanalyse	 zur	 HTC,	 die	
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Menge	an	Flockungshilfsmittel	um	10	%	reduziert	und	erhöht	und	die	Auswirkungen	auf	
die	Ergebnisse	der	einzelnen	Wirkungskategorien	beurteilt.		

Torfmenge 

Die	zu	substituierende	Menge	an	Torf	 im	Gartenbau	wurde	ebenfalls	mittels	Variation	
des	Parameters	hinsichtlich	deren	Einflusses	auf	die	Emissionscharakteristik	des	Sze-
narios	SP2	untersucht.		

Biogassubstratmenge 

Im	Szenario	SP3,	in	dem	eine	Kaskadennutzung	der	Biokohle	in	der	Landwirtschaft	vor-
gesehen	war,	erfolgte	eine	Variation	der	zu	substituierenden	Menge	an	Maissilage,	so-
dass	dort	ebenfalls	die	Höhe	des	Einflusses	auf	die	Umweltwirkungskategorien	festge-
stellt	werden	konnte.		

3.2	 Modellierung	der	thermochemischen	Konversion	

Zur	Berechnung	aller	Stoff-	und	Energieströme	der	thermochemischen	Konversionspro-
zesse	und	der	anschließenden	Biokohleanwendungen	wurde	ein	Modell	für	die	betrach-
teten	Prozessketten	in	der	LCA-Software	GaBi	angefertigt.	Dafür	wurden	die	einzelnen	
Prozesse	des	Vordergrundsystems	erstellt	und	mit	den	entsprechenden	Parametern	ver-
sehen.	Die	jeweiligen	Parameter	der	Prozesse	zur	Berechnung	der	Stoff-	und	Energief-
lüsse	innerhalb	des	Modells	werden	im	folgenden	Kapitel	vorgestellt.		

3.2.1	 Hydrothermale	Carbonisierung	

Die	Prozesskette	der	modellierten	HTC	des	ausgefaulten	Klärschlamms	ist	 in	der	Be-
schreibung	der	Systemgrenzen	dargestellt	 (siehe	Abbildung	6).	Die	Parametrisierung	
des	Gesamtmodells	ergab	sich	anhand	der	Stoff-	und	Energieflüsse	für	jeden	einzelnen	
Teilprozess	innerhalb	der	modellierten	Prozesskette.	

Entwässerung	des	Klärschlamms	

Bevor	der	ausgefaulte	Klärschlamm	der	thermochemischen	Behandlung	zugeführt	wird,	
erfolgt	 eine	mechanische	Entwässerung	 des	Klärschlamms	mittels	 Schneckenpresse	
auf	einen	Trockensubstanzgehalt	von	20	%.	In	Anlagenkonzepten	im	industriellen	Maß-
stab	wird	dieser	vorgelagerte	Entwässerungsschritt	ebenfalls	durchgeführt	(siehe	REMY	
und	STÜBNER	2015;	AXEGÅRD	2019;	BUTTMANN	2019;	KUHLES	2019) und	verringert	den	
Bedarf	an	zusätzlicher	thermischer	Energie.	Die	abgetrennte	flüssige	Fraktion	wird	zu-
rück	in	die	Kläranlage	geleitet	und	aerob	behandelt.	Die	Parameter	für	den	Entwässe-
rungsprozess	sind	in	Tabelle	7	dargestellt.	Die	Belastung	aus	dem	Prozesswasser	ergab	
sich	aus	den	Daten	des	generischen	Prozesses	zur	Abwasserbehandlung	aus	der	GaBi-
Datenbank.	Dafür	wurde	angenommen,	dass	die	Rückbelastung	an	N	und	C	aus	dem	
Filtrat,	 die	 in	 der	 Kläranlage	 zusätzlich	 behandelt	 werden	muss,	mit	 zusätzlich	 10	%	
(C	=	5	%;	N	=	10-20	%,	siehe	DENKERT	et	al.	2013)	der	Aufwendungen	für	den	Prozess	
der	Rohabwasseraufbereitung	angerechnet	und	die	entsprechenden	Elementarflüsse	in-
nerhalb	des	Prozesses	dahingehend	adaptiert	wurden.	Darüber	hinaus	wurde	 für	die	
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Modellierung	der	Filtratbehandlung	unterstellt,	dass	die	Schwermetalle	größtenteils	im	
Feststoff	verbleiben.	Für	die	aerobe	Aufbereitung	des	Filtrats	erfolgte	die	Modellierung	
mithilfe	des	Standardprozesses	aus	der	GaBi	Datenbank,	um	eine	Vergleichbarkeit	mit	
den	anderen	Szenarien	herzustellen.	Die	Verbräuche	an	Flockungsmittel	 und	elektri-
scher	Energie	sowie	die	erzielbaren	Trockensubstanzgehalte	stammten	aus	dem	DWA	
Merkblatt	366.		

Tabelle	7:	 Parameter	der	Klärschlammentwässerung	vor	der	thermochemischen	Behand-
lung	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input	
Elektrische	Energie	 0,8 Wh/kg	 DENKERT	et	al.	2013,	Schneckenpresse	

Flockungsmittel		 10 g/kg	TS	 DENKERT	et	al.	2013,	Schneckenpresse	

Klärschlamm	(5	%	TS)	 1 kg	 DENKERT	et	al.	2013,	Schneckenpresse	
Output	
Klärschlamm	(20	%	TS)	 0,25 kg	 Berechnet	

Filtrat	 0,75 kg	 Berechnet	
	

HTC	

Als	Input	der	HTC	wurde	der	ausgefaulte	und	entwässerte	Klärschlamm	betrachtet.	Die	
gewählten	 Prozessbedingungen	 ergaben	 sich	 aus	 der	 Berücksichtigung	 unterschied-
lichster	Parameter	aus	einer	mannigfaltigen	Quellenanzahl,	die	über	die	 letzten	Jahre	
zusammengetragen	wurde.	Zum	einen	sollte	ein	möglichst	hoher	Trockensubstanzge-
halt	bei	möglichst	geringem	Energieaufwand	erreicht	werden.	Dafür	durfte	die	gewählte	
Temperatur	einerseits	nicht	zu	hoch	und	andererseits	nicht	zu	gering	sein	und	die	Be-
handlungsdauer	nicht	zu	lang	und	gleichzeitig	nicht	zu	kurz	gewählt	werden	(CATENACCI	
et	al.	2022).	Gleichzeitig	sollte	eine	gute	Behandlungsfähigkeit	des	anfallenden	Prozess-
wassers	 gewährleistet	 werden,	 indem	 eine	 möglichst	 niedrige	 Temperatur	 und	 eine	
kurze	Behandlungsdauer	 die	Anhäufung	 von	 refraktären	organischen	Fraktionen	und	
potentiellen	 biologischen	 Hemmstoffen	 im	 Prozesswasser	 verhindern.	 Andererseits	
sollte	die	Behandlung	zu	einer	umfänglichen	Beseitigung	von	potentiellen,	organischen	
Schadstoffen	wie	Arzneimittelrückständen	führen,	was	einer	möglichst	hohen	Behand-
lungstemperatur	und	-dauer	bedarf.	Alles	in	allem	ergaben	sich	als	Kompromiss	aus	den	
gesetzten	Anforderungen	folgende	Prozessrandbedingungen	(Tabelle	8).	

Tabelle	8:	 Gewählte	Randbedingungen	der	HTC	von	Klärschlamm	

Parameter Wert Einheit 
Behandlungstemperatur	 200 °C	

Behandlungsdauer	 1 h	

Input:	Klärschlamm		 20 %	TS	
	

Die	Modellierung	der	benötigten	Wärme	für	den	spezifischen	Stoffstrom	erfolgte	man-
gels	Literatur	und	Industriedaten	zunächst	auf	Basis	mathematischer	Überlegungen.	Im	
späteren	Verlauf	der	Iterativen	Bilanzierung	(siehe	Kapitel	2.3.1)	wurden	die	Ergebnisse	
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mit	während	der	Bearbeitungsphase	dieser	Arbeit	veröffentlichten	Industrie-	und	Litera-
turdaten	für	ähnliche	Substrateigenschaften	und	Anlagenkonfigurationen	verglichen,	va-
lidiert	und	wenn	nötig	angepasst	(siehe	Tabelle	A.1).	Um	die	benötigte	Wärmemenge	
zum	Aufheizen	des	Klärschlamms	zu	bestimmen,	wurde	zunächst	ein	Ansatz	gewählt,	
wie	er	unter	anderem	auch	von	BARBER	(2020)	angewendet	wurde,	der	den	benötigten	
Wärmestrom	aus	den	massenmäßigen	Anteilen	 der	Feststoffe	 und	des	Wassers	be-
stimmt	(siehe	Gleichung	3.1).	 

𝛷𝛷��� � �𝑆𝑆�� ∗ 𝑝𝑝� ∗ �� � 𝑆𝑆�� ∗ 𝑝𝑝� ∗ ���	 	 	 (3.1)	

Mit:	
Φges=	benötigte	Wärmemenge	[kJ]		
cp=	spezifische	Wärmekapazität	[kJ/(kg*K)]	für	Wasser	(w)	und	Feststoff	(f)	
m=	Masse	[kg]	des	Wassers	(w)	und	des	Feststoffes	(f)	
∆T=	Temperaturdifferenz	zwischen	Input	und	der	Behandlungstemperatur	[K]	
	
Die	Nutzung	der	spezifischen	isobaren	Wärmekapazität	cp	ist	aufgrund	des	im	Prozess	
stattfindenden	 Druckanstiegs	 eigentlich	 nicht	 ganz	 korrekt,	 um	 den	 Aufwärmprozess	
adäquat	abzubilden.	Nach	Erreichen	der	Siedetemperatur	würde	eine	Wärmezufuhr	bei	
konstantem	Druck	zu	einer	Verdampfung	des	Wassers	führen.	Im	HTC-Prozess	erhöht	
sich	dagegen	bei	konstantem	Volumen	bei	weiterer	Wärmezufuhr	der	Druck.	In	der	Pra-
xis	wird	daher	eine	„spezifische	Wärmekapazität	entlang	der	Siedelinie“	(cs)	verwendet,	
deren	Unterschied	zum	cp-Wert	jedoch	nur	für	hohe	Temperaturen	nahe	des	kritischen	
Punktes	(für	T	<	0,8	Tc)	bedeutsam	ist	(KLEIBER	und	JOH	2013).	Daraus	folgt,	dass	für	
Wasser	innerhalb	der	betrachteten	Temperaturgrenzen	bis	zu	einer	Temperatur	von	ca.	
300	°C	bezüglich	der	spezifischen	Wärmekapazität	des	Wassers	annährungsweise	auf	
den	 Tabellenwert	 für	 den	 Sättigungszustand	 zurückgegriffen	 werden	 kann	
(4,49	kJ/(kg*K)	bei	200	°C,	WAGNER	et	al.	2013).	Für	die	spezifischen	Wärmekapazitäten	
des	Trockensubstanzanteils	der	Feststoffe	wurde	ein	Wert	von	1,5	kJ/(kg*K)	angenom-
men	(BARBER	2020).	Ausgehend	von	einer	Temperatur	des	Klärschlamms	aus	der	me-
sophilen	Vergärung	nach	der	Entwässerung	von	37	 °C	beträgt	die	ermittelte	Wärme-
menge	zum	Erreichen	der	Prozesstemperatur	0,659	MJ/kg.	Die	Wärmeverluste	wurden	
zunächst	in	Anlehnung	an	(REMY	et	al.	2013)	auf	ca.	20	%	der	benötigten	Wärmemenge	
geschätzt	(0,132	MJ/kg)	(siehe	Tabelle	9)	und	im	Anschluss	mithilfe	der	Gesamtwärme-
bilanzen	der	großtechnischen	Anlagen	validiert	(siehe	OWSIANIAK	et	al.	2016;	BUTTMANN	
2019;	KUHLES	2019).	Für	die	Bereitstellung	dieser	Wärmeenergie	trugen	drei	verschie-
dene	Quellen	bei.	Die	erste	Wärmequelle	waren	die	internen	Wärmegewinne	durch	den	
exothermen,	thermochemischen	Umsatz	der	Organik	während	der	HTC.	Die	so	gewon-
nene	Wärmemenge,	die	aus	dem	exothermen	Umsatz	von	ca.	3,7	%	(REMY	et	al.	2013)	
des	Heizwertes	des	Schlammes	(11,5	MJ/kg	TS)	(HÄMÄLÄINEN	et	al.	2021)	entstammte	
(0,085	MJ/kg	bei	20	%	TS),	konnte	von	dem	Gesamtwärmebedarf	abgezogen	werden.	
Die	zweite	Wärmequelle	bestand	in	der	Wärmerückgewinnung	(0,192	MJ/kg),	die	dahin-
gehend	integriert	wurde,	dass	die	in	der	Praxis	meist	vor-	und	nachgeschalteten	Wär-
meaustauscher	 ebenfalls	 in	 dem	modellierten	 Prozess	 abgebildet	 wurden.	 Die	 dritte	
Quelle	zum	Schließen	der	Energiebilanz	stellte	die	zusätzlich	nötige,	externe	Wärmezu-
fuhr	dar	(0,467	MJ/kg).	Diese	erfolgte	im	Basisszenario	aus	der	Verfeuerung	von	Biogas.	
Der	Wert	 für	die	benötigte	elektrische	Energie	zum	Betrieb	der	HTC-Anlage	stammte	
aus	Angaben	kommerzieller	Anlagenbauer	und	wurde	auf	20	kWh/t	Schlamm	gesetzt.		
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Tabelle	9:	 Parameter	der	HTC	von	ausgefaultem	Klärschlamm	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Klärschlamm	 1 kg	

Wärmerückgewinnung	 0,192 MJ	 Berechnet	nach	REMY	et	al.	2013	

Externe	Wärmezufuhr		 0,467 MJ	 Berechnet	

Exergie	der	HTC	 0,085 MJ	 Berechnet	nach	REMY	et	al.	2013;		
HÄMÄLÄINEN et	al.	2021

Elektrische	Energie	 0,072 MJ	 BUTTMANN	2019;	KUHLES	2019	
Output	
HTC	Schlamm	 1 kg	

Wärmebedarf	Aufheizen	 0,659 MJ	 Berechnet	

Wärmeverluste	 0,132 MJ	
Berechnet	nach	REMY	et	al.	2013;		
OWSIANIAK	et	al.	2016;	BUTTMANN	2019;		
KUHLES 2019

 

HTC-Schlamm-Separation	

Die	Separation	der	Feststoffe,	die	für	den	HTC-Schlamm	nach	der	hydrothermalen	Car-
bonisierung	mittels	Kammerfilterpresse	erfolgte,	benötigte	keine	Flockungshilfsmittel,	da	
durch	die	Carbonisierung	eine	Freisetzung	des	Zellinnenwassers	der	Mikroorganismen	
des	Schlammes	und	eine	Koagulation	der	Partikel	stattfinden	und	die	Entwässerbarkeit	
massiv	gesteigert	werden	kann.	Der	Feuchtigkeitsgehalt	der	Biokohle	nach	der	Separa-
tion	ergab	sich	aus	typischen	Feuchtigkeitsgehalten	für	mechanische	Entwässerungs-
systeme	von	HTC-Schlämmen	aus	Klärschlamm	(LUCIAN	und	FIORI	2017).	Die	entspre-
chenden	Mengen	an	Fest-	und	Flüssigphase	wurden	anhand	der	Abscheidegrade	 für	
die	Feststoffe	(98	%)	und	des	Gesamtfeststoffgehalts	des	Klärschlamms	errechnet	und	
betrugen	bei	40	%	Restwassergehalt	in	der	Biokohle	pro	kg	HTC-Schlamm	664	g	Flüs-
sigphase	und	327	g	Feststoff	(siehe	Tabelle	10).	Die	bei	der	HTC	entstehenden	und	in	
diesem	 Model	 dem	 Entwässerungsprozess	 zugeteilten,	 freiwerdenden	 gasförmigen	
Emissionen	wurden	anhand	der	Daten	aus	BASSO	et	al.	 (2016)	und	OWSIANIAK	et	al.	
(2016)	abgeschätzt	 (9	g	 in	der	Gasphase	aus	einem	Kilogramm	HTC-Schlamm).	Die	
Energieverbräuche	 an	Strom	 stammten	 aus	 dem	DWA	Merkblatt	 366	 und	 bilden	mit	
0,0016	kWh	den	unteren	Bereich	für	Kammerfilterpressen	ab,	da	die	Entwässerungsei-
genschaften	des	Klärschlamms	durch	die	HTC	stark	verbessert	werden	können.		
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Tabelle	10:	 Parameter	der	HTC-Schlammentwässerung	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
HTC-Schlamm	 1 kg	

Elektrische	Energie	 0,0016 kWh	 DENKERT	et	al.	2013	

Flockungsmittel	 - -	 Nicht	nötig	

Abscheidegrad	Feststoffe	 98 %	 DENKERT	et	al.	2013	
Output	
Prozesswasser	 0,664 kg	 Berechnet	

Biokohle	(60%TS)	 0,327 kg	 Berechnet	

Kohlenstoffdioxid	(biogen)	 0,005 kg	 BASSO	et	al.	2016;	OWSIANIAK	et	al.	2016	

Kohlenstoffmonoxid	 0,00025 kg	 OWSIANIAK	et	al.	2016	

Methan	(biogen)	 2,5*10-6 kg	 BASSO	et	al.	2016	

Wasserstoff	 2,5*10-5 kg	 BASSO	et	al.	2016	
	

Prozesswasserbehandlung		

Aufgrund	der	 im	Prozess	vorherrschenden	Temperaturen	und	Drücke	werden	Inhalts-
stoffe	des	Klärschlamms	zersetzt	und	gelangen	als	organische	Säuren	und	Stickstoff-
verbindungen	in	das	Prozesswasser,	welches	einer	weiteren	Behandlung	zugeführt	wer-
den	muss,	bevor	es	in	einen	Vorfluter	eingeleitet	werden	kann.	Wegen	der	hohen	Stick-
stoffgehalte	wurde	 für	das	Basisszenario	davon	ausgegangen,	dass	 für	das	Prozess-
wasser,	welches	bei	der	Fest-Flüssig	Trennung	nach	der	HTC	entsteht,	eine	aerobe	Be-
handlung	auf	der	Kläranlage	erfolgte.	Dafür	wurden	die	Gehalte	an	C,	N	und	zu	einem	
kleinen	Anteil	an	P	so	modelliert,	dass	der	dafür	vorhandene,	generische	Prozess	aus	
der	Datenbank	mit	den	entsprechenden	 Inputgrößen	angepasst	wurde	(siehe	Tabelle	
11).	In	der	Szenarioanalyse	zur	Bestimmung	der	Sensitivität	wurde	dieses	Basisszenario	
mit	einer	anaeroben	Behandlung	sowie	einer	Nassoxidation	des	Prozesswassers	vergli-
chen	(siehe	Kapitel	3.1.9).	
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Tabelle	11:	 Parameter	zur	Definition	der	aeroben	Prozesswasserreinigung	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
BSB5	 30000 mg/l	 Abgeschätzt	(CSB	*0,5)	

CSB	 60000	 mg/l	 REMY	et	al.	2013;	MARIN-BATISTA	et	al.	
2019;	HÄMÄLÄINEN et	al.	2021	

BSB5	Abbaugrad	 95,0 %	 Abgeschätzt,	aus	Aufbereitungsprozess	

CSB	Abbaugrad	 47,5 %	 Abgeschätzt,	aus	Aufbereitungsprozess	

P	 200	 mg/l	
ARAGÓN-BRICEÑO	et	al.	2017;		
BHATT	et	al.	2018;	MERZARI	et	al.	2020;	
GERNER et	al.	2021

P	Abbaugrad	 96,4 %	 Standard	im	Prozess	

Ammoniak	(NH3)	 2000	 mg/l	 ARAGÓN-BRICEÑO	et	al.	2017;	MERZARI	et	
al.	2020;	HÄMÄLÄINEN et	al.	2021	

NH3	Abbaugrad	 95,2 %	 Standard	im	Prozess	

Nitrat	(NO3-)	 1400	 mg/l	 ARAGÓN-BRICEÑO	et	al.	2017;	MERZARI	et	
al.	2020;	HÄMÄLÄINEN et	al.	2021	

NO3-	Abbaugrad	 84,0 %	 Standard	im	Prozess	

Elektrische	Energie	 0,103 kWh	 Berechnet,	nach	LONGO	et	al.	2016	

Löschkalk	 0,00114 kg	 Standard	im	Prozess	

Eisen(III)-chlorid		 0,00057 kg	 Standard	im	Prozess	

Phosphorsäure	 6,26*10-8 kg	 Standard	im	Prozess	

Dampf	 0,0284 kWh	 Standard	im	Prozess	

Wasser	 1 kg	 Standard	im	Prozess	
	

Zwischenlagerung	der	Biokohle	nach	der	Separation	

Bei	der	Lagerung	der	Biokohle	auf	der	Kläranlage	bis	zum	Abtransport	für	die	verschie-
denen	Nutzungsszenarien	wurde	angenommen,	dass	es	durch	Verdunstungsvorgänge	
zu	einem	Verlust	von	Wasser	und	einigen	flüchtigen	organischen	Verbindungen	(VOC)	
kommt.	Das	Handling	der	Biokohle	erfolgte	mittels	Radlader,	der	entsprechende	Mengen	
an	Treibstoff	benötigte	(siehe	Tabelle	12).		
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Tabelle	12:	 Parameter	für	die	Zwischenlagerung	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Biokohle	 1 kg	 	

Diesel	(Ein-	&	Auslagern)	 0,0002 kg	 Berechnet	auf	Basis	eines	äquivalenten	
GaBi	Prozesses	

Verluste	 3 %	 Abgeschätzt	
Output	
Biokohle	 0,97 kg	 	

VOC	Emissionen	 0,0006 kg	 Abgeschätzt	(2	%	des	Gesamtverlustes)	

Wasser	(Verdunstung)	 0,0294 kg	 Abgeschätzt	

3.2.2	 Pyrolyse	

Die	Prozesskette	der	modellierten	Pyrolyse	des	ausgefaulten	Klärschlamms	 ist	 in	der	
Beschreibung	der	Systemgrenzen	dargestellt	(siehe	Abbildung	7).	Die	Parametrisierung	
des	Gesamtmodells	basierte	auf	den	Stoff-	und	Energieflüssen	für	jeden	einzelnen	Pro-
zess	innerhalb	der	Prozesskette.	

Entwässerung	

Bevor	 der	 ausgefaulte	Klärschlamm	einer	weiteren	 thermischen	Trocknung	 zugeführt	
wird,	erfolgt	eine	mechanische	Entwässerung	mithilfe	einer	Schneckenpresse	auf	einen	
Trockensubstanzgehalt	von	20	%.	Um	einen	Vergleich	zu	ermöglichen,	basiert	dieser	
Prozess	auf	demselben,	der	für	die	HTC-Prozesskette	verwendet	wurde	(siehe	Tabelle	
7).	Die	Filtratbehandlung	und	die	dafür	benötigten	Prozesse	aus	der	Datenbank	entspre-
chen	ebenfalls	der	Schlammentwässerung	in	der	HTC-Prozesskette.		

Trocknung	

Die	Trocknung	des	entwässerten	Klärschlamms	von	einem	Trockenrückstand	von	20	%	
auf	 einen	 für	 die	 Pyrolyse	 nötigen	 Trockenrückstand	 von	 80	%	 erfolgt	mittels	 Dünn-
schichttrockner	(JACOBS	et	al.	2021).	Die	für	die	Trocknung	benötigte	thermische	Energie	
wird	zum	einen	aus	der	überschüssigen	Wärme	der	nachgeschalteten	Pyrolyseöl-	und	
Pyrolysegasverbrennung	 bereitgestellt,	 welche	 nicht	 für	 die	 Pyrolyse	 selbst	 benötigt	
wird.	Da	die	dadurch	zur	Verfügung	stehende	Wärme	nicht	für	die	Trocknung	auf	den	
benötigten	 Trockensubstanzgehalt	 reicht,	 wird	 zum	 anderen	 zusätzliche	 thermische	
Energie	aus	dem	im	Klärwerk	anfallenden	Biogas	bereitgestellt.	Insgesamt	wurde	davon	
ausgegangen,	 dass	 pro	 verdampftem	 kg	 Wasser	 thermische	 Energie	 in	 Höhe	 von	
0,8	kWh	benötigt	wird	(siehe	Tabelle	13).	Neben	der	thermischen	Energie	benötigt	der	
Trockner	elektrische	Energie	zum	Antrieb	der	Umwälzaggregate	für	Luft	und	Schlamm	
sowie	der	peripheren	Anlagentechnik.	Der	benötigte	Strom	belief	sich	auf	insgesamt	0,09	
kWh/kg	verdampftes	Wasser	(SCHNELL	et	al.	2020;	JACOBS	et	al.	2021).	Die	für	die	An-
fahrphase	benötigte	zusätzliche	Energie	zum	Aufheizen	des	Trockners	nach	Revisions-
phasen	ist	eher	gering	und	wird	zu	100	%	aus	Biogas	gedeckt.	Zusätzliche	Wärmever-
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luste	durch	Abstrahlung,	die	Brüden	sowie	das	Trocknungsgut	sind	bereits	 in	der	Be-
rechnung	des	benötigten	Wärmebedarfs	enthalten.	Die	aus	der	Trocknung	entstehenden	
Emissionen	wurden	der	Brüdenaufbereitung	zugeschlagen.	

Tabelle	13:	 Parameter	der	Trocknung	des	entwässerten	Klärschlamms	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Schlamm	(20	%	TS)	 1 kg	 	

Elektrische	Energie	 0,09 kWh/kg	
H2O		 SCHNELL	et	al.	2020;	JACOBS	et	al.	2021	

Thermische	Energie	 0,8 kWh/kg	
H2O	 SCHNELL	et	al.	2020	

Thermische	Energie	 2,16 MJ	 Berechnet	

Elektrische	Energie	 0,19 MJ	 Berechnet	

Wärmezufuhr	(Pyrolyse)		 0,84 MJ	 Berechnet,	aus	Pyrolyse-Prozess	

Externe	Wärmezufuhr		 0,88 MJ	 Berechnet	

Wärmebedarf	Anfahrphase	 0,035 MJ	 Berechnet,	aus	1,2	%	der	Betriebszeit		
(enthalten	in	der	externen	Wärmezufuhr)

Output	
Schlamm	(80	%	TS)	 0,25 kg	 Berechnet	

Wärmeverluste	 5 %	 DWA	379	

Brüden		 0,75 kg	 Berechnet	
	

Behandlung	der	Brüden	

Die	Rückbelastung	durch	das	Brüdenkondensat	ist	im	Vergleich	zur	Rückbelastung	aus	
der	Schlammentwässerung	eher	als	geringfügig	einzustufen	(JACOBS	et	al.	2021).	Trotz-
dem	wurden	in	der	durchgeführten	Bilanzierung	die	Behandlung	der	anfallenden	Brüden	
und	 die	 entsprechenden	 Emissionen	 mit	 einbezogen.	 Zunächst	 werden	 die	 Brüden	
sauer	gewaschen,	um	die	Staubpartikel	und	die	potentiell	hohen	Ammoniumgehalte	zu	
entfernen.	Nach	dem	Wäscher	wird	die	Abluft	in	einem	Biofilter	behandelt.	Da	Industrie-
daten	zur	Aufbereitung	von	Klärschlammtrocknungsbrüden	fehlen	(HORTTANAINEN	et	al.	
2017)	und	bei	der	thermischen	Trocknung	nahezu	das	komplette	verdampfte	Ammonium	
als	Ammoniak	vorliegt	(SZYPULSKA	et	al.	2021),	wurde	die	zur	Auswaschung	beziehungs-
weise	zur	Behandlung	benötigte	Menge,	die	auf	Basis	einer	stöchiometrischen	Umset-
zung	von	80	%	des	Ammoniaks	eingesetzt	werden	muss,	angesetzt.	Der	Rest	des	Am-
moniums	im	Brüdenkondensat	wird	der	aeroben	Prozesswassernachbehandlung	zuge-
führt	(Tabelle	14).	Neben	den	gasförmigen	Stickstoffemissionen	treten	bei	der	nachge-
schalteten	Abluftbehandlung	Methanemissionen	auf,	die	nicht	durch	den	Wäscher	oder	
Biofilter	abgebaut	werden.	Um	auch	diese	Emissionen	mit	in	die	Bilanz	einzubeziehen,	
wurde	abgeschätzt,	dass	20	mg/m³	Abluft	als	Methanemissionen	anfallen	(Grenzwert	TA	
Luft,	siehe	JACOBS	et	al.	2021).	Bei	einem	Wassergehalt	von	50	g/m³	der	gesättigten	Luft	
(39	°C)	(SONNTAG	und	HEINZE	1982)	entsprächen	diese	Emissionen	0,4	mg	Methan	pro	
verdampftem	Gramm	Wasser	in	der	Abluft.	Die	Aufteilung	der	auskondensierten	Was-
sermenge	 und	 der	 über	 den	 Biofilter	 geleiteten	 Wassermenge	 wurde	 mit	 1:2	 abge-
schätzt.	Die	Eigenschaften	des	Brüdenkondensates	hinsichtlich	der	Frachten	an	Organik	
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und	Stickstoff	wurden	als	Mittelwerte	der	Konzentrationsbandbreite	nach	(JACOBS	et	al.	
2021)	abgeschätzt.	Die	Rückbelastung	wurde	wie	schon	beim	Filtrat	aus	der	Entwässe-
rung	einem	parametrisierten,	generischen	Prozess	aus	der	GaBi	Datenbank	zugeführt,	
der	die	entsprechenden	Emissionen	abbildet.	In	der	Praxis	wird	die	in	den	Brüden	ent-
haltene	Wärmeenergie	meist	zur	Erwärmung	des	Rohschlamms	oder	des	Faulbehälters	
beziehungsweise	der	Betriebsgebäude	eingesetzt	(JACOBS	et	al.	2021).	Da	diese	zwar	
innerhalb	des	Bilanzkreises	der	Kläranlage	jedoch	außerhalb	der	betrachteten	System-
grenzen	 liegen,	wurde	 für	diese	Form	der	Wärmerückgewinnung	keine	Gutschrift	ge-
währt.	

Tabelle	14:	 Parameter	der	Brüdenaufbereitung		

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Brüden	 1 kg	 	

Wäscher	Schwefelsäure	 972 mg/kg	 Berechnet	(Stöchiometrische	Entfernung	
von	80 %	NH3)

Brüdenkondensat	 0,33 kg	 Abgeschätzt	

CSB	Brüdenkondensat	 4650 mg/kg	 JACOBS	et	al.	2021	

BSB5	Brüdenkondensat	 1325 mg/kg	 JACOBS	et	al.	2021	
NH3	Brüdenkondensat	vor	
Wäscher	 3500 mg/kg	 HORTTANAINEN	et	al.	2017	

NH3	Brüdenkondensat	
nach	Wäscher	 700 mg/kg	 Berechnet	

Output	
Ammoniumsulfat		
(in	Lösung)	 3772 mg/kg	 Berechnet	

Methan	(biogen)	 0,264 mg	 Berechnet	(nach	JACOBS	et	al.	2021)	

Wasserdampf	in	der	Abluft	 0,66 kg	 Abgeschätzt	
	

Pyrolyseprozess	

Der	Pyrolyseprozess	wurde	im	Modell	anhand	unterschiedlicher	Anlagenkennzahlen	im	
pilot-	und	industriellen	Maßstab	abgebildet.	Dafür	wurde	auf	Daten	verschiedener	Pyro-
lyseanlagen,	Pilotprojekte	und	Veröffentlichungen	zu	Biokohleeigenschaften	zurückge-
griffen.	Als	optimale	Behandlungstemperatur	und	-dauer,	um	eine	möglichst	vollständige	
Eliminierung	der	enthaltenen	organischen	Schadstoffe	zu	erreichen	und	die	Pflanzen-
verfügbarkeit	des	Phosphors	sowie	die	fixierten	Kohlenstoffgehalte	möglichst	hoch	zu	
halten,	wurden	diese	auf	 550	 °C	und	 zwei	Stunden	 festgelegt	 (siehe	Tabelle	 15).	 Im	
Vergleich	zur	HTC	muss	der	zu	carbonisierende	Klärschlamm	auf	mindestens	80	%	Tro-
ckensubstanzgehalt	getrocknet	werden	(ETIA	2019;	PYREG	2020).		

Tabelle	15:	 Prozessbedingungen	Pyrolyse	

Parameter Wert Einheit 
Behandlungstemperatur	 550 °C	

Behandlungsdauer	 2 h	

Input:	Klärschlamm		 80 %TS	
	



	

54	

Für	die	Anfahrzeiten	des	Pyrolysereaktors	(2	Stunden)	nach	wöchentlichen	Revisions-
arbeiten	erfolgt	die	Wiederanfeuerung	mithilfe	des	vorhandenen	Biogaskessels.	Die	da-
für	nötige	thermische	Energie	beträgt	2,07	kJ/kg	TS.	Für	den	kontinuierlichen	Betrieb	der	
Pyrolyseanlage	werden	1,23	MJ/kg	TS	an	Wärme	benötigt,	die	aus	der	Verbrennung	der	
entstehenden	Pyrolyseöle	und	Pyrolysegase	bereitgestellt	wird.	In	dieser	Menge	an	ther-
mischer	Energie	sind	die	Verluste	durch	Abstrahlung	und	Konvektion	bereits	enthalten.	
Zum	 Betrieb	 aller	 peripheren	 Antriebseinheiten	 sind	 0,249	MJ/kg	 TS	 an	 elektrischer	
Energie	erforderlich.	Aufgrund	der	sehr	heterogenen	Klärschlammeigenschaften	und	der	
hohen	Varianz	einzelner	Schlammparameter	war	es	schwer,	spezifische	Daten	für	den	
modellierten,	thermochemischen	Konversionspfad	bezüglich	der	stofflichen	und	thermi-
schen	Eigenschaften	der	entstehenden	Pyrolyseöle,	Pyrolysegase	und	der	Biokohlen	zu	
erhalten.	Trotzdem	wurde	versucht,	diese	Kernparameter	für	die	gewählten	Prozessbe-
dingungen	anhand	von	Literaturdaten	zu	identifizieren.	Die	für	den	modellierten	Prozess	
gewählten	Parameter	(siehe	Tabelle	16)	entstammten	aus	einer	konsolidierten,	qualita-
tiven	Analyse	verschiedenster	Quellen,	aus	denen	die	plausibelsten	Mittelwerte	extra-
hiert	und	für	die	Modellierung	verwendet	wurden	(u.a.	BREULMANN	et	al.	2017a;	FRIŠTÁK	
et	al.	2018;	KARACA	et	al.	2018;	LIU	et	al.	2018;	TOMASI	MORGANO	et	al.	2018;	BARRY	et	
al.	2019;	GERASIMOV	et	al.	2019;	LEDAKOWICZ	et	al.	2019;	GAO	et	al.	2020;	MOŠKO	et	al.	
2020;	GHODKE	et	al.	2021;	TRABELSI	et	al.	2021;	HUŠEK	et	al.	2022).	Die	gewählten	Pro-
zessbedingungen	führten	zu	einem	massebezogenen	Anteil	der	Produkte	von	51	%	Bi-
okohle,	13	%	Pyrolysegas	und	36	%	Pyrolyseöl	(nicht	auskondensiert)	bezogen	auf	den	
Trockensubstanzgehalt	 des	 Inputschlamms.	 Potentielle	 gasförmige	 Emissionen,	 die	
durch	Undichtigkeiten	im	Pyrolysereaktor	und	aufgrund	der	Prozessführung	entstehen	
können	 (siehe	PETERS	et	 al.	 2015;	CORNELISSEN	et	 al.	 2016),	wurden	dem	Verbren-
nungsprozess	zugeordnet.		
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Tabelle	16:	 Parameter	der	Pyrolyse	des	getrockneten	Klärschlamms	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Klärschlamm	(80	%	TS)	 1 kg	 	

Elektrische	Energie	 0,249 MJ/kg	TS PYREG	2020	

Wärmebedarf	Pyrolyse	 1,23 MJ/kg	TS Berechnet,	(inkl.	Wärmeverluste)	nach	PY-
REG 2020	siehe	Tabelle	A.2	

Thermische	Energie	zum	
Anfahren	der	Pyrolyse	 0,0021 MJ/kg	TS Berechnet		

Anteil	Biokohle	 51 %	TS	 TOMASI	MORGANO	et	al.	2018;	MOŠKO	et	al.	
2020

Anteil	Pyrolysegas	 13 %	TS	 TOMASI	MORGANO	et	al.	2018;	MOŠKO	et	al.	
2020

Anteil	Pyrolyseöl	(inkl.	
Flüssigfraktion)	 36 %	TS	 TOMASI	MORGANO	et	al.	2018;	MOŠKO	et	al.	

2020
Output	
Biokohle	 0,408 kg	 Berechnet	

Pyrolysegas	 0,104 kg	 Berechnet	

Pyrolyseöl	(in	Gasphase)	 0,288 kg	 Berechnet	

Wasserdampf	 0,2 kg	 Berechnet	

Heizwert	Biokohle	 8,6 MJ/kg	 LIU	et	al.	2018;	TOMASI	MORGANO	et	al.	
2018;	MOŠKO et	al.	2020	

Heizwert	Pyrolyseöl	(inkl.	
Flüssigfraktion)	 13,8 MJ/kg	 TOMASI	MORGANO	et	al.	2018;	MOŠKO	et	al.	

2020

Heizwert	Pyrolysegas	 15,8 MJ/kg	 TOMASI	MORGANO	et	al.	2018;	MOŠKO	et	al.	
2020

	

Verbrennung	der	entstehenden	Pyrolyseöle	und	Pyrolysegase	

Die	bei	der	Pyrolyse	entstehenden	flüchtigen	(Pyrolysegas)	und	teilweise	flüssigen	Frak-
tionen	(Pyrolyseöl)	werden	bei	der	angewandten	Pyrolysetechnik	direkt	in	einer	nachge-
schalteten	Brennkammer	oxidiert,	sodass	die	daraus	entstehende,	thermische	Energie	
zum	einen	für	den	Pyrolyseprozess	und	zum	anderen	für	die	anteilige	Trocknung	des	
Klärschlamms	 zur	 Verfügung	 steht.	 Der	Wirkungsgrad	 der	 Nachverbrennung	 beträgt	
85	%	und	die	verwendete	Aktivkohle	für	die	Abgasreinigung	wird	mit	0,1	%	der	Input-
menge	an	Verbrennungskompartimenten	abgeschätzt.	Die	Emissionen	aus	der	Verbren-
nung	und	aus	Undichtigkeiten	im	Gesamtsystem	wurden	ebenfalls	bei	der	Modellierung	
berücksichtigt	(siehe	Tabelle	17).		
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Tabelle	17:	 Parameter	die	thermischen	Verwertung	der	nichtfesten	Pyrolyseanteile	(SH1)	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Pyrolysegas	 0,104 kg	 Berechnet	

Pyrolyseöl	(in	Gasphase)	 0,288 kg	 Berechnet	

Wirkungsgrad	Brenner	 85 %	 PETERS	et	al.	2015	
Aktivkohle	(Abgasreini-
gung)	 0,392 g	 Abgeschätzt	

Output	
Aktivkohle	(beladen)	 0,392 g	 Abgeschätzt	

Methan	(biogen)	 0,0202 g	 MOHAMMADI	et	al.	2019	

Stickoxide	(NOx)	 0,0268 g	 MOHAMMADI	et	al.	2019	

Distickstoffmonoxid	(N2O)	 1,96*10-5 g	 MOHAMMADI	et	al.	2019	

Partikelemissionen	(PM10)	 0,0013 g	 MOHAMMADI	et	al.	2019	

Thermische	Energie	 4,60 MJ	 Berechnet	

Abwärme	 0,81 MJ	 Berechnet	

3.3	 Szenarien	der	Biokohlenutzung	

Die	Nutzung	der	durch	die	beiden	betrachteten	thermochemischen	Konversionsverfah-
ren	HTC	und	Pyrolyse	erzeugten	Kohlen	bietet	verschiedene	Möglichkeiten,	die	Umwelt	
zu	entlasten.	So	kann	durch	langfristige	stabile	Speicherung	des	Kohlenstoffs	der	Klima-
erwärmung	entgegengewirkt	werden.	Durch	Schließen	von	Stoffkreisläufen	können	end-
liche	Ressourcen	wie	Phosphor	wiederverwendet	werden	und	durch	eine	 thermische	
Nutzung	der	Biokohlen	kann	Bioenergie	bereitgestellt	und	so	fossile	Energieträger	er-
setzt	werden.	Die	ausgewählten	Szenarien	wurden	gleichermaßen	für	beide	Konversi-
onsverfahren	aufgestellt.	Für	das	Referenzsystem	der	Monoverbrennung	 ist	dagegen	
keine	weitergehende	Nutzung	der	Aschen	vorgesehen,	sondern	im	generischen	Daten-
satz	wurde	von	einer	Deponierung	ohne	vorheriger	Phosphorrückgewinnung	ausgegan-
gen.	Um	mögliche	Umweltauswirkungen	potentieller	Phosphorrückgewinnungstechnolo-
gien	ebenfalls	mit	zu	betrachten,	wurden	diese	mit	Hilfe	von	Literaturangaben	in	die	Be-
wertung	einbezogen.	

3.3.1	 Hydrothermale	Carbonisierung	

Die	ökologischen	Auswirkungen	der	Nutzung	der	bei	der	HTC	erzeugten	Biokohle	wur-
den	in	der	vorliegenden	Arbeit	anhand	vier	unterschiedlicher	Szenarien	untersucht.	Die	
zwei	stofflichen	Verwertungswege	umfassen	die	Anwendung	der	Biokohle	in	der	Land-
wirtschaft	 und	die	Nutzung	als	Torfersatz	 im	Gartenbau.	Um	einen	Vergleich	mit	 der	
energetischen	Verwertung	des	Klärschlamms	zu	ermöglichen,	wurden	zusätzlich	zwei	
Szenarien	zur	thermischen	Verwertung	der	Biokohle	evaluiert	(siehe	Abbildung	6).		
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Stoffliche	Nutzung	in	der	Landwirtschaft	(SH1)	

Die	direkte	Rückführung	von	im	Klärschlamm	enthaltenen	Nährstoffen	auf	ackerbaulich	
genutzten	Flächen	zur	Schließung	von	Stoffkreisläufen	und	zur	Schonung	natürlicher	
Ressourcen	kann	mit	der	stofflichen	Nutzung	der	Biokohlen	in	der	Landwirtschaft	reali-
siert	werden.	Die	Anwendung	von	Biokohle	aus	der	HTC	in	der	Landwirtschaft	wird	auf-
grund	verschiedenster	Einflussfaktoren	und	der	sich	daraus	ergebenden	unterschiedli-
chen	Effekte	auf	die	Pflanzenphysiologie,	die	Bodeneigenschaften,	den	Nährstoffhaus-
halt	und	die	Emissionscharakteristik	und	Akkumulationspotentiale	von	Schadstoffen	in	
der	wissenschaftlichen	Fachwelt	kontrovers	diskutiert.	Das	Vorhandensein	von	N,	P	und	
K	in	bestimmten	Biokohlen	ist	interessant	und	kann	zur	Verringerung	des	Einsatzes	von	
chemischen	Düngemitteln	beitragen	(KHOSRAVI	et	al.	2022).	Die	gute	Düngewirkung	der	
Biokohlen	zeigte	sich	in	einer	Vielzahl	von	Studien,	insbesondere	bezüglich	der	Versor-
gung	mit	Phosphor	(siehe	LEIVA-SUÁREZ	et	al.	2020;	JAGER	und	GIANI	2021;	PANEQUE	
et	al.	2021;	HUEZO	und	SHAH	2022).	Gleichwohl	können	Biokohlen	aus	stark	vorbelaste-
ten	Klärschlämmen	Schwermetallkonzentrationen	aufweisen,	welche	die	für	die	landwirt-
schaftliche	Nutzung	festgelegten	Grenzwerte	überschreiten	(KARATAS	et	al.	2022).	Die	
Belastung	des	Klärschlamms	mit	organischen	Schadstoffen	wie	Arzneimittelrückständen	
(WEINER	et	al.	2013;	VOM	EYSER	et	al.	2015b;	VOM	EYSER	et	al.	2015a;	TASCA	et	al.	
2019)	oder	mit	Dioxinen	und	Furanen	(BROOKMAN	et	al.	2018;	LIBERATORI	et	al.	2022)	
stellt	eine	potentielle	Umweltgefährdung	bei	der	direkten	stofflichen	Nutzung	der	Biokoh-
len	dar.	Es	zeigte	sich	zwar,	dass	die	Arzneimittelkonzentration	im	Klärschlamm,	zum	
Beispiel	die	von	Antibiotika,	durch	die	hydrothermale	Behandlung	abnehmen	kann	(WEI-
NER	et	al.	2013;	TASCA	et	al.	2019),	allerdings	verändern	andere	organische	Schadstoffe	
wie	Dioxine	durch	die	HTC	ihre	Toxizitätseigenschaften	(BROOKMAN	et	al.	2018).	Zudem	
wirkt	sich	die	thermochemische	Umwandlung	von	Klärschlamm	wahrscheinlich	auch	auf	
enthaltene	Pestizide	und	Körperpflegeprodukte	aus,	wozu	es	jedoch	noch	keine	Unter-
suchungen	gibt	(TASCA	et	al.	2019).	In	der	durchgeführten	Ökobilanz	wurden	deshalb	
die	bekannten	Schadstoffe	mit	definierten	Schadenspotentialen	berücksichtigt,	alle	an-
deren	potentiellen	organischen	Schadstoffe	(Arzneimittel,	Pestizide	und	viele	Weitere)	
können	jedoch	noch	nicht	mit	der	Ökobilanzmethode	abgebildet	werden	und	sind	des-
halb	nicht	Gegenstand	dieser	Betrachtungen.	Darüber	hinaus	können	durch	die	Anwen-
dung	der	Biokohlen	in	der	Bodenmatrix	je	nach	Dosierung,	Düngerzugabe,	Ausgangs-
material	und	Bodencharakteristik	meist	erhöhte	oder	selten	leicht	verringerte	Lachgas-	
und	Methanemissionen	auftreten	(KAMMANN	et	al.	2012;	ZHOU	et	al.	2018;	JAGER	und	
GIANI	2021),	die	aufgrund	der	uneindeutigen	Datenlage	ebenfalls	nicht	mit	betrachtet	
wurden.	Unabhängig	von	der	verwendeten	Biomasse	führt	die	Behandlung	mittels	HTC	
zur	Produktion	von	phytotoxischen	organischen	Verbindungen	wie	Furanen,	polyzykli-
schen	aromatischen	Kohlenwasserstoffen	und	Carbonsäuren	(MELO	et	al.	2017;	KARA-
TAS	et	al.	2022).	Diese	können	durch	eine	geeignete	Nachbehandlung	der	Biokohlen	wie	
zum	Beispiel	durch	eine	Co-Kompostierung	minimiert	werden	(BUSCH	et	al.	2013;	PUC-
CINI	et	al.	2018;	KARATAS	et	al.	2022),	um	ein	Produkt	mit	einer	ausreichenden	Umwelt-
sicherheit	 bei	 gleichzeitigem	Erhalt	 des	Nährstoffpotentials	 zu	 erhalten	 (BUSCH	 et	 al.	
2013).	Da	der	geringe	Gehalt	an	polyaromatischen	Kohlenstoffstrukturen	der	erzeugten	
Biokohle	nicht	ausreicht,	um	einem	schnellem	mikrobiellen	Abbau	widerstehen	zu	kön-
nen,	kann	HTC-Kohle	nicht	für	eine	effiziente	und	langfristige	Kohlenstoffsequestrierung	
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verwendet	werden	(KAMMANN	et	al.	2012;	GRONWALD	et	al.	2016).	Eine	mögliche	Gut-
schrift	 für	eine	 langfristige	Kohlenstoffspeicherung	wurde	deshalb	nicht	berücksichtigt	
(siehe	Kapitel	2.2.3	und	Kapitel	2.3.3).	Allerdings	ist	das	Wissen	über	die	besten	Pro-
zessbedingungen	für	die	Umwandlung	von	Klärschlamm	in	eine	agronomisch	wertvolle	
Biokohle,	die	für	die	landwirtschaftliche	Anwendung	uneingeschränkt	geeignet	ist,	wei-
terhin	rar	(TAMMEORG	et	al.	2016;	PANEQUE	et	al.	2019),	da	die	Eignung	von	den	vor-
herrschenden	Randbindungen	und	den	Substrateigenschaften	abhängt.	In	dem	unter-
suchten	Szenario	(SH1)	erfolgte	die	ökobilanzielle	Bewertung	anhand	der	in	Abbildung	
8	dargestellten	Prozesskette.	

	

Abbildung	8:	 Prozesskette	zur	Anwendung	der	Biokohle	in	der	Landwirtschaft	(SH1)	

Zunächst	wird	die	Biokohle	über	eine	Entfernung	von	50	km	von	der	Kläranlage	zum	
landwirtschaftlichen	Betrieb	transportiert	(Tabelle	18).	Anschließend	erfolgt	eine	Lage-
rung,	 bevor	 die	Biokohle	 zusammen	mit	 einem	separierten	Gärrest	 kompostiert	wird,	
dessen	Anteil	an	der	Kompostierung	allerdings	außerhalb	der	Betrachtung	liegt.	Die	Co-
Kompostierung	wurde	mithilfe	eines	generischen	Prozesses	aus	der	GaBi	Datenbank	
modelliert	unter	der	Annahme,	das	eine	Zumischung	der	Biokohle	von	20	%	erfolgt.	Die	
Abbauraute	der	Biokohle	während	der	Co-Kompostierung	wurde	aufgrund	fehlender	Da-
ten	mit	10	%	abgeschätzt.	Nach	der	Kompostierung	wurde	die	Biokohle	zum	Feld	trans-
portiert	(10	km)	und	ausgebracht.	Dabei	wurden,	neben	den	für	die	Ausbringung	benö-
tigten	Prozessen	und	Kraftstoffen,	die	durch	die	Biokohle	eingebrachten	Emissionen	in	
den	Boden	(durch	die	Schwermetalle	und	organischen	Schadstoffe)	berücksichtigt.	Um	
die	Grenzwerte	bezüglich	der	enthaltenen	Schwermetalle	einzuhalten	wurde	die	ausge-
brachte	Menge	an	Biokohle	mit	5	Mg	pro	ha	abgeschätzt.	Die	Gutschriften	für	die	dün-
gerwirksamen	Anteile	der	Biokohle	an	N,	P	und	K	wurde	anhand	generischer	Prozesse	
der	entsprechenden	Dünger	aus	der	GaBi-Datenbank	inklusive	deren	Transporte	zum	
Hof	(1000	km)	ermittelt.	Eine	potentielle	Steigerung	der	Erträge	durch	die	Biokohlezu-
gabe	war	aufgrund	der	mangelnden	Datengrundlage	und	mannigfachen	Einflussfaktoren	
nicht	Gegenstand	 dieser	 Betrachtungen.	 Die	 gewählten	 Parameter	 für	 das	 Landwirt-
schaftsszenario	(SH1)	sind	in	Tabelle	18	dargestellt.	
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Tabelle	18:	 Parameter	der	landwirtschaftlichen	Biokohleanwendung	(SH1)	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Biokohle	 1 kg	 	

Transport	zum	Hof	 50 km	 Abgeschätzt	

Transport	zum	Feld	 10 km	 Abgeschätzt	

Transport	der	Düngemittel	 1000 km	 Abgeschätzt	

N	(Biokohle)	 38,0 g/kg	TS	 MARIN-BATISTA	et	al.	2020;	MERZARI	et	al.	
2020;	HÄMÄLÄINEN et	al.	2021	

K	(Biokohle)	 2,8 g/kg	TS	 MARIN-BATISTA	et	al.	2020;	MERZARI	et	al.	
2020;	HÄMÄLÄINEN et	al.	2021	

P	(Biokohle)	 60,2 g/kg	TS	 MARIN-BATISTA	et	al.	2020;	MERZARI	et	al.	
2020;	HÄMÄLÄINEN et	al.	2021	

N	Verfügbarkeit	 30 %	 Abgeschätzt	

K	Verfügbarkeit	 70 %	 Abgeschätzt	

P	Verfügbarkeit	 80 %	 Abgeschätzt	

Ausbringung	der	Biokohle	 2 Mg/ha	 Abgeschätzt	
Diesel	(Biokohlehandling,	
ohne	Transporte)	 0,0025 kg	 Berechnet,	aus	GaBi-Prozessen	

Output	
Ammonium	Nitrat	 0,0291 kg	 Berechnet	(Gutschrift)	

Kaliumchlorid	 3,64*10-5 kg	 Berechnet	(Gutschrift)	

Triplesuperphosphate	 0,0303 kg	 Berechnet	(Gutschrift)	

Cd	 1,6*10-8 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Cu	 6,0*10-7 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Pb	 1,1*10-7 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

PCB	 4,3*10-6 kg	 BROOKMAN	et	al.	2018	

PCDD	 1,4*10-6 kg	 BROOKMAN	et	al.	2018	

PCDF	 2,4*10-8 kg	 BROOKMAN	et	al.	2018	

Zn	 8,0*10-7 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Cr	 4,5*10-8 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Hg	 1,2*10-8 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Ni	 3,2*10-8 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Al	 3,9*10-5 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Ag	 5,0*10-9 kg	 MERZARI	et	al.	2020	
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Stoffliche	Nutzung	in	der	Hortikultur	(SH2)	

Neben	der	landwirtschaftlichen	Produktion	spielt	die	Bereitstellung	von	Nahrungsmitteln	
durch	Gartenbau	eine	wichtige	Rolle	bei	der	Versorgung	mit	Lebensmitteln.	Dabei	wer-
den	meistens	Substrate	zur	Anzucht	verwendet,	die	zu	einem	großen	Teil	auf	Torf	ba-
sieren	(MÉNDEZ	et	al.	2017;	FRYDA	et	al.	2018).	Als	alternatives	Material	und	partieller	
Torfersatz	im	Gartenbau	wurde	deshalb	der	Einsatz	von	Biokohle	in	verschiedenen	Un-
tersuchungen	evaluiert	(KERN	et	al.	2017;	ROEHRDANZ	et	al.	2019;	FARRU	et	al.	2022).	
Um	auch	diesen	möglichen	Einsatzzweck	der	Biokohle	aus	der	HTC	von	Klärschlamm	
abzubilden,	wurde	die	Beimischung	von	Biokohle	bei	der	Substratherstellung	im	Garten-
bau	ökobilanziell	betrachtet.	Die	einzelnen	Prozesse	des	Vordergrundsystems	sind	 in	
Abbildung	9	dargestellt.	

	

Abbildung	9:	 Prozesskette	der	Biokohleanwendung	im	Gartenbau	(SH2)	

Für	die	Nutzung	der	Biokohle	in	der	Hortikultur	musste	diese	zunächst	zum	Gartenbau-
betrieb	transportiert	werden.	Die	Entfernung	zum	Betrieb	wurde	mit	100	km	abgeschätzt	
(Tabelle	19).	Auf	dem	Betrieb	erfolgte	nach	dem	Abladen	und	der	Lagerung	die	Herstel-
lung	des	Substrates	mit	entsprechender	Substitution	eines	Teils	des	ansonsten	verwen-
deten	Torfes.	Die	Gutschrift	für	die	Bereitstellung	der	Torfe	erfolgte	anhand	massenbi-
lanzieller	Substitution.	Eine	Kompostierung	wurde	in	diesem	Szenario	nicht	vorgesehen,	
sondern	es	wurde	von	einer	längeren	Lagerung	der	Biokohle	ausgegangen,	sodass	ein	
ähnlicher	Effekt	hinsichtlich	des	Toxizitätsabbaus	auftrat	wie	bei	der	Kompostierung	(KA-
RATAS	et	al.	2022).	Ebenfalls	nicht	vorgesehen	waren	in	diesem	Szenario	Gutschriften	
für	 die	 eingesetzten	Düngemittel.	 Im	Gartenbauszenario	wurde	 davon	 ausgegangen,	
dass	die	benötigten	Nährstoffe	über	einen	Kompost	bereitgestellt	werden.	Die	Belastung	
mit	 organischen	Schadstoffen	 und	Schwermetallen	waren	 dieselben	wie	 im	 landwirt-
schaftlichen	Szenario	(SH1).		
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Tabelle	19:	 Parameter	der	gartenbaulichen	Anwendung	der	Biokohle	(SH2)	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Biokohle	 1 kg	 	

Transport	zum	Hof	 100 km	 Abgeschätzt	

Transport	des	Torfmooses	 2000 km	 Abgeschätzt	
Diesel	(Biokohlehandling,	
ohne	Transporte)	 0,0002 kg	 Abgeschätzt	

Lagerverluste	 10 %	 Abgeschätzt	
Output	
Torfmoosbereitstellung	 0,9 kg	 Berechnet	(Gutschrift)	

Cd	 1,6*10-8 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Cu	 6*10-7 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Pb	 1,1*10-7 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

PCB	 4,3*10-6 kg	 BROOKMAN	et	al.	2018	

PCDD	 1,4*10-6 kg	 BROOKMAN	et	al.	2018	

PCDF	 2,4*10-8 kg	 BROOKMAN	et	al.	2018	

Zn	 8,0*10-7 kg	 MERZARI	et	al.,	2020	

Cr	 4,5*10-8 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Hg	 1,2*10-8 kg	 MERZARI	et	al.	2020		

Ni	 3,2*10-8 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Al	 39*10-6 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Ag	 5*10-9 kg	 MERZARI	et	al.	2020	

Energetische	Nutzung	in	der	Monoverbrennung	(SH3)	

Bei	der	energetischen	Verwertung	der	Biokohle	in	einer	Monoverbrennungsanlage	er-
folgt	die	Entsorgung	analog	zum	Referenzszenario	(siehe	Kapitel	3.1.6),	nur	dass	eine	
HTC	zur	energetischen	Optimierung	des	Gesamtprozesses	zwischengeschaltet	ist	(KIM	
et	al.	2014;	ARAUZO	et	al.	2020).	Dieses	Szenario	bildet	eine	zukünftige	Entwicklung	der	
Klärschlammverwertung	 ab,	 wenn	 genug	 Kapazitäten	 in	 Monoverbrennungsanlagen	
vorhanden	sein	 sollten.	Die	Verbrennung	der	HTC-Kohle	hat	gegenüber	der	direkten	
stofflichen	Nutzung	den	Vorteil,	dass	organische	Schadstoffe	dabei	komplett	eliminiert	
und	Schwermetalle	größtenteils	aus	den	natürlichen	Stoffkreisläufen	ausgeschleust	wer-
den	 (SCHNELL	und	QUICKER	2020;	WAGNER	et	al.	2020;	WINCHELL	et	al.	2022).	Falls	
zukünftig	 eine	 Phosphorrückgewinnung	 aus	 Klärschlammaschen	 implementiert	 wird,	
könnte	diese	ebenfalls	für	Aschen	aus	der	Biokohleverbrennung	erfolgen.	Die	betrach-
tete	Prozesskette	der	Monoverbrennung	von	Biokohle	aus	der	HTC	ist	in	Abbildung	10	
dargestellt.	
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Abbildung	10:	Prozesskette	zur	Monoverbrennung	der	Biokohle	(SH3)	

Für	die	Modellierung	der	Monoverbrennung	der	Biokohle	wurde	zunächst	für	den	Trans-
port	zur	Monoverbrennungsanlage	eine	Strecke	von	100	km	gewählt	(siehe	Tabelle	20).	
Die	nachfolgende	Zwischenlagerung	entfällt	bei	diesem	Szenario,	da	davon	ausgegan-
gen	wurde,	dass	die	Biokohle	direkt	in	den	Aufgabebunker	der	Monoverbrennungsan-
lage	geliefert	wird.	Die	Verbrennung	der	Biokohle	wurde	mithilfe	des	auf	den	Heizwert	
der	Biokohle	angepassten,	generischen	Prozesses	zur	Müllverbrennung	abgebildet.	Die-
ser	Prozess	enthält	auch	die	Entsorgung	der	Aschen,	Schlacke	und	Filterstäube	sowie	
die	Luftemissionen.	Für	die	Effizienz	des	Verfahrens	und	die	Aufteilung	der	Bereitstel-
lung	von	thermischer	und	elektrischer	Energie	aus	dem	Prozess	wurden	prozessspezi-
fische	Standardwerte	verwendet,	aus	denen	auch	die	Gutschriften	abgeleitet	wurden.		

Tabelle	20:	 Parameter	der	Monoverbrennung	der	Biokohle	(SH3)	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Biokohle	 1 kg	 	
Transport	zur	Verbren-
nungsanlage	 100 km	 Abgeschätzt	

Energiegehalt	der	Biokohle	 13,54 MJ/kg	TS Siehe	Tabelle	A.3	
Gesamteffizienz	des	Ver-
brennungsprozesses 80 %	 Abgeschätzt	

Output	
Thermische	Energie	aus	
Erdgas	 1,74 MJ	 Berechnet	aus	GaBi-Prozess	(Gutschrift)	

Elektrizität	aus	Erdgas	 4,76 MJ	 Berechnet	aus	Gabi-Prozess	(Gutschrift)	

Energetische	Nutzung	in	der	Mitverbrennung	(SH4)	

Die	energetische	Verwertung	der	Klärschlämme	in	einer	Mitverbrennung	wurde	mithilfe	
eines	Szenarios	abgebildet,	in	dem	der	Klärschlamm	als	Brennstoff	in	einem	Braunkoh-
lekraftwerk	einen	Teil	der	Braunkohle	ersetzt.	Alternativ	könnte	in	der	Praxis	die	Mitver-
brennung	in	einer	Müllverbrennungsanlage	stattfinden,	wenn	in	naher	Zukunft	die	Braun-
kohlekraftwerke	abgeschaltet	werden.	Dieses	Szenario	war	in	der	vorliegenden	Arbeit	
jedoch	nicht	Gegenstand	der	Untersuchungen.	Da	die	Mitverbrennung	aufgrund	der	le-
gislativen	Vorgaben	zukünftig	nur	für	vorbehandelte	und	damit	phosphorreduzierte	Bio-
kohle	möglich	 ist	 (BUTTMANN	 2019),	wurde	 in	 diesem	Szenario	 davon	 ausgegangen,	
dass	die	Biokohle	einen	geringeren	Heizwert	aufwies	als	die	unbehandelte	Kohle	in	den	
anderen	Szenarien	 (SHETTIGONDAHALLI	EKANTHALU	et	al.	 2021;	SHETTIGONDAHALLI	E-
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KANTHALU	et	al.	2022).	Eine	Betrachtung	der	chemischen	Phosphorrückgewinnung	in-
nerhalb	der	HTC	lag	in	dieser	Betrachtung	außerhalb	der	Systemgrenzen,	um	die	Ver-
gleichbarkeit	mit	den	anderen	Szenarien	der	energetischen	Biokohlenutzung	sowie	dem	
Referenzprozess	zu	gewährleisten.	Die	Prozesskette	stellt	sich	analog	zu	Szenario	SH3	
dar.	Die	Substitutionen	bezogen	sich	auf	die	durch	die	Verbrennung	der	Biokohlen	be-
reitgestellte	thermische	und	elektrische	Energie.	In	diesem	Fall	konnte	durch	die	Mitver-
brennung	die	energetisch	äquivalente	Menge	an	Energie	aus	Braunkohle	 substituiert	
werden,	sodass	die	dadurch	eingesparten	Emissionen	gutgeschrieben	wurden	 (siehe	
Abbildung	11).		

	

Abbildung	11:	Prozesskette	zur	Mitverbrennung	der	Biokohle	(SH4)	

Es	wurde	angenommen,	dass	die	Biokohle	zunächst	über	eine	Entfernung	von	250	km	
zu	einem	Braunkohlekraftwerk	transportiert	wird	(Tabelle	13).	Anschließend	wird	sie	dem	
Hauptbrennstoffstrom	zugemischt	und	thermisch	verwertet.	Die	Modellierung	der	Ver-
brennung	erfolgte	analog	zum	Szenario	SH3	mit	einem	an	den	Heizwert	der	Biokohle	
angepassten,	generischen	Prozess	zur	Müllverbrennung,	bei	dem	die	Entsorgung	der	
Aschen,	Schlacken	und	Filterstäube	sowie	die	Luftemissionen	inkludiert	waren.	Die	Gut-
schriften	für	die	ersetzten	Energieströme	betrugen	für	die	Bereitstellung	von	thermischer	
Energie	 4,41	MJ/kg	Biokohle	 und	 für	 die	 Bereitstellung	 von	 elektrischer	 Energie	
1,61	MJ/kg	Biokohle,	welche	ansonsten	aus	Braunkohle	bereitgestellt	würden	(siehe	Ta-
belle	21).	

Tabelle	21:	 Parameter	der	thermischen	Verwertung	der	Biokohle	in	einer	Mitverbrennung	
(SH4)	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Biokohle	 1 kg	 	
Transport	zur	Verbren-
nungsanlage	 250 km	 Abgeschätzt	

Energiegehalt	der	Biokohle	 12,54 MJ/kg	TS Abgeschätzt,	siehe	Tabelle	A.3;	SHETTI-
GONDAHALLI	EKANTHALU et	al.	2021	

Gesamteffizienz	des	Ver-
brennungsprozesses 80 %	 Abgeschätzt	

Output	
Thermische	Energie	aus	
Erdgas	 1,61 MJ	 Berechnet	aus	GaBi-Prozess	(Gutschrift)	

Elektrizität	aus	Erdgas	 4,41 MJ	 Berechnet	aus	GaBi-Prozess	(Gutschrift)	
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3.3.2	 Pyrolyse	

Für	die	Anwendung	der	pyrolytischen	Biokohle	wurden	ebenfalls	vier	Anwendungsfälle	
ausgewählt.	Die	drei	stofflichen	Verwertungswege	umfassten	die	Anwendung	der	Bio-
kohle	in	der	Landwirtschaft,	die	Nutzung	als	Torfersatz	im	Gartenbau	und	die	Kaskaden-
nutzung	der	Biokohle	erst	in	einer	Biogasanlage	und	dann	als	Bodenhilfsstoff	auf	land-
wirtschaftlichen	Flächen.	Um	einen	direkten	Vergleich	mit	dem	Referenzszenario	und	
den	HTC-Szenarien	zu	ermöglichen,	wurde	für	die	Prozessketten	der	Pyrolyse	ebenfalls	
eine	energetische	Verwendung	der	Biokohle	modelliert.		

Stoffliche	Nutzung	in	der	Landwirtschaft	(SP1)	

Die	stoffliche	Anwendung	von	Biokohlen	in	der	Landwirtschaft	als	Bodenverbesserer	und	
Kohlenstoffsenke	 ist	seit	 Jahrzenten	Gegenstand	der	Forschung	 (PONOMARENKO	und	
ANDERSON	2001;	WOOLF	et	al.	2010).	Während	Biokohle	aus	holzigen	Biomassen	in	der	
Landwirtschaft	bereits	als	nützlicher	Bodenverbesserer	eingesetzt	wird,	fehlt	es	bislang	
noch	an	spezifischer	Forschung	und	den	legislativen	Rahmenbedingungen	auf	europäi-
scher	und	nationaler	Ebene	für	den	stofflichen	Einsatz	von	Biokohlen	aus	Klärschläm-
men	(LIU	et	al.	2018;	PATEL	et	al.	2020;	CATENACCI	et	al.	2022).	Die	Pyrolyse	von	Klär-
schlamm	 erzeugt	 bei	 ausreichend	 hohen	 Temperaturen	 eine	 Biokohle,	 die	 frei	 von	
Krankheitserregern	 und	 anderen	 gefährlichen	 organischen	 Verbindungen	 und	 sogar	
Mikroplastik	ist	(NI	et	al.	2020;	BUSS	2021),	sodass	sie	ebenfalls	für	landwirtschaftliche	
Zwecke	verwendet	werden	könnte,	falls	die	Grenzwerte	für	Schwermetallgehalte	nicht	
überschritten	werden	(FIGUEIREDO	et	al.	2019).	Ähnlich	wie	bei	der	HTC	(siehe	Kapitel	
3.3.1)	besitzt	Biokohle	aus	der	Pyrolyse	einen	hohen	Gehalt	an	Nährstoffen,	insbeson-
dere	K	und	P,	was	bei	der	landwirtschaftlichen	Anwendung	die	Nährstoffversorgung	er-
höhen,	bei	schlecht	versorgten	Böden	die	der	Erträge	steigern	und	den	pH-Wert	von	
übersäuerten	Böden	anheben	kann	(FRIŠTÁK	et	al.	2018;	GLASER	und	LEHR	2019;	JINDO	
et	al.	2020;	LEIVA-SUÁREZ	et	al.	2020).	Zusätzlich	zu	den	Nährstoffgehalten	bietet	Bio-
kohle	aus	der	Pyrolyse	den	Vorteil,	dass	die	Bindungsformen	des	im	Klärschlamm	ent-
haltenen	 Kohlenstoffs	 durch	 die	 thermochemischen	 Prozessbedingungen	 stabilisiert	
werden.	Dadurch	können	Biokohlen	bei	entsprechend	hohen	Behandlungstemperaturen	
als	stabiler	Kohlenstoffspeicher	dienen	und	so	als	langfristige	Kohlenstoffsenke	dem	Kli-
mawandel	entgegenwirken	(BREULMANN	et	al.	2017b;	WERNER	et	al.	2018;	MATUŠTÍK	et	
al.	2020;	WOOLF	et	al.	2021).	Eine	Berücksichtigung	der	potentiellen	weiteren	Auswir-
kungen	auf	treibhauswirksame	Stoffströme	wie	die	Minderung	von	Lachgasemissionen	
und	Methanemissionen	(SCHMIDT	et	al.	2021;	FENG	et	al.	2022)	wurde	aufgrund	der	un-
klaren	Datenlage,	gerade	in	Bezug	auf	Biokohlen	aus	Klärschlämmen,	in	dieser	Arbeit	
nicht	berücksichtigt.	Neben	den	potentiell	positiven	Effekten	können	Biokohlen	aus	vor-
belasteten	Klärschlämmen,	aufgrund	der	Aufkonzentrierung	während	des	Pyrolysepro-
zesses,	Schwermetallkonzentrationen	aufweisen,	welche	die	für	die	landwirtschaftliche	
Nutzung	 festgelegten	Grenzwerte	 überschreiten	würden	 (BUSS	 2021;	 KARATAS	 et	 al.	
2022).	Die	Schwermetalle	sind	jedoch	nur	schwer	löslich	und	werden	in	der	Matrix	der	
Biokohle	langfristig	gebunden,	sodass	bei	einer	adaptierten	Ausbringungsmenge	keine	
phytotoxische	Wirkung	und	kein	erhöhtes	Risiko	 für	die	Nahrungsmittelkette	auftreten	
sollte	(SONG	et	al.	2014;	PAZ-FERREIRO	et	al.	2018;	SOUZA	SOUZA	et	al.	2021;	ZHANG	et	
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al.	2021;	GOLDAN	et	al.	2022).	Die	in	dieser	Arbeit	modellierte	Prozesskette	zur	Anwen-
dung	der	Biokohle	auf	landwirtschaftlichen	Flächen	ist	in	Abbildung	12	dargestellt.	

	

Abbildung	12:	Prozesskette	zur	landwirtschaftlichen	Verwendung	der	Biokohle	(SP1)	

Wie	im	Szenario	SH1	wird	die	Biokohle	nach	der	thermochemischen	Behandlung	über	
eine	Entfernung	von	50	km	von	der	Kläranlage	zum	landwirtschaftlichen	Betrieb	trans-
portiert	(siehe	Tabelle	22).	Anschließend	erfolgt	eine	Zwischenlagerung,	für	die	ein	Ver-
lust	von	1	%	der	Biokohlemenge	angenommen	wurde.	Die	Verluste	bei	der	Lagerung	
bestehen	hauptsächlich	aus	staubförmigen	Anteilen	und	 fallen	beim	Umgang	mit	 der	
Biokohle	(Einlagern,	Auslagern,	Verladen)	an.	Nach	der	Zwischenlagerung	wird	die	Bio-
kohle	mit	organischem	Dünger	vermischt,	zum	Feld	 transportiert,	ausgebracht	und	 in	
den	Boden	eingearbeitet.	Die	Gutschriften	für	die	Düngewirkung	der	Biokohle	erfolgen	
anhand	der	Gehalte	an	Nährstoffen,	deren	potentielle	Pflanzenverfügbarkeit	sowie	die	
entsprechenden	Gehalte	an	Nährstoffen	in	den	substituierten	Düngemitteln.	Ein	zusätz-
licher	Effekt	bei	der	landwirtschaftlichen	Biokohleanwendung	ist	die	pH-Wert	Erhöhung	
im	Boden,	sodass	eine	eventuell	notwendige	Kalkung	anteilig	eingespart	und	die	äqui-
valente	Kalkmenge	gutgeschrieben	werden	kann.	Die	Emissionen,	die	sich	aus	den	Bi-
okohleeigenschaften	ergaben,	setzten	sich	hauptsächlich	aus	den	Gehalten	an	löslichen	
Schwermetallen	und	der	Freisetzung	polyzyklischer	 aromatischer	Kohlenwasserstoffe	
(PAK)	zusammen.	Um	die	Vorteile	der	Kohlenstoffsequestrierung	und	der	temporären	
Speicherung	zu	berücksichtigen,	wurde	der	Anteil	an	Kohlenstoff	 in	der	Biokohle,	die	
über	100	Jahren	stabil	im	Boden	verbleibt	und	so	der	Atmosphäre	entzogen	wird	(65	%,	
siehe	WOOLF	et	al.	2010),	mit	dem	Kohlenstoffgehalt	der	Biokohle	und	mit	dem	Massen-
verhältnis	des	Kohlenstoffdioxids	zum	Kohlenstoff	(3,67)	multipliziert.	Dabei	wurde	da-
von	ausgegangen,	dass	die	Speicherung	von	1	kg	CO2	(beziehungsweise	1/3,667	kg	C)	
während	des	Betrachtungszeitraumes	von	100	Jahren	eine	Emission	von	1	kg	CO2-Äqui-
valent	kompensiert.	
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Tabelle	22:	 Parameter	der	landwirtschaftlichen	Biokohleanwendung	(SP1)	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Biokohle	 1 kg	 	

Transport	zum	Hof	 50 km	 Abgeschätzt	

Transport	zum	Feld	 10 km	 Abgeschätzt	

Transport	der	Düngemittel	 1000 km	 Abgeschätzt	

Verluste	 1 %	 Abgeschätzt	

C	(Biokohle)	 13,4 %	 BREULMANN	et	al.	2017b;	PANEQUE	et	al.	
2017;	LIU et	al.	2018

N	(Biokohle)	 9 g/kg	TS	 BREULMANN	et	al.	2017b;	PANEQUE	et	al.	
2017

K	(Biokohle)	 12 g/kg	TS	 BREULMANN	et	al.	2017b;	LIU	et	al.	2018	

P	(Biokohle)	 61 g/kg	TS	 LU	et	al.	2013;	BREULMANN	et	al.	2017b;	
LIU et	al.	2018

N	Verfügbarkeit	 5 %	 Abgeschätzt	

K	Verfügbarkeit	 60 %	 Abgeschätzt	

P	Verfügbarkeit	 50 %	 Abgeschätzt	

Ausbringung	der	Biokohle	 2 Mg/ha	 Abgeschätzt	
Diesel	(Biokohlehandling,	
ohne	Transporte)	 0,0028 kg	 Berechnet,	aus	GaBi-Prozessen	

Output	
Ammoniumnitrat	Dünger	 1,34*10-3 kg	 Berechnet	(Gutschrift)	

Kaliumchlorid	Dünger	 0,012 kg	 Berechnet	(Gutschrift)	
Triplesuperphosphat	Dün-
ger	 0,066 kg	 Berechnet	(Gutschrift)	

Calciumcarbonat	(Kalk)	 3,52*10-5 kg	 Berechnet	(Gutschrift)	

CO2	 -0,393 kg	 Berechnet	(Kohlenstoffsequestrierung)	

Cd	 7,0*10-8 kg	 SONG	et	al.	2014		

Cu	 7,0*10-7 kg	 SONG	et	al.	2014	

Pb	 1,8*10-6 kg	 SONG	et	al.	2014		

PCB	 1,5*10-11 kg	 MOŠKO	et	al.	2020	

PCDD	 9,0*10-10 kg	 DAI	et	al.	2018	

PCDF	 1,1*10-9 kg	 DAI	et	al.	2018	

Zn	 6,4*10-6 kg	 SONG	et	al.	2014	

Cr	 2,0*10-7 kg	 SONG	et	al.	2014	

Ni	 3,0*10-7 kg	 SONG	et	al.	2014	

PAH	 6,6*10-9 kg	 ZIELIŃSKA	und	OLESZCZUK	2016;	MOŠKO	et	
al.	2020

As	 3,2*10-6 kg	 SONG	et	al.	2014	
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Stoffliche	Nutzung	in	der	Hortikultur	(SP2)	

Die	stoffliche	Nutzung	der	Biokohle	im	Gartenbau	ist	eine	weitere	Möglichkeit,	die	posi-
tiven	pflanzenbaulichen	Eigenschaften	der	Biokohle	für	die	Bereitstellung	eines	effekti-
ven	Substrates	zur	Anzucht	zu	nutzen.	Dabei	spielt	vor	allem	die	Fähigkeit,	Wasser	und	
Nährstoffe	zu	speichern	und	wieder	abzugeben,	eine	entscheidende	Rolle	bei	der	Sub-
stratzusammenstellung	(MÉNDEZ	et	al.	2017;	FRYDA	et	al.	2018).	Der	Einsatz	von	Bio-
kohle	als	Ersatz	von	Torf	in	der	Substratherstellung	wurde	deshalb	in	einer	Vielzahl	von	
Studien	untersucht	(KERN	et	al.	2017;	FRYDA	et	al.	2018;	HUANG	et	al.	2020;	YAN	et	al.	
2020;	FARRU	et	al.	2022),	wobei	bislang	nur	sehr	wenig	über	die	Eignung	von	Biokohle	
aus	Klärschlamm	bekannt	 ist	(MÉNDEZ	et	al.	2017).	Aufgrund	der	 insgesamt	positiven	
Eigenschaften	wird	davon	ausgegangen,	dass	Biokohle	aus	Klärschlamm	ebenfalls	er-
folgreich	als	Ersatz	 für	Torf	eingesetzt	werden	kann.	Die	bilanzierte	Prozesskette	der	
Biokohleanwendung	im	Gartenbau	ist	in	Abbildung	13	dargestellt.		

	

Abbildung	13:	Prozesskette	der	Biokohleanwendung	im	Gartenbau	(SP2)	

Die	Biokohle	wird	zunächst	zum	Gartenbaubetrieb	transportiert	und	dort	zwischengela-
gert,	bevor	die	Substrate	für	die	Anpflanzungen	hergestellt	werden	(siehe	Tabelle	23).	
Dabei	kann	ein	Teil	der	Torfmoose	(10	%)	durch	Biokohle	ersetzt	werden,	ohne	dass	es	
zu	Einbußen	beim	Ertrag	der	angebauten	Biomasse	kommt.	Die	Substitution	erfolgt	1:1	
bezogen	auf	den	Massenanteil,	wodurch	eine	Gutschrift	 für	die	Einsparung	von	Torf-
moos	 angerechnet	 wurde.	 Die	 Kohlenstoffsequestrierung	 durch	 die	 Biokohle	 wurde	
ebenfalls	mit	betrachtet,	wohingegen	Gutschriften	 für	die	 in	der	Biokohle	enthaltenen	
Nährstoffe	nicht	gewährt	wurden.	Der	Grund	ist,	dass	im	Gartenbau	die	Nährstoffabgabe	
kurzfristig	erfolgen	muss	(HUANG	et	al.	2020)	und	die	Nährstoffzufuhr	daher	bedarfsge-
recht	und	durch	anderweitige	Zugabe	von	Düngemitteln	erfolgt,	wohingegen	die	Biokoh-
len	die	Nährstoffe	erst	binden	und	dann	eher	langfristig	wieder	freisetzen.	Die	Belastung	
der	Biokohle	mit	organischen	Schadstoffen	und	Schwermetallen	entsprach	den	selben	
wie	im	landwirtschaftlichen	Szenario	(SP1).		
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Tabelle	23:	 Parameter	des	Biokohleeinsatzes	in	der	Hortikultur	(SP2)	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Biokohle	 1 kg	 	
Transport	zum	Gartenbau-
betrieb	 100 km	 Abgeschätzt	

Transport	des	Torfmooses	 2000 km	 Abgeschätzt	
Diesel	(Biokohlehandling,	
ohne	Transporte)	 0,0002 kg	 Abgeschätzt	

Output	
Torfmoosbereitstellung	 1 kg	 Berechnet	(Gutschrift)	

CO2	 0,393 kg	 Berechnet	(Kohlenstoffsequestrierung)	

Cd	 7,0*10-8 kg	 SONG	et	al.	2014		

Cu	 7,0*10-7 kg	 SONG	et	al.	2014	

Pb	 1,8*10-6 kg	 SONG	et	al.	2014		

PCB	 1,5*10-11 kg	 MOŠKO	et	al.	2020	

PCDD	 9,0*10-10 kg	 DAI	et	al.	2018	

PCDF	 1,1*10-9 kg	 DAI	et	al.	2018	

Zn	 6,4*10-6 kg	 SONG	et	al.	2014	

Cr	 2,0*10-7 kg	 SONG	et	al.	2014	

Ni	 3,0*10-7 kg	 SONG	et	al.	2014	

PAH	 6,6*10-9 kg	 ZIELIŃSKA	und	OLESZCZUK	2016;	MOŠKO	et	
al.	2020

As	 3,2*10-6 kg	 SONG	et	al.	2014	
	

Stoffliche	Nutzung	in	einer	landwirtschaftlichen	Kaskade	(SP3)	

Die	 positiven	 Eigenschaften	 von	 Biokohle	 im	 allgemeinen	 und	 Biokohle	 aus	 Klär-
schlamm	im	speziellen	sowie	deren	Einfluss	auf	die	Prozessstabilität	von	Vergärungs-
prozessen	wurde	in	einer	Vielzahl	von	Studien	nachgewiesen	(MUMME	et	al.	2014;	SHEN	
et	al.	2016;	ZHANG	et	al.	2019;	CHIAPPERO	et	al.	2020;	CHIAPPERO	et	al.	2021;	LIU	et	al.	
2022).	Durch	die	Zugabe	von	Biokohle	kann	bei	gleichbleibenden	Substrateinsatz	ein	
höherer	Methanertrag	beziehungsweise	dieselbe	Menge	an	Methan	bei	einem	vermin-
derten	Substrateinsatz	generiert	werden	(ZHANG	et	al.	2019;	LIU	et	al.	2022).	Die	Pro-
zesskette	der	Kaskadennutzung	der	Biokohle	in	landwirtschaftlichen	Produktionsprozes-
sen	(SP3)	unterscheidet	sich	von	der	reinen	bodenbezogenen	Nutzung	(SP1)	dadurch,	
dass	die	Biokohle	vor	dem	Ausbringen	auf	landwirtschaftlich	genutzte	Böden	in	der	Bio-
gasanlage	am	Standort	eingesetzt	wird,	um	die	Methanerträge	zu	erhöhen	und	dadurch	
Substrat	einzusparen	(siehe	Abbildung	14).		
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Abbildung	14:	Prozesskette	der	Kaskadennutzung	der	Biokohle	in	der	Landwirtschaft	(SP3)	

Die	für	das	Szenario	verwendeten	Parameter	der	Modellierung	wurden	größtenteils	von	
Szenario	 SP1	 übernommen	 (siehe	 Tabelle	 22).	 Die	 Gutschriften	 für	 die	 eingesparte	
Menge	an	Silomais	resultieren	aus	der	Annahme,	dass	eine	Zugabe	von	einem	Massen-
prozent	Biokohle	bezogen	auf	die	Gesamtsubstratmenge	eine	Erhöhung	der	Methan-
menge	 um	 ebenfalls	 ein	 Prozent	 bewirkt.	 Daraus	 ergab	 sich	 die	 zu	 substituierende	
Menge	an	Silomais	von	einem	Kilogramm	pro	Kilogramm	Biokohle.	Die	Ausbringung	des	
Gärrestes	mit	der	Biokohle	wurde	im	Vergleich	zum	Szenario	SP1	ebenfalls	angepasst,	
da	in	diesem	Szenario	(SP3)	von	einer	Ausbringung	in	flüssiger	Form	ausgegangen	wird.	
Zusätzlich	wurde	ein	doppelt	so	hoher	Dieselverbrauch	für	das	Handling	der	Biokohle	
veranschlagt,	sodass	er	mit	insgesamt	0,00368	l/kg	Biokohle	über	dem	des	Szenarios	
SP1	lag.		

Energetische	Nutzung	in	der	Mitverbrennung	(SP4)	

Um	einen	Vergleich	der	energetischen	Anwendungsszenarien	und	des	Benchmarksze-
narios	zu	ermöglichen,	erfolgte	analog	zu	den	Verbrennungsszenarien	SH3	und	SH4	die	
Betrachtung	 einer	 energetischen	Anwendung	 der	 Biokohle	 aus	 der	 Pyrolyse.	Da	 der	
Heizwert	im	Vergleich	zur	HTC-basierten	Biokohle	gering	ist	und	eine	Monoverbrennung	
nur	unter	zusätzlichem	Energieaufwand	erfolgen	kann,	wurde	für	die	energetische	Nut-
zung	der	Biokohle	wie	im	Szenario	SH4	eine	Mitverbrennung	vorgesehen,	obwohl	die	
zukünftig	vorgeschriebene	Phosphorrückgewinnung	dadurch	erschwert	würde.	Dessen	
ungeachtet	lag	der	Schwerpunkt	in	diesem	Szenario	auf	der	energetischen	Verwertung	
der	entstandenen	Biokohlen,	wodurch	eine	vollständige	Zerstörung	der	verbliebenen	or-
ganischen	Schadstoffe	erreicht	und	der	direkte	Vergleich	mit	dem	Referenzszenario	er-
möglicht	 wurde,	 bei	 dem	 eine	 Phosphorrückgewinnung	 ebenfalls	 außerhalb	 des	 Be-
trachtungsrahmens	liegt.	Die	Prozesskette	zur	energetischen	Verwertung	der	Biokohle	
ist	in	Abbildung	15	dargestellt.	

	

Abbildung	15:	Prozesskette	der	Mitverbrennung	der	Biokohle	(SP4)	
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Zunächst	wird	die	Biokohle	mittels	 LKW	über	 250	 km	zu	einem	Braunkohlekraftwerk	
transportiert,	bevor	sie	 in	einem	adaptierten	Verbrennungsprozess	einer	Co-Verbren-
nung	unterzogen	wird	 (siehe	Tabelle	24).	Die	daraus	generierten	Gutschriften	 für	die	
Energie	aus	Braunkohle,	aufgeteilt	in	Strom	und	Wärme,	erfolgte	anhand	der	vorgege-
benen	Prozessparameter	des	Verbrennungsprozesses	und	einer	geschätzten	Effizienz	
des	Gesamtprozesses	von	80	%,	sodass	Gutschriften	für	die	Emissionen	aus	der	Ener-
giebereitstellung	aus	der	Braunkohleverbrennung	erfolgten.		

Tabelle	24:	 Parameter	der	thermischen	Verwertung	der	Biokohle	in	einem	Braunkohlekraft-
werk	(SP4)	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 
Input 
Biokohle	 1 kg	 	
Transport	zur	Verbren-
nungsanlage	 250 km	 Abgeschätzt	

Energiegehalt	der	Biokohle	 8,6 MJ/kg	TS LIU	et	al.	2018;	TOMASI	MORGANO	et	al.	
2018;	MOŠKO et	al.	2020	

Gesamteffizienz	des	Ver-
brennungsprozesses 80 %	 Abgeschätzt	

Output	
Thermische	Energie	aus	
Braunkohle	 5,04 MJ	 Berechnet	aus	GaBi-Prozess	(Gutschrift)	

Elektrizität	aus	Braunkohle	 1,84 MJ	 Berechnet	aus	Gabi-Prozess	(Gutschrift)	

3.4	 Bilanzierung	und	Bewertungsmodell	

Software GaBi 

Für	die	Modellierung	und	die	ökobilanzielle	Bewertung	der	Prozessketten	und	wurde	die	
professionelle	Software	GaBi	der	Sphera	Solutions	GmbH	verwendet	(SPHERA	2022b).	
Diese	Ökobilanzierungssoftware	wird	weltweit	seit	Jahrzehnten	erfolgreich	in	Forschung	
und	Industrie	eingesetzt.	Darüber	hinaus	beinhaltet	GaBi	eine	der	größten	konsistenten	
Ökobilanzdatenbanken	auf	dem	Markt.	Diese	Datenbank	enthält	fast	17.000	Ökobilanz-
datensätze,	die	nach	den	methodischen	Vorgaben	der	ISO	14040/44	erhoben	wurden	
und	hauptsächlich	auf	der	Grundlage	von	gesammelten	Primärdaten	basieren	(SPHERA	
2022a).	

Bilanzierungsmodell in GaBi 

Die	Umsetzung	der	erhobenen	Daten	aus	der	Sachbilanz	(Kapitel	3.1-Kapitel	3.3)	in	das	
in	GaBi	erstellte	Modell	erfolgte	anhand	von	Prozessen,	die	in	übergeordneten	Plänen	
auf	mehreren	Ebenen	erstellt	und	 implementiert	wurden	und	damit	die	Prozessketten	
abbildeten.	Dadurch	konnten	sowohl	die	einzelnen	Prozessketten	der	Szenarien	erstellt	
als	auch	die	Sensitivitätsanalyse	mittels	Prozess-	und	Parametervariation	in	GaBi	durch-
geführt	werden.	Die	Modellierung	der	 jeweiligen	Prozesskettenglieder	 (Prozesse)	 auf	
unterschiedlichen	Planebenen	wird	anhand	der	nachfolgenden	Pläne	aus	GaBi	exemp-
larisch	dargestellt.	Die	Klärschlammentwässerung,	welche	in	den	modellierten	Prozess-
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ketten	der	thermochemischen	Konversion	vorgeschaltet	war,	ist	in	Abbildung	16	darge-
stellt.	In	der	Software	sind	mehrere	hierarchische	Ebenen	implementiert.	Die	modellier-
ten	Flüsse	aus	der	Sachbilanz	wurden	in	Prozessen	abgebildet,	deren	Verknüpfung	wie-
derum	die	(Teil-)Prozessketten	auf	einzelnen	Plänen	darstellten.	Dabei	konnten	sowohl	
einzelne	Prozesse	als	auch	Pläne	auf	einem	anderen	Plan	eingefügt	und	dadurch	die	
kompletten	Prozessketten	der	Szenarien	abgebildet	werden.	

	

Abbildung	16:	 In	GaBi	erstellter	Plan	der	modellierten	Prozesskette	zur	Klärschlammentwässe-
rung	vor	der	thermochemischen	Behandlung	

Die	Stoff-	und	Energieflüsse	ergaben	sich	aus	den	Bedarfen	für	die	Entwässerung	einer-
seits	und	die	Aufbereitung	der	Filtrate	andererseits.	Für	die	Modellierung	der	Szenarien	
wurde	mittels	globaler	Parameter	(d.h.	für	alle	Prozesse,	in	denen	diese	Parameter	im-
plementiert	wurden,	konnten	Änderungen	in	der	Parameterdefinition	vorgenommen	wer-
den)	ein	Schalter	eingebaut,	der	eine	Anpassung	der	Prozesskette	ermöglichte.	Dadurch	
konnte	bei	der	Bilanzierung	beispielsweise	das	benötigte	Flockungshilfsmittel	entweder	
aus	Polyacrylamid	oder	aus	Stärke	bereitgestellt	werden.	Ebenfalls	wurde	ein	Plan	für	
die	Variation	der	Strombereitstellung	implementiert,	in	welchem	die	entsprechenden	Pro-
zesse	ebenfalls	mittels	global	in	GaBi	definierter	Parameter	für	die	Bilanzierung	der	Zu-
kunftsszenarien	ausgewählt	wurden.	Die	zugrundeliegenden	Hintergrundprozesse	auf	
der	 Inputseite	 stammten	aus	 den	Ökobilanzierungsdatenbanken	 (siehe	Kapitel	 3.1.8)	
und	die	Vordergrundprozesse	wurden	größtenteils	selbst	modelliert.		

Der	Klärschlamm	wird	nach	der	Entwässerung	direkt	mittels	HTC	behandelt	oder	für	die	
Pyrolyse	einer	Trocknung	unterzogen.	Das	zugrundeliegende	Modell	für	die	HTC	ist	bei-
spielhaft	anhand	des	übergeordneten	Plans	in	Abbildung	17	dargestellt.		
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Abbildung	17:	Modell	der	HTC	in	GaBi	

Der	Plan	enthält	ebenfalls	alle	Vorder-	und	Hintergrundprozesse,	von	der	dargestellten	
Entwässerung	des	Klärschlamms	vor	der	thermochemischen	Behandlung,	über	die	ei-
gentliche	HTC	und	die	Separation	des	HTC-Schlamms	mittels	Filterpresse	bis	hin	zur	
Prozesswasseraufbereitung	sowie	der	anschließenden	Biokohlelagerung.	Für	die	Sen-
sitivitätsanalyse	wurde	das	Modell	so	parametrisiert,	dass	entweder	verschiedene	Pro-
zesse	mittels	Hilfsprozessen	über	eine	vorgeschaltete	Parameterauswahl	zu-	und	abge-
schaltet	werden	(siehe	Abbildung	18)	oder	die	modellierten	Flüsse	innerhalb	der	jeweili-
gen	Prozesse	für	die	Variationen	im	Rahmen	der	Sensitivitätsanalyse	angepasst	werden	
konnten.		

	
Abbildung	18:	Verschiedene	Bereitstellungsformen	der	thermischen	Energie	für	die	HTC	in	GaBi	

Ergebnisauswertung  

Die	Auswertung	der	Ergebnisse	erfolgte	anhand	der	in	GaBi	implementierten	LCIA-Me-
thode	nach	ReCiPe	2016	(siehe	Kapitel	3.1.7).	Dafür	wurden	in	GaBi	anhand	der	aufge-
bauten	Prozessketten	die	zugehörigen	Stoff-	und	Energieflüsse	der	einzelnen	Prozesse	
den	Wirkungskategorien	zugeordnet,	mit	den	entsprechenden	Charakterisierungsfakto-
ren	multipliziert	und	schließlich	die	Ergebnisse	in	einer	Tabelle	ausgegeben.	Die	so	er-
haltenen	Ergebnisse	der	einzelnen	Wirkungskategorien	wurden	anschließend	in	Excel	
importiert,	partiell	aggregiert	sowie	abschließend	grafisch	aufbereitet.	
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4	 Ergebnisse	

Im	 nachfolgenden	Kapitel	 sind	 die	Ergebnisse	 der	Ökobilanzierung,	 aufgeteilt	 in	 den	
Benchmark-Prozess	 der	Monoverbrennung	 und	 die	 thermochemischen	 Prozesse	 der	
HTC	und	der	Pyrolyse,	aufgeführt.	Zunächst	werden	die	Ergebnisse	der	ökobilanziellen	
Bewertung	der	Monoverbrennung	vorgestellt	und	auf	die	ermittelten	Stoff-	und	Energie-
flüsse	der	HTC	und	Pyrolyse	eingegangen.	Anschließend	erfolgt	 die	Auswertung	der	
ökologischen	Auswirkungen	von	verschiedenen	Biokohleanwendungen	gemäß	den	auf-
gestellten	Szenarien	sowie	die	Darstellung	der	Emissionen	der	gesamten	Prozessket-
ten.	Im	letzten	Teil	des	Kapitels	folgen	die	Ergebnisse	der	Sensitivitätsanalyse	und	deren	
Auswirkungen	auf	die	Gesamtsysteme	sowie	die	Gegenüberstellung	der	beiden	alterna-
tiven	Verfahren	und	des	Benchmark-Prozesses.	

4.1	 Ökobilanzielle	Bewertung	der	Monoverbrennung		

Im	Sinne	einer	ganzheitlichen	ökologischen	Bewertung	des	Gesamtsystems	benötigt	die	
Beurteilung	 der	 ökologischen	 Auswirkungen	 verschiedener	 alternativer	 Verwertungs-
pfade	Vergleichswerte,	um	nicht	nur	die	untersuchten	thermochemischen	Behandlungs-
verfahren	untereinander	zu	vergleichen,	sondern	auch	die	umweltfreundlichste	Verwer-
tung	des	Klärschlamms	im	Allgemeinen	identifizieren	zu	können.	Die	Bilanzierung	der	
Monoverbrennung	des	Klärschlamms	dient	als	Benchmark,	mit	dem	die	HTC	und	die	
Pyrolyse	verglichen	werden	(siehe	Tabelle	25).		

Tabelle	25:	 Umweltwirkungen	der	Klärschlamm	Monoverbrennung	

Umweltwirkungskategorie Wert Einheit 
GWP	 1,10E-02 kg	CO2-äq./FU	
PM	 2,11E-05 kg	PM2,5-äq.	/FU	
FFP	 2,37E-03 kg	oil-äq.	/FU	
FETP	 2,99E-03 kg	1,4-DB-äq.	/FU	
EP	 6,64E-05 kg	P-äq.	/FU	
IRP	 4,34E-04 Bq.	Co-60-äq.	/FU	
ODP	 7,84E-08 kg	CFC-11-äq.	/FU	
OFP	 1,18E-04 kg	NOx-äq.	/FU	
AP	 6,41E-05 kg	SO2-äq.	/FU	
TETP	 1,97E-02 kg	1,4-DB-äq.	/FU	
HTPc	 4,90E-03 kg	1,4-DB-äq.	/FU	
HTPnc	 2,65E-02 kg	1,4-DB-äq.	/FU	

	
Die	potentiellen	Emissionen	mit	Auswirkungen	auf	den	Klimawandel	(GWP)	der	modellierten	
Monoverbrennung	liegen	bei	11,0	g	CO2-äq./FU.	Die	funktionelle	Einheit	(FU)	ist	dabei	fest-
gelegt	als	1	kg	ausgefaulter	Klärschlamm	(FM).	Der	größte	Teil	der	Treibhausgasemissio-
nen	des	zugrundeliegenden	Prozesses	aus	der	ecoinvent	Datenbank	stammt	aus	der	Be-
reitstellung	des	benötigten	Stroms	und	der	erforderlichen	Betriebsmittel	wie	Flockungshilfs-
mittel	(Eisen(III)-Chlorid)	und	Brandkalk.	Die	Feinstaubemissionen	(PM)	und	das	Eutrophie-
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rungspotential	 (EP)	 belaufen	 sich	 auf	 0,021	g	PM2,5-äq./FU	 und	 0,066	kg	P-äq./FU.	 Ge-
nauso	wie	diese	beiden	Kategorien,	zeigen	das	bodennahe	Ozonbildungspotential	(OFP)	in	
Höhe	 von	 0,118	kg	NOx-äq./FU,	 der	 stratosphärische	 Ozonabbau	 (ODP)	 mit	
0,78	ng	CFC-11-äq./FU,	die	 süßwasserbezogene	Ökotoxizität	 (FETP)	mit	 2,99	g	1,4-DB-
äq./FU,	das	Versauerungspotential	(AP)	mit	64,1	mg	SO2-äq./FU	und	das	Humantoxizitäts-
potential	(HTPc	und	HTPnc)	in	Höhe	von	26,51	g	1,4-DB-äq./FU	und	4,90	g	1,4-DB-äq./FU	
einen	großen	Einfluss	des	Verbrennungsprozesses	auf	die	gesamten	Emissionsmengen	im	
Vergleich	zu	den	anderen	Prozessen	der	Prozesskette.	Den	größten	Anteil	am	fossilen	Res-
sourcenverbrauch	(FFP)	von	2,37	g	Öl-äq./FU	bildet	der	zugrunde	gelegte	Strom-Mix.	Die	
Emissionen	bezüglich	der	terrestrischen	Ökotoxizität	(TETP)	in	Höhe	von	19,71	g	1,4-DB-
äq./FU)	und	die	freigesetzte	ionisierende	Strahlung	(IRP)	mit	0,43	mBq.	Co-60-äq./FU	wer-
den	innerhalb	der	Prozesskette	am	meisten	vom	Prozess	der	Eisen(III)-Chlorid-Bereitstel-
lung	beeinflusst.		

4.2	 Ökobilanzielle	Bewertung	der	HTC	von	ausgefaultem	
Klärschlamm	

Die	ökobilanzielle	Bewertung	der	Prozessketten	mit	HTC	erfolgt	anhand	der	auftreten-
den	Stoff-	und	Energieflüsse	sowie	den	sich	daraus	ergebenden	Umweltwirkungen.	Zu-
nächst	werden	die	auftretenden	Massen-	und	Energieflüsse	dargestellt,	bevor	anschlie-
ßend	die	Auswertung	der	einzelnen	Wirkungskategorien	für	die	Klärschlammbehandlung	
mittels	HTC	sowie	 für	die	Szenarien	der	Biokohlenutzung	erfolgt.	Die	Vorstellung	der	
Ergebnisse	für	die	Sensitivitätsanalyse	bildet	den	Abschluss	dieses	Kapitels.	

4.2.1	 Energie-	und	Massenflüsse		

Um	die	Umweltauswirkungen	der	 Integration	einer	 thermochemischen	Behandlung	zu	
evaluieren,	erfolgt	zunächst	die	Auswertung	der	Stoff-	und	Energieflüsse	der	HTC,	die	
anschaulich	als	Sankey	Diagramme	dargestellt	werden.	Die	massenbezogenen	Flüsse	
der	HTC	finden	sich	in	Abbildung	19.	Die	prozentualen	Angaben	beziehen	sich	auf	den	
gewählten	Referenzfluss,	welcher	Frischmasse	des	Klärschlamms	mit	5	%	TS	darstellt.		

	

Abbildung	19:	Massenflüsse	der	HTC	des	Klärschlamms	bezogen	auf	die	FU	
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Es	zeigt	sich,	dass	der	erste	Entwässerungsschritt	einen	Hauptteil	der	im	ausgefaulten	
Klärschlamm	enthaltenen	Wassermenge	abtrennen	 kann,	welche	als	 Filtrat	 anschlie-
ßend	einer	Aufbereitung	zugeführt	wird.	Der	entwässerte	Klärschlamm,	der	noch	25	%	
der	 Ausgangsmasse	 entspricht,	 wird	 durch	 die	 HTC	 hinsichtlich	 des	 Massenstroms	
kaum	beeinflusst.	Nur	ein	kleiner	Anteil	von	0,3	%	verlässt	den	Stoffstrom	als	gasförmige	
Emissionen.	Nach	der	HTC	wird	der	entstandene	HTC-Schlamm	mittels	Filterpresse	se-
pariert,	wobei	die	abfiltrierten	Feststoffe	(Biokohle)	8,2	%	der	ursprünglichen	Gesamt-
masse	ausmachen	und	das	Prozesswasser	16,5	%	der	ursprünglichen	Klärschlamm-
menge	entspricht.		

Neben	den	Massenströmen	spielen	innerhalb	der	thermochemischen	Konversionspro-
zesse	die	Energieflüsse	eine	wichtige	Rolle	bei	der	Beurteilung	der	ökologischen	Aus-
wirkungen	der	betrachteten	Prozessketten.	Die	Flüsse	an	thermischer	und	elektrischer	
Energie	innerhalb	der	HTC	entstammen	der	Modellierung	des	thermochemischen	Kon-
versionsprozesses	(siehe	Kapitel	3.2.1)	und	sind	in	Abbildung	20	dargestellt.	

	

Abbildung	20:	Energieflüsse	der	HTC	von	ausgefaultem	Klärschlamm	in	Bezug	auf	die	FU	

Um	die	nötige	Temperatur	für	die	Prozessbedingungen	zu	erreichen,	werden	116,8	kJ	
an	zusätzlicher	thermischer	Energie	benötigt,	die	aus	der	Verbrennung	des	auf	der	Klär-
anlage	vorhandenen	Biogases	stammen.	Zusätzlich	zur	 thermischen	Energie	wird	 für	
den	 Betrieb	 der	 Pumpen	 und	 der	 peripheren	 Anlagenbauteile	 elektrische	 Energie	 in	
Höhe	von	18,0	kJ	für	die	HTC	und	1,4	kJ	für	die	nachgeschaltete	Filterpresse	benötigt.	
Die	Energieverluste	des	HTC-Prozesses	belaufen	sich	auf	36,9	kJ	und	die	mittels	Wär-
meaustauscher	zurückgewonnene	thermische	Energie	beträgt	48	kJ.	Zusätzlich	zu	der	
zugeführten	thermischen	Energie	erzeugen	die	exothermen	Reaktionen	der	thermoche-
mischen	Umwandlung	Wärme	in	Höhe	von	21,3	kJ.		

4.2.2	 Wirkungsabschätzung	der	HTC	

Die	Umweltauswirkungen	der	HTC	des	anfallenden	Klärschlamms	können	mithilfe	ver-
schiedener	 Umweltwirkungskategorien	 bewertet	 werden.	 Die	 Mengen	 an	 emittierten	
Emissionen,	die	durch	die	einzelnen	Prozesse	innerhalb	der	gesamten	Prozesskette	der	
Behandlung	entstehen,	haben	unterschiedlichen	Einfluss	auf	die	Emissionscharakteris-
tik	der	betrachteten	Prozesskette.	Die	Ergebnisse	der	Bilanzierung	der	HTC	für	die	zwölf	
ausgewählten	Wirkungskategorien	sind	Abbildung	21	dargestellt.	

HTC 
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Abbildung	21:	Umweltwirkung	der	HTC-Prozesskette	ohne	Biokohleanwendung	

Die	aus	der	Modellierung	der	einzelnen	Stoff-	und	Energieflüsse	resultierenden	Emissi-
onen	für	die	Prozesse	innerhalb	der	bilanzierten	Prozesskette	der	HTC	ergeben	sich	aus	
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der	Aufsummierung	der	wirkungsbezogenen	Stoffflüsse	jedes	einzelnen	Prozesses	mit	
Bezug	zur	jeweiligen	Wirkungskategorie.	Die	prozentuale	Aufteilung	der	einzelnen	Pro-
zesse	an	den	Gesamtemissionen	sind	im	Anhang	aufgeführt	(siehe	Tabelle	C.1	und	Ab-
bildung	C.1).	

Der	potentielle	Einfluss	der	betrachteten	Prozesse	der	HTC	auf	den	Klimawandel,	dar-
gestellt	anhand	des	GWP,	beläuft	 sich	 insgesamt	auf	10,2	g	CO2-äq./kg	ausgefaulten	
Klärschlamm	 (FM),	wobei	die	größten	Anteile	aus	der	Bereitstellung	der	 thermischen	
und	elektrischen	Energie	(37,1	%	und	25,2	%)	für	den	HTC-Prozess	stammen.	Weitere	
Einflussfaktoren	sind	die	Prozesswasseraufbereitung	nach	der	HTC	 (15,0	%)	und	die	
Bereitstellung	des	polymeren	Flockungshilfsmittels	zur	Entwässerung	des	Klärschlamms	
vor	der	HTC	(14,6	%).	Der	Einfluss	der	anderen	Prozesskettenglieder	auf	das	Treibhaus-
gaspotential	ist	geringer	und	liegt	für	die	direkten,	biogenen	Treibhausgase	bei	0,22	%,	
die	Filtrataufbereitung	bei	1,5	%,	die	Stromversorgung	der	Klärschlammentwässerung	
bei	4,3	%	und	die	Stromversorgung	der	Filterpresse	nach	der	HTC	bei	2,0	%.	Ähnlich	
wie	für	die	Treibhausgasemissionen	zeichnen	sich	die	Anteile	der	einzelnen	Prozesse	
für	die	Feinstaubemissionen	(PM)	ab,	die	zu	einer	Gesamtemission	von	12,1	mg	PM2,5-
äq./FU	führen.	Die	Bereitstellung	von	thermischer	Energie	zum	Erreichen	der	benötigten	
Prozesstemperaturen	trägt	mit	einem	Anteil	von	61,0	%	maßgeblich	zu	den	Feinstaube-
missionen	bei.	Weitere	Prozesse	mit	hohen	Feinstaubemissionen	sind	die	Herstellung	
des	 polymeren	 Flockungshilfsmittels	 (16,3	%)	 und	 die	 Prozesswasseraufbereitung	
(14,0	%).	 Für	 die	 Wirkungskategorien	 OFP	 mit	 Gesamtemissionen	 von	 3,4	mg	NOx-
äq./FU,	ODP	mit	37,3	ng	CFC-11-äq./FU	und	AP	mit	42,4	mg	SO2-äq./FU	zeigen	sich	
ähnliche	 Verteilungen	 innerhalb	 der	Wirkungskategorien.	 Den	 größten	 Anteil	 hat	 die	
Wärmeversorgung	des	thermochemischen	Prozesses	mittels	Biogas	mit	68,1	%	(OFP),	
80,2	%	(ODP)	und	64,1	%	(AP).	Kleinere	Anteile	in	den	drei	Wirkungskategorien	haben	
die	Hintergrundprozesse	zur	Stromversorgung	der	HTC	sowie	der	Prozesswasseraufbe-
reitung,	wohingegen	die	Aufbereitung	des	Filtrats	und	des	Prozesswassers	sowie	die	
Lagerung	der	Biokohle	nur	geringe	Emissionen	hervorbringen.	Lediglich	die	Herstellung	
des	polymeren	Flockungshilfsmittels	hat	für	das	Versauerungspotential	(AP)	einen	grö-
ßeren	Emissionsanteil	von	15,5	%	und	für	die	bodennahe	Ozonbildung	(OFP)	von	7,9	%.	
Zu	einem	großen	Anteil	beeinflusst	der	Prozess	zur	Bereitstellung	des	Flockungshilfs-
mittels	die	frischwasser-	und	bodenbezogene	Ökotoxizität	(FETP	und	TETP)	mit	78.3	%	
und	 47,3	%,	 sodass	 insgesamt	 Emissionen	 von	 56,3	mg	1,4-DB-äq./FU	 (FETP)	 und	
6,84	g	1,4-DB-äq./FU	(TETP)	entstehen.	Die	anderen	Prozesskettenglieder	spielen	für	
die	Ökosystemtoxizität	hingegen	nur	eine	untergeordnete	Rolle,	wobei	der	jeweils	zweit-
größte	Emissionswert	mit	0,86	g	1,4-DB-äq./FU	(TETP)	aus	der	Prozesswasserbehand-
lung	und	mit	6,9	g	1,4-DB-äq./FU	(FETP)	aus	der	Filtrataufbereitung	stammt.	Die	beiden	
anderen	Kategorien	zur	Beurteilung	des	Toxizitätspotentials	mit	92,1	mg	1,4-DB-äq./FU	
(HTPc)	und	5,35	g	1,4-DB-äq./FU	(HTPnc)	werden	von	einem	hohen	Anteil	aus	der	Filt-
rataufbereitung	(41,6	%	und	55,0	%)	sowie	der	Herstellung	des	polymeren	Flockungs-
hilfsmittels	(37,2	%	und	19,1	%)	dominiert.	Der	fossile	Ressourcenverbrauch	(FFP)	be-
läuft	sich	auf	2,42	g	Öl-äq./FU	und	die	freigesetzte	ionisierende	Strahlung	(IRP)	beträgt	
3,2	mBq-äq./FU,	wobei	die	Bereitstellung	der	elektrischen	Energie	für	die	HTC	und	die	
Entwässerungsschritte	mit	46,7	%	 (IRP)	und	39,0	%	 (FFP)	aufgrund	der	 fossilen	und	
atombasierten	Energieträger	im	Strom-Mix	den	größten	Anteil	zu	den	Emissionen	bei-
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trägt.	Für	die	terrestrische	Eutrophierung	(EP)	in	Höhe	von	3,2	mg	P-äq./FU	sind	zu	ei-
nem	großen	Teil	die	im	Prozesswasser	und	Filtrat	enthaltenen	Phosphoranteile	verant-
wortlich.	Der	Anteil	der	darauf	zurückzuführenden	Emissionen	an	den	Gesamtemissio-
nen	liegt	für	die	Prozesswasseraufbereitung	bei	52,1	%	und	für	die	Filtratreinigung	bei	
21,4	%.		

Bei	der	Betrachtung	der	Umweltauswirkungen	der	HTC	zeigt	sich,	dass	der	größte	Anteil	
der	Emissionen	 in	den	meisten	Wirkungskategorien	durch	die	Erzeugung	der	 für	den	
HTC-Prozess	benötigten	thermischen	und	elektrischen	Energie	verursacht	wird.	Zudem	
hat	der	Hintergrundprozess	für	die	Bereitstellung	des	polymeren	Flockungshilfsmittels	
(Polyacrylamid)	einen	signifikanten	Einfluss	auf	die	Emissionscharakteristik.		

4.2.3	 Nutzungsszenarien	der	Biokohle	

Vor	dem	Hintergrund	einer	weiterführenden	Verwendung	der	Biokohlen	wurden	zusätz-
lich	zu	den	Emissionspotentialen	der	Klärschlammbehandlung	die	ökologischen	Auswir-
kungen	der	verschiedenen	Nutzungsszenarien	bewertet.	Die	Ergebnisse	der	Umweltwir-
kungsabschätzung	für	die	Anwendung	der	Biokohle	in	den	vier	untersuchten	Szenarien	
SH1-SH4	sind	 in	Abbildung	22	und	Abbildung	23	dargestellt.	Die	 zugrundeliegenden	
Tabellen	 für	 die	 einzelnen	 Wirkungskategorien	 befinden	 sich	 im	 Anhang	 (Tabelle	
C.6-Tabelle	C.8).		

Die	Auswertung	der	Emissionsprofile	zeigt	für	die	untersuchten	Nutzungsszenarien	der	
Biokohle	unterschiedliche	Vor-	und	Nachteile	der	einzelnen	Prozessketten	auf.	Die	Aus-
wertung	des	Treibhausgaspotentials	(GWP)	für	die	Szenarien	SH1-SH4	zeigt,	dass	die	
Anwendung	der	Biokohle	in	der	Landwirtschaft	(SH1)	mit	7,7	g	CO2-äq./FU	die	höchsten	
Emissionen	der	untersuchten	Szenarien	aufweist	(siehe	Abbildung	22),	wobei	die	Gut-
schriften	für	die	Düngemittelsubstitution	mit	-4,4	g	CO2-äq./FU	die	geringsten	aller	Gut-
schriften	und	die	Emissionen	aus	der	Kompostierung	mit	1,0	g	CO2-äq./FU	und	aus	der	
Ausbringung	der	Biokohle	mit	0,7	g	CO2-äq./FU	neben	denen	der	HTC	die	höchsten	aller	
Szenarien	darstellen.	Das	andere	stoffliche	Anwendungsszenario	(SH2)	hingegen	kann	
durch	die	Substitution	des	Torfs	Gutschriften	in	Höhe	von	57,7	g	CO2-äq./FU	generieren,	
sodass	die	Gesamtemissionen	in	SH2	bei	-46,9	g	CO2-äq./FU	liegen.	In	den	Szenarien	
der	energetischen	Nutzung	der	Biokohlen	sind	die	Gesamtemissionen	ebenfalls	negativ,	
da	in	SH3	und	SH4	durch	die	Vermeidung	von	fossilen	Kohlenstoffdioxid-	und	Metha-
nemissionen	 bei	 der	 Gas-	 und	 Braunkohleverbrennung	 Einsparungen	
von	 -42,0	g	CO2-äq./FU	 (SH3)	 beziehungsweise	 -82,9	g	CO2-äq./FU	 gutgeschrieben	
werden.	 Daraus	 ergebenen	 sich	 Gesamtemissionen	 der	 Monoverbrennung	 (SH3)	 in	
Höhe	von	-31,2	g	CO2-äq./FU	und	im	Falle	der	Mitverbrennung	im	Braunkohlekraftwerk	
(SH4)	 von	 -71,4	g	CO2-äq./FU.	Die	Höhe	der	Gutschriften,	 die	 durch	die	Substitution	
fossiler	Rohstoffe	erfolgt,	hat	demnach	maßgeblichen	Einfluss	auf	die	Treibhausgasbi-
lanzen	der	einzelnen	Szenarien.		

Die	Ergebnisse	zu	den	Partikelemissionen	 (PM)	ergeben	 für	 zwei	der	 vier	Szenarien	
negative	Gesamtemissionen	von	-1,5	mg	PM2,5-äq./FU	(SH2)	und	-2,8	mg	PM2,5-äq./FU	
(SH4),	wohingegen	die	Gesamtemissionen	der	landwirtschaftlichen	Anwendung	(SH1)	
mit	2,4	mg	PM2,5-äq./FU	und	der	Monoverbrennung	(SH3)	mit	8,4	mg	PM2,5-äq./FU	po-
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sitiv	ausfallen.	Im	Fall	der	energetischen	Nutzung	(SH4)	resultieren	die	hohen	Gutschrif-
ten	aus	dem	Wegfall	der	Stickstoffoxid-	und	in	geringem	Umfang	der	Schwefeloxidemis-
sionen	sowie	der	Staubpartikelemissionen	der	Braunkohleverbrennung.	Die	eingespar-
ten	Schwefeldioxidemissionen	aus	der	P-Düngerbereitstellung	weisen	ebenfalls	einen	
hohen	Einfluss	auf	die	Höhe	der	Gutschrift	auf,	wohingegen	der	größte	Anteil	im	Torfs-
zenario	 (SH2)	 aus	 den	 vermiedenen	 Transporten	 und	 dem	 eingesparten	 Abbau	 des	
Torfs	stammt.	

Die	Auswirkungen	der	Gutschriften	auf	den	fossilen	Ressourcenverbrauch	(FFP)	zeigen	
sich	ebenfalls	deutlich.	Bei	der	Substitution	fossiler	Rohstoffe	wie	Torf	in	SH2	oder	fos-
siler	Brennstoffe	in	SH3	und	SH4	ergeben	sich	im	Vergleich	zu	den	aus	den	Prozess-
ketten	der	HTC	resultierenden	Werten	hohe	Einsparungen,	sodass	SH2	mit	-18,8	g	oil-
äq./FU	das	höchste	Minderungspotential	besitzt.	Die	Verwendung	der	Biokohle	in	SH3	
(-13,9	g	oil-äq./FU)	und	SH4	(-15,3	g	oil-äq./FU)	bietet	allerdings	ähnlich	hohe	Einspar-
potentiale.	Lediglich	Szenario	SH1	weist	mit	0,86	g	oil-äq./FU	positive	Gesamtemissio-
nen	auf,	da	die	Gutschriften	aus	der	Düngemittelherstellung	insgesamt	geringer	ausfal-
len	als	die	Gutschriften	für	die	fossilen	Rohstoffe.		

Das	süßwasserbezogene	Toxizitätspotential	(FETP)	der	vier	Szenarien	liegt	zwischen	
60,6	mg	1,4-DB-äq./FU	(SH1)	und	-29,3	mg	1,4-DB-äq./FU	(SP2).	Die	Ergebnisse	ver-
deutlichen,	dass	die	größten	Einflussfaktoren	neben	den	Emissionen	aus	der	HTC-Pro-
zesskette	die	vermiedenen	Kupferemissionen	durch	den	Torfabbau	(SP2)	sowie	die	di-
rekten	Emissionen	aus	der	Biokohle	sind.	Daraus	ergeben	sich	für	die	Szenarien	ener-
getischer	 Nutzung	 Emissionen	 in	 Höhe	 von	 24,5	mg	1,4-DB-äq./FU	 (SH3)	 und	
23,0	mg	1,4-DB-äq./FU	(SH4).		

Die	Ergebnisse	 für	das	Eutrophierungspotential	 (EP)	zeigen	deutlich,	dass	diese	Wir-
kungskategorie	von	den	Phosphorflüssen	der	modellierten	Systeme	dominiert	wird.	Für	
die	 stoffliche	Nutzung	 der	 Biokohle	 ergeben	 sich	 demnach	 Emissionen	 in	 Höhe	 von	
248	mg	P-äq./FU	(SH1)	und	251	mg	P-äq./FU	(SH1),	wohingegen	die	Emissionen	bei	
der	energetischen	Anwendung	mit	49,1	mg	P-äq./FU	(SH3	und	SH4)	geringer	ausfallen.		

Die	Wirkungsabschätzung	 der	 ionisierenden	 Strahlung	 (IRP)	 weist	 für	 die	 Szenarien	
energetischer	Nutzung	die	höchsten	Emissionen	in	Höhe	von	122	mg	Co-60-äq./FU	für	
SH3	und	110	mg	Co-60-äq./FU	für	SH4	auf.	Bei	der	stofflichen	Anwendung	der	Biokohle	
ergeben	die	Auswertungen	der	Prozessketten,	dass	die	geringsten	Emissionen	für	das	
Szenario	 SH2	 auftreten	 (-94	mg	Co-60-äq./FU)	 und	 das	 landwirtschaftliche	 Szenario	
SH1	zu	Gesamtemissionen	von	66	mg	Co-60-äq./FU	führt.	Die	größten	Einsparungen	
resultierten	im	Szenario	SH2	aus	vermiedenen	Radon-222	Emissionen	aus	dem	Hinter-
grundprozess	des	Torfabbaus	sowie	aus	verhinderten	C-14	und	Radon-222	Emissionen	
in	die	Luft	und	Cäsium-	und	Kobalt-Emissionen	ins	Frischwasser,	was	hauptsächlich	aus	
der	substituierten	P-Düngerbereitstellung	resultiert.		
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Abbildung	22:	Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	HTC-Szenarien	SH1-SH4	(Teil	1)	
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Für	das	Ozonabbaupotential	(ODP)	liegen	die	Gesamtemissionen	der	ersten	drei	Sze-
narien	 mit	 33	ng	CFC-11-äq./FU	 (SH1),	 32	ng	CFC-11-äq./FU	 (SH2)	 und	
31	ng	CFC-11-äq./FU	(SH3)	auf	einem	ähnlichen	Niveau,	obwohl	innerhalb	der	einzel-
nen	Prozessketten	unterschiedlich	hohe	Emissionen	und	Gutschriften	erfasst	werden	
können	(siehe	Abbildung	23).	In	Szenario	SH1	zeigen	sich	die	Lachgasemissionen	aus	
der	Kompostierung	sowie	die	eingesparten	Emissionen	aus	der	Nährstoffbereitstellung	
mit	den	zweithöchsten	Gutschriften	für	die	Zusammensetzung	der	Ergebnisse	des	Sze-
narios	verantwortlich.	Die	vermiedenen	Lachgasemissionen	aus	den	Hintergrundprozes-
sen	sind	der	Grund	für	die	Gutschriften	im	zweiten,	dritten	und	vierten	Szenario.	Insge-
samt	zeigt	die	Ermittlung	der	Emissionen,	dass	in	SH4	die	geringsten	Emissionen	aller	
Szenarien	auftreten	(11	ng	CFC-11-äq./FU).		

Bezüglich	 der	 bodennahen	Ozonbildung	 (OFP)	wird	 deutlich,	 dass	 hauptsächlich	 die	
Substitution	fossiler	Rohstoffe	zu	Emissionseinsparungen	führt.	Die	Gutschriften	für	den	
Torf	im	Szenario	SH2	ergeben	dabei	die	größten	Emissionseinsparungen	aller	Szena-
rien	in	Höhe	von	-38,8	mg	NOx-äq./FU,	wohingegen	die	Emissionen	aus	der	Kompostie-
rung	und	der	Ausbringung	der	Biokohle	in	Verbindung	mit	geringen	Gutschriften	für	die	
substituierten	Dünger	zu	den	höchsten	Gesamtemissionen	von	43,4	mg	NOx-äq./FU	füh-
ren.	Die	energetische	Nutzung	in	der	Mitverbrennung	(SH4)	hat	aufgrund	der	vermiede-
nen	höheren	Stickstoffoxidemissionen	der	Energiebereitstellung	aus	Braunkohle	gerin-
gere	Emissionen	als	die	Monoverbrennung	und	die	damit	einhergehende	Verdrängung	
von	elektrischer	und	 thermischer	Energie	aus	Erdgas.	 Insgesamt	werden	dadurch	 im	
Szenario	SH3	8,9	mg	NOx-äq./FU	und	im	Szenario	SH4	-13,9	mg	NOx-äq./FU	emittiert.		

Die	Wirkungsabschätzungen	für	das	Versauerungspotential	(AP)	dokumentieren,	dass	
die	Emissionen	im	Szenario	SH4	durch	die	vermiedenen	Schwefeldioxid-	und	Stickstoff-
monoxidemissionen	 aus	 der	 Braunkohleverbrennung	mit	 -6,3	mg	SO2-äq./FU	 am	 ge-
ringsten	sind,	wohingegen	bei	der	Substitution	von	erdgasbasierten	Energieprozessen	
(SH3)	 insgesamt	 die	 höchsten	 Emissionen	 aller	 Szenarien	 ermittelt	 werden	
(34,0	mg	NOx-äq./FU).	Die	stoffliche	Nutzung	in	der	Landwirtschaft	(SH1)	hat	aufgrund	
von	 Ammoniakemissionen	 aus	 der	 Kompostierung	 die	 höchsten	 Emissionen,	 welche	
durch	die	vermiedenen	Schwefeldioxidemissionen	bei	der	P-Düngerherstellung	zum	Teil	
kompensiert	werden,	 sodass	 die	Gesamtemissionen	mit	 14,7	mg	NOx-äq./FU	 nur	 die	
zweithöchsten	aller	Szenarien	darstellen.	Für	das	Szenario	SH2	führen	die	eingesparten	
Transportemissionen	 des	 Torfs	 zu	 den	 niedrigsten	 Gesamtemissionen	 in	 Höhe	 von	
7,8	mg	NOx-äq./FU.		

Die	terrestrische	Ökotoxizität	(TETP)	weist	 insgesamt	höhere	Emissionswerte	als	bei-
spielsweise	das	FETP	auf.	Durch	die	dioxinbedingten	Emissionen	der	Biokohle	in	den	
stofflichen	 Nutzungsszenarien	 liegen	 die	 Gesamtemissionen	 beim	 Szenario	 SH1	 bei	
8,4	g	1,4-DB-äq./FU	und	beim	Szenario	SH2	bei	-2,5	g	1,4-DB-äq./FU.	Die	Gutschriften	
generieren	sich	dabei	hauptsächlich	aus	vermiedenen	Kupferemissionen	und	zu	einem	
geringeren	Anteil	aus	der	verhinderten	Freisetzung	von	Zink,	Blei	und	Vanadium	im	Torf-
bereitstellungsprozess.	Die	größten	Emissionseinsparungen	sind	 im	Szenario	SH4	zu	
beobachten,	wo	sich	Werte	in	Höhe	von	-6,3	mg	1,4-DB-äq./FU	ergeben.	Szenario	SH3	
weist	 hingegen	 positive	 Gesamtemissionen	 auf,	 die	 eine	 Umweltwirkung	 von	
3,3	g	1,4-DB-äq./FU	induzieren.		
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Abbildung	23:	Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	HTC-Szenarien	SH1-SH4	(Teil	2)	
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Die	Evaluation	der	verschiedenen	Szenarien	bezüglich	der	Humantoxizität	zeigt	für	den	
krebserregenden	Wirkungsanteil	(HTPc)	eine	klare	Dominanz	der	in	der	Biokohle	poten-
tiell	enthaltenen	organischen	Schadstoffe	wie	PCDD/F.	Diese	führen	in	der	stofflichen	
Anwendung	 zu	 direkten	 Emissionen	 in	 Höhe	 von	 1,0	kg	1,4-DB-äq./FU	 (SH1)	 und	
1,2	kg	1,4-DB-äq./FU	(SH2),	wohingegen	die	Schadstoffelimination	durch	Verbrennung	
in	den	Szenarien	SH3	und	SH4	zu	einer	Emissionsreduktion	beiträgt.		

Bei	der	nicht	krebserregenden	Humantoxizität	(HTPnc)	liegen	die	Ergebnisse	der	Wir-
kungsabschätzung	fast	alle	auf	einem	ähnlichen	Niveau.	Nur	die	direkten	Emissionen	
der	 Biokohle	 in	 landwirtschaftlich	 genutzten	Böden,	 insbesondere	 von	Cadmium	und	
hauptsächlich	 Zink	 lassen	 die	 Gesamtemissionen	 im	 Szenario	 SH1	 auf	
7,7	g	1,4-DB-äq./FU	ansteigen.	Im	zweiten	Szenario	werden	diese	Emissionen	durch	die	
Gutschriften	aus	dem	vermiedenen	Torfabbau	verringert,	sodass	dort	Gesamtemissio-
nen	von	5,1	g	1,4-DB-äq./FU	auftreten.	Mit	5,3	g	1,4-DB-äq./FU	liegen	die	Emissionen	
in	SH3	ungefähr	gleich	hoch,	wohingegen	Szenario	SH4	mit	4,2	g	1,4-DB-äq./FU	die	
geringsten	Gesamtemissionen	verursacht.		

4.2.4	 Sensitivitätsanalyse	

Die	Bestimmung	der	Sensitivität	des	Modells	hinsichtlich	der	gewählten	Parameter	sowie	
der	unterschiedlichen	Hintergrundprozesse	zur	Bereitstellung	der	benötigten	Stoff-	und	
Energieströme	dient	zur	Validierung	des	Modells	und	damit	zur	Abschätzung	der	Aus-
sagekraft	der	ermittelten	Umweltwirkungsergebnisse.	Um	die	Sensitivität	der	Prozess-
ketten,	in	denen	Einzelprozesse	ausgetauscht	wurden,	ermitteln	zu	können,	dient	das	
Basisszenario	 als	 Grundlage	 für	 die	 Abweichungen	 in	 den	 Wirkungsabschätzungen	
(siehe	Kapitel	3.1.9).	In	der	weiteren	Auswertung	der	Sensitivität	erfolgt	die	Bestimmung	
der	Varianz	der	Ergebnisse	hinsichtlich	einzelner	Prozessflüsse	mittels	Parametervaria-
tion.		

Ergebnisse der Szenarioanalyse 

Die	Ergebnisse	der	Umweltwirkungsabschätzung	für	die	verschiedenen	Prozessszena-
rien	sind	in	Abbildung	24	und	in	Abbildung	25	dargestellt.	Die	gestrichelten	Linien	mar-
kieren	dabei	die	Ergebnisse	des	Basisszenarios	und	die	Balken	visualisieren	die	Emis-
sionen	durch	die	jeweiligen	Anpassungen.	Die	zugehörigen	Tabellen	sind	im	Anhang	zu	
finden	(Tabelle	C.9	und	Tabelle	C.10).		

Der	Einsatz	eines	stärkebasierten	anstelle	des	polyacrylamidbasierten	Flockungshilfs-
mittels	 bringt	 für	 das	Treibhausgaspotential	 keine	 signifikante	Änderung	hervor,	 führt	
aber	in	den	Wirkungskategorien	PM,	AP,	EP,	IRP,	ODP	und	OFP	zu	einer	Steigerung	
der	Emissionen	zwischen	12	%	(OFP)	und	32	%	(ODP).	Einzig	der	fossile	Ressourcen-
verbrauch	 (FFP)	 kann	 durch	 Verwendung	 des	 Flockungshilfsmittels	 auf	 Basis	 nach-
wachsender	Rohstoffe	um	16	%	verringert	werden	(Abbildung	24).		
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Abbildung	24:	Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	Sensitivitätsszenarien	HTC	(Teil	1)	

Die	Behandlung	des	anfallenden	Prozesswassers	wurde	neben	der	aeroben	Aufberei-
tung	im	Basisszenario	anhand	zweier	Sensitivitätsszenarien	bewertet.	Für	die	anaerobe	
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Prozesswasseraufbereitung	(Prozesswasservergärung)	zeigt	sich,	dass	bis	auf	das	EP	
(53	%	Emissionsanstieg)	in	allen	Wirkungskategorien	hohe	Emissionseinsparungen	er-
folgen,	 so	dass	daraus	Emissionsreduktionen	 zwischen	18	%	 (IRP)	und	68	%	 (ODP)	
entstehen.	Für	die	Aufbereitung	mittels	Nassoxidation	werden	in	den	Kategorien	GWP	
(+34	%),	FFP	 (+53	%)	 und	 IRP	 (+63	%)	aufgrund	des	gestiegenen	Strombedarfs	 zur	
Oxidationsmittelherstellung	höhere	Emissionen	erzielt.	Für	die	Wirkungskategorien	PM,	
AP,	EP,	ODP	und	OFP	hingegen	führt	die	Einbindung	einer	nassoxidativen	Prozesswas-
seraufbereitung	zu	einer	Reduktion	der	Emissionen	um	4	%	(FETP)	bis	48	%	(EP).		

Die	Umstellung	der	Wärmeversorgung	der	HTC	von	Biogas	auf	Erdgas	hat	zur	Folge,	
dass	bei	einigen	Wirkungskategorien	wie	den	Partikelemissionen,	dem	Versauerungs-	
und	Eutrophierungspotential	oder	dem	Ozonabbau	ein	Rückgang	der	Emissionen	von	
bis	zu	76	%	(ODP)	stattfindet,	wohingegen	die	Treibhausgasemissionen	und	der	fossile	
Ressourcenverbrauch	um	37	%	und	108	%	ansteigen.	Der	höchste	Anstieg	des	GWP	
aller	Sensitivitätsszenarien	erfolgt	für	die	Bereitstellung	der	für	die	HTC	benötigten	ther-
mischen	Energie	aus	Elektrizität.	Dabei	werden	die	Treibhausgasemissionen	um	126	%	
erhöht,	der	Ressourcenverbrauch	um	188	%	und	die	freigesetzte	ionisierende	Strahlung	
um	237	%.	Für	die	anderen,	nicht	toxizitätsbewertenden	Wirkungskategorien	hingegen	
sinken	die	Emissionen	im	Szenario	der	elektrischen	Wärmebereitstellung	im	Vergleich	
zum	Basisszenario.		

Die	Einbindung	zukünftiger,	europäischer	Strom-Mixe	für	die	Jahre	2030,	2040	und	2050	
erzeugt	für	alle	Kategorien	bis	auf	die	ionisierende	Strahlung	eine	Abnahme	der	Emissi-
onen	im	Jahr	2030,	die	über	den	zeitlichen	Fortschritt	bis	zum	Jahr	2050	grundsätzlich	
weiter	sinken.	Daraus	ergibt	sich	eine	Entwicklung	des	GWP	von	-23	%	im	Jahr	2020	bis	
-29	%	im	Jahr	2050.	Für	die	anderen	Kategorien	liegen	die	Reduktionen	zwischen	0,3	%	
(EP)	und	6,2	%	(OFP)	im	Jahr	2020	und	0,3	%	(EP)	und	7,8	%	(EP)	im	Jahr	2050.	In	der	
Wirkungskategorie	 IRP	steigen	 im	Jahr	2030	zunächst	die	Emissionen	um	18	%	und	
fallen	dann	im	Jahr	2050	wieder	um	3	%	im	Vergleich	zum	Ausgangswert.	

Die	Aufteilung	der	Emissionen	zur	Bereitstellung	der	elektrischen	Energie	aus	Biogas	
anstelle	 des	 deutschen	 Strom-Mixes	 verdeutlicht,	 dass	 die	 Treibhausgasemissionen	
(-20	%),	der	fossile	Ressourcenverbrauch	(-40	%)	sowie	das	IRP	(-53	%)	reduziert	wer-
den	können,	wohingegen	die	Emissionen	in	den	Wirkungskategorien	PM,	EP,	AP,	OFP,	
ODP	zwischen	8	%	(EP)	und	33	%	(ODP)	ansteigen.		

Die	 Kombination	 der	 emissionsärmsten	 Sensitivitätsszenarien	 zu	 einem	 „Best	 Prac-
tice“-Szenario,	das	auf	Grundlage	der	Ergebnisse	der	einzelnen	Prozesse	in	den	unter-
schiedlichen	Bereichen	erstellt	wurde	(siehe	Tabelle	26),	führt	zu	dem	höchsten	Einspar-
potential	von	Treibhausgasemissionen	(-49	%)	aller	Sensitivitätsszenarien.	In	den	ande-
ren	Wirkungskategorien	werden	 ebenfalls	 deutliche	Emissionsreduktionen	 ersichtlich.	
Dadurch	können	die	Emissionen	der	HTC-Prozesskette	mittels	technischer	Anpassun-
gen	um	39	%	(PM)	bis	68	%	(IRP)	vermindert	werden.	Lediglich	das	EP	steigt	aufgrund	
der	Verwendung	der	biogasbasierten	Strombereitstellung	um	59	%.		
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Tabelle	26:	 Kombination	der	einzelnen	Prozesse	zur	Erstellung	des	„Best	Practice“-Szenarios	
der	HTC	

Parameter/Prozessschritt Gewählter Prozess/Anpassung 
Prozesswasseraufbereitung	 Anaerob	
Bereitstellungsquelle	des	Stroms	 Biogas	
Flockungshilfsmitteleinsatz	 -10	%	
Wärmerückgewinnungsgrad	 +10	%	
Bereitstellungsquelle	der	Wärme	 Biogas	

	

Zur	ganzheitlichen,	ökologischen	Bewertung	der	Sensitivitätsszenarien	werden	zusätz-
lich	zu	den	bereits	vorgestellten	die	toxizitätsbezogenen	Wirkungskategorien,	dargestellt	
in	Abbildung	25,	ausgewertet.		

Für	die	Verwendung	eines	stärkebasierten	Flockungshilfsmittels	zeigt	sich,	dass	die	po-
tentielle	Ökotoxizität	(FETP	und	TETP)	sowie	die	Humantoxizität	(HTPc	und	HTPnc)	im	
Vergleich	 zu	 den	 anderen	Sensitivitätsszenarien	 am	 stärksten	 ansteigen.	 In	 der	Wir-
kungskategorie	HTPc	liegt	der	Emissionsanstieg	bei	21	%,	wohingegen	die	Emissions-
steigerung	beim	FETP	211	%	beträgt.		

Im	Gegensatz	zur	Wahl	des	Flockungshilfsmittels	führt	die	Anwendung	einer	alternativen	
Prozesswasseraufbereitung	bis	auf	eine	Ausnahme	zu	einer	Minderung	der	Emissionen	
in	 allen	 toxizitätsrelevanten	Wirkungskategorien.	 Die	 Ergebnisse	 der	 anaeroben	 Be-
handlung	ergeben	Einsparungen	 in	Höhe	von	7	%	(FETP)	bis	19	%	(HTPnc)	und	die	
Nassoxidation	resultiert	in	Veränderungen	von	1	%	(TETP)	bis	-9	%	(HTPc).		

Bei	der	Auswahl	der	Wärmequelle	für	die	benötigte	thermische	Energie	der	HTC	ergeben	
die	Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzungen	eine	Verringerung	der	Emissionen	in	den	
Kategorien	FETP	(-5	%	und	-3	%),	HTPc	(-9	%	und	-4	%)	und	HTPnc	(-16	%	und	-9	%),	
wohingegen	die	terrestrische	Ökotoxizität	leicht	ansteigt	(+1	%	und	+9	%).		

Die	Auswirkungen	der	zukünftigen	Stromzusammensetzung	in	den	Jahren	2030,	2040	
und	2050	zeigt	kaum	Veränderungen	 in	den	Kategorien	FETP,	HTPc	und	HTPnc	auf	
(-0,2	%	bis	+2,1	%).	Nur	 im	 terrestrischen	Ökotoxizitätspotential	ergeben	sich	Emissi-
onssteigerungen	von	8	%	im	Jahr	2030	bis	13	%	im	Jahr	2050.	

Die	Ergebnisse	zur	Strombereitstellung	aus	Biogas	ergeben	ein	 leicht	angestiegenes	
Toxizitätspotential	von	2	%	bis	6	%	für	die	Kategorien	FETP,	HTPc	und	HTPnc	und	eine	
Emissionsminderung	von	8	%	für	das	terrestrische	Ökotoxizitätspotential.		

Die	Kombination	verschiedener	Prozesskombinationen	führt	im	„Best	Practice“-Szenario	
zu	einer	deutlichen	Reduktion	der	Emissionen	in	allen	toxizitätsrelevanten	Wirkungska-
tegorien.	Die	Ergebnisse	für	die	Kategorie	FETP	ergeben	eine	Verminderung	 im	Ver-
gleich	 zum	Basisszenario	 von	13	%	und	mit	 -29	%	wird	 in	 der	Kategorie	HTPnc	das	
höchste	Minderungspotential	erreicht.		
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Abbildung	25:	Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	Sensitivitätsszenarien	HTC	(Teil	2)	

Ergebnisse der Parametervariation 

Die	Parametervariation	(siehe	Tabelle	A.4)	 für	die	Szenarien	der	Biokohlenutzung	er-
folgte	anhand	der	ausgewählten	Parameter	(Kapitel	3.1.9).	Die	prozentualen	Änderun-
gen	der	Ergebnisse	der	jeweiligen	Parametervariation	für	die	einzelnen	Wirkungskate-
gorien	werden	 im	Vergleich	zum	Bezugsszenario	 in	Abbildung	26	und	 in	Tabelle	C.9	
dargestellt.	Aufgrund	der	Übersichtlichkeit	und	der	linearen	Abhängigkeiten	der	Parame-
ter	auf	die	Ergebnisse	des	Modells	werden	nachfolgend	nur	die	Ergebnisse	für	die	Vari-
ationen	gezeigt,	die	hauptsächlich	mit	einer	Einsparung	an	Emissionen	einhergehen.	Die	
als	 unempfindlich	 für	 das	 System	 eingestufte	 Änderung	 der	 Ergebnisse	 von	 ±2,5	%	
(siehe	Kapitel	3.1.9)	markiert	dabei	die	gewählte	Signifikanzschwelle.		
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Abbildung	26:	Ergebnisse	der	Sensitivitätsanalyse	für	die	Parametervariation	der	HTC	Szenarien	

Mithilfe	der	Reduktion	von	Flockungshilfsmittel	kann	für	die	überdurchschnittlich	beein-
flussten	 Wirkungskategorien	 zur	 Ermittlung	 der	 Toxizität	 (FETP,	 TETP	 und	 HTPc)	
mit	-3,7	%	bis	-7,8	%	sowie	für	den	fossilen	Ressourcenverbrauch	und	die	ionisierende	
Strahlung	(-3,3	%	und	-2,8	%)	eine	mittlere	Sensitivität	des	Modells	festgestellt	werden,	
die	zwar	über	der	Signifikanzschwelle	 liegt,	allerdings	unterhalb	der	Parameteranpas-
sung	von	10%	(siehe	Kapitel	3.1.9).		

Für	 die	 Erhöhung	 des	 Wärmerückgewinnungsgrades	 innerhalb	 des	 HTC-Prozesses	
ergibt	sich	ebenfalls	nur	für	einige	Kategorien	eine	mittlere	Sensitivität	mit	Werten	zwi-
schen	-2,6	%	bis	-3,3	%	(ODP,	OFP	und	AP).	Demnach	zeigt	die	Prozesskette	zur	HTC	
bis	auf	einige	Ausnahmen	insgesamt	eine	geringe	Sensitivität	hinsichtlich	der	gewählten	
Modellparameter.		

Im	Gegensatz	zur	alleinigen	Betrachtung	der	Kohleproduktion	durch	HTC	veranschau-
licht	die	Ermittlung	der	Sensitivität	des	Modells	für	die	Szenarien	zur	Biokohlenutzung	
eine	 teils	hohe	Abhängigkeit	 in	einzelnen	Wirkungskategorien.	Für	das	Szenario	SH1	
ergibt	die	Erhöhung	des	Stickstoffgehalts	der	Biokohle	für	die	Kategorien	GWP	(-4,5	%),	
FFP	(-13.3	%)	und	ODP	(-6,8	%)	eine	signifikante	Verringerung	der	Gesamtemissionen.	
Zudem	erzeugt	die	Steigerung	des	Phosphorgehaltes	signifikante	Emissionsminderun-
gen	um	50,5	%	(PM),	8,0	%	(FFP),	6,3	%	(IRP)	und	28,9	%	(AP)	aufgrund	der	gesteiger-
ten	 Substitutionsmenge	 klassischer	 Düngemittel.	 Lediglich	 die	 direkten	 Emissionen	
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durch	die	erhöhten	Phosphorgehalte	führen	zu	einem	gesteigerten	Eutrophierungspo-
tential	von	9,9	%.	Die	Variation	des	Kaligehaltes	und	der	Schwermetallgehalte	führen	zu	
weitaus	geringen	Emissionsänderungen,	sodass	diese	hier	nicht	weiter	auf-	und	ausge-
führt	werden.		

Im	Szenario	SH2	ergibt	die	Erhöhung	der	substituierten	Torfmenge	signifikante	Ände-
rungen	in	der	Emissionscharakteristik	des	Modells,	sodass	in	fast	allen	Wirkungskate-
gorien	eine	erhebliche	Emissionsreduktion	erfolgt.	Die	größten	Einsparungen	ergeben	
sich	in	den	Kategorien	TETP	(-43,6	%),	PM	(-33,3	%),	FETP	(-30,3	%)	und	IRP	(-23	%).	
Etwas	geringere	Emissionseinsparungen,	die	allerdings	immer	noch	signifikanten	Ein-
fluss	 auf	 Ergebnisse	 haben,	 lassen	 sich	 mit	 11,4	%	 für	 das	 Versauerungspotential,	
10,3	%	für	das	Treibhausgaspotential	und	9,8	%	für	den	fossilen	Ressourcenverbrauch	
beobachten.		

Die	Variation	des	Heizwerts	in	den	Szenarien	SH3	und	SH4	kann	ebenfalls	als	maßgeb-
licher	Faktor	 identifiziert	werden,	der	bei	einer	Erhöhung	zu	einer	Erhöhung	der	Gut-
schriften	und	damit	zu	einer	erheblichen	Emissionsreduktion	in	einigen	der	evaluierten	
Wirkungskategorien	führt.	Demnach	weist	das	GWP	eine	Verringerung	um	14,1	%	(SH3)	
und	12,1	%	(SH4)	sowie	der	fossile	Ressourcenverbrauch	um	12,4	%	respektive	12,3	%	
(SH4)	auf.	Weitere	Kategorien	mit	einer	signifikanten	Änderung	in	der	Emissionsmenge	
sind	PM,	ODP,	OFP,	AP,	TETP	und	HTPnc,	wobei	das	TETP	mit	einer	Reduktion	um	
86,8	%	im	Szenario	SP4	und	das	OFP	mit	34,5	%	im	SP3	den	höchsten	Einfluss	aufwei-
sen.	 	
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4.3	 Ökobilanzielle	Bewertung	der	Pyrolyse	von	ausgefaultem	
Klärschlamm	

Die	Bewertung	der	ökologischen	Nachhaltigkeit	des	Pyrolyseprozesses	erfolgt	anhand	
der	auftretenden	Stoff-	und	Energieflüsse	sowie	den	sich	daraus	ergebenden	Emissio-
nen	und	Wirkungspotentialen.	In	diesem	Kapitel	werden	deshalb	zunächst	die	auftreten-
den	Massen-	und	Energieflüsse	dargestellt.	Anschließend	erfolgt	die	Auswertung	der	
einzelnen	Umweltwirkungskategorien	für	die	Klärschlammbehandlung	mittels	Pyrolyse	
sowie	für	die	Szenarien	der	Biokohlenutzung.	Im	letzten	Teil	werden	die	Ergebnisse	der	
Sensitivitätsanalyse	vorgestellt,	die	mithilfe	einer	Szenarioanalyse	und	einer	Parameter-
variation	erfolgte.		

4.3.1	 Energie-	und	Massenflüsse		

Die	ökologischen	Auswirkungen	der	thermochemischen	Konversionsprozesse	hängen	
maßgeblich	 von	 den	 zugrundeliegenden	 Stoff-	 und	 Energieflüssen	 innerhalb	 der	 be-
trachteten	Prozessketten	ab.	Zur	Identifikation	der	Flüsse	des	modellierten	Systems	wer-
den	deshalb	die	Massenflüsse	und	die	Energieflüsse	der	Pyrolyse	mithilfe	von	Sankey-
Diagrammen	dargestellt.	Die	massenbezogenen	Flüsse	der	Pyrolyse	sind	in	Abbildung	
27	dargestellt,	bei	der	sich	die	prozentualen	Angaben	auf	den	verwendeten	Referenz-
fluss	beziehen.		

	

	

Abbildung	27:	Massenflüsse	der	Klärschlammpyrolyse	bezogen	auf	die	FU	

Da	der	Entwässerungsschritt	für	beide	Prozessketten	zur	thermochemischen	Behand-
lung	gleich	ist,	erfolgt	in	diesem	ersten	Prozess	ebenfalls	eine	Reduktion	der	zu	behan-
delnden	Menge	um	75	%.	Die	anschließende	Trocknung	bewirkt,	dass	über	die	Brüden	
weitere	18,8	%	der	Gesamtmenge	an	Klärschlamm	ausgeschleust	werden.	Für	die	fol-
gende	Pyrolyse	verbleiben	noch	6,2	%	des	Klärschlamms	als	Input.	Nach	der	Pyrolyse	
beträgt	der	Anteil	an	verbliebenem,	in	die	Gasphase	überführtem	Restwasser	und	dem	
bei	der	Pyrolyse	entstehenden	Pyrolysegas	und	Pyrolyseöl	3,7	%.	Am	Ende	der	thermo-
chemischen	Behandlung	 verbleiben	 2,5	%	 der	 ursprünglichen	Gesamtmasse	 an	Bio-
kohle.	
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Neben	der	Auswertung	der	Massenflüsse	im	Behandlungsprozess	haben	die	energeti-
schen	Flüsse	einen	wichtigen	Einfluss	auf	die	Bewertung	des	Gesamtsystems.	Deshalb	
werden	die	maßgeblichen	Energieströme	des	Pyrolyseprozesses	sowie	der	vorgeschal-
teten	 Trocknung	 anhand	 eines	 Energieflussdiagramms	 dargestellt	 und	 ausgewertet	
(siehe	Abbildung	28).	

	

Abbildung	28:	Energieflüsse	der	Trocknung	und	der	Pyrolyse	bezogen	auf	die	FU	(ohne	Verluste)	

Durch	die	Verbrennung	der	bei	der	Pyrolyse	entstehenden	Gase	und	Öle	innerhalb	der	
Pyrolyseeinheit	kann	thermische	Energie	in	Höhe	von	287	kJ	zur	weiteren	Nutzung	in	
der	Prozesskette	bereitgestellt	werden.	Davon	werden	77	kJ	zum	Aufheizen	des	Klär-
schlamms	und	Verdampfen	 der	Restfeuchtigkeit	 benötigt,	 sodass	 ein	 kontinuierlicher	
Betrieb	des	Pyrolysereaktors	ermöglicht	wird.	Die	restlichen	210	kJ	stehen	der	vorge-
schalteten	Trocknung	zur	Verfügung.	Die	elektrische	Energie	zum	Betrieb	der	Antriebs-
aggregate	und	peripheren	Geräten	für	den	Pyrolyseprozess	beträgt	15	kJ	und	für	die	
Trocknung	75	kJ.	Damit	die	Trocknung	auf	den	für	die	Pyrolyse	benötigten	Wassergehalt	
des	Klärschlamms	von	unter	20	%	erfolgen	kann,	wird	neben	der	aus	dem	Pyrolysepro-
zess	ausgekoppelten	Wärme	zusätzliche	thermische	Energie	in	Höhe	von	330	kJ	benö-
tigt.	 Insgesamt	müssen	dem	Trocknungsprozess	540	kJ	an	Wärme	bereitgestellt	wer-
den.		

4.3.2	 Wirkungsabschätzung	der	Pyrolyse		

Die	Analyse	der	Umweltauswirkungen	der	Pyrolyse	erfolgt	anhand	der	zwölf	ausgewähl-
ten	 Umweltwirkungskategorien.	 Dabei	 ist	 die	 Menge	 an	 emittierten	 Emissionen,	 die	
durch	die	gesamte	Prozesskette	der	Behandlung	entstehen,	von	verschiedenen	Hinter-
grundprozessen	abhängig.	Die	Emissionscharakteristiken	entlang	der	Prozesskette	zur	
Pyrolyse	des	Klärschlamms	bezogen	auf	die	betrachteten	Wirkungskategorien	sind	 in	
Abbildung	21	dargestellt.	Die	sich	daraus	ergebenden	prozentualen	Anteile	der	einzel-
nen	Prozesse	an	den	Gesamtemissionen	sind	in	Tabelle	C.2	und	Abbildung	C.2	zu	fin-
den.		
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Abbildung	29:	Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	der	Pyrolyse	von	Klärschlamm	

Die	gesamten	Treibhausgasemissionen	der	Pyrolyse	ohne	Biokohlenutzung	belaufen	
sich	 auf	 0,184	kg	CO2-äq./FU,	wobei	 die	 größten	Anteile	 auf	 die	 generischen	Hinter-
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grundprozesse	der	Bereitstellung	 thermischer	Energie	aus	Biogas	 (39	%)	und	elektri-
scher	Energie	aus	dem	Strom-Mix	(37,6	%),	die	 für	die	Trocknung	des	Klärschlamms	
benötigt	werden,	zurückzuführen	sind.	Weniger	Einfluss	haben	hingegen	die	Stromver-
sorgung	(8,7	%)	und	der	Flockungshilfsmittelbedarf	(8,1	%)	der	Entwässerung,	die	Brü-
den-	und	Filtrataufbereitung	(2,6	%	und	0,8	%)	sowie	die	bei	der	Verbrennung	der	Pyro-
lyseöle	und	Pyrolysegase	entstehenden	Treibhausgasemissionen	 (0,7	%).	Die	Bereit-
stellung	der	thermischen	Energie	aus	Biogas	für	den	Trocknungsprozess	hat	nicht	nur	
einen	hohen	Einfluss	auf	das	Treibhausgaspotential,	sondern	trägt	maßgeblich	zu	den	
Emissionen	in	den	Wirkungskategorien	ODP	(91,9	%),	OFP	(76,2	%),	AP	(75,2	%)	und	
PM	(72,5	%)	bei.	Insgesamt	ergeben	sich	potentielle	Emissionen	an	Feinstaub	(PM)	von	
19,3	mg	PM2,5-äq./FU,	ein	Ozonabbau	(ODP)	in	Höhe	von	61,7	ng	CFC-11-äq./FU,	eine	
potentielle	bodennahe	Oxidationsmittelbildung	(OFP)	von	58,4	mg	NOx-äq./FU	und	ein	
Versauerungspotential	(AP)	von	68,6	mg	SO2-äq./FU.	Andere	Prozesse,	die	relevanten	
Einfluss	auf	ODP,	OFP	und	PM	haben,	sind	die	Bereitstellung	elektrischer	Energie	für	
den	Trocknungsprozess	(8,6-11,9	%)	und	die	Pyrolyse	(3,1-3,7	%),	die	Herstellung	des	
polymeren	Flockungshilfsmittels	 (4,6-10,2	%)	und	die	Verbrennung	der	Pyrolysegase-	
und	Öle	 (1,3-2,5	%).	Demgegenüber	spielen	die	Brüdenaufbereitung	aus	dem	Trock-
nungsprozess,	die	Filtrataufbereitung	und	die	elektrische	Energie	für	die	Entwässerung	
des	Klärschlamms	nur	eine	untergeordnete	Rolle.	Für	die	Menge	an	fossilem	Ressour-
cenverbrauch	 (FFP)	 von	4,4	g	oil-äq./FU	und	die	Freisetzung	 ionisierender	Strahlung	
(IRP)	 von	 0,3	mBq.	Co-60-äq./FU	 sind	 hauptsächlich	 die	 Versorgung	mit	 elektrischer	
Energie	 für	 den	 Pyrolyseprozess	 (15,1	%	 und	 37,6	%),	 die	 Klärschlammtrocknung	
(46,7	%	und	41,5	%)	und	die	Entwässerung	des	Klärschlamms	(3,0	%	und	2,6	%)	ver-
antwortlich.	Neben	dem	zugrunde	gelegten	Strom-Mix	hat	der	generische	Prozess	des	
Flockungshilfsmittels	mit	18,1	%	und	11,6	%,	wie	schon	in	den	anderen	Kategorien	zu	
beobachten,	einen	relevanten	Einfluss	auf	die	Gesamtemissionen.	Darüber	hinaus	be-
einflusst	die	Bereitstellung	des	Polyacrylamids	vor	allem	die	toxizitätsbewertenden	Ka-
tegorien	mit	einem	Anteil	von	56,7	%	(FETP)	und	63,7	%	(TETP)	maßgeblich,	sodass	
Gesamtemissionen	 von	 77,7	mg	1,4-DB-äq./FU	 (FETP)	 und	 7,5	g	1,4-DB-äq./FU	
(TETP)	auftreten.	Neben	dem	Flockungshilfsmittel	setzen	sich	die	Emissionen	im	TETP	
zusätzlich	aus	der	Strombereitstellung	(21,1	%),	der	Filtrataufbereitung	(4,3	%)	und	der	
Behandlung	der	Brüden	(2,4	%)	zusammen.	Letztere	bedingt	mit	25,5	%	ein	Viertel	der	
FETP	 Emissionen.	 Mit	 33,0	%	 (HTPc)	 und	 61,5	%	 (HTPnc)	 von	 insgesamt	
0,14	g	1,4-DB-äq./FU	(HTPc)	und	15,2	g	1,4-DB-äq./FU	(HTPnc)	hat	die	Brüdenaufbe-
reitung	den	höchsten	Anteil	an	den	Gesamtemissionen	dieser	beiden	Wirkungskatego-
rien.	Weitere	Einflussfaktoren	auf	die	Gesamtemissionen	in	den	Kategorien	HTPc	und	
HTPnc	sind	die	Wärmebereistellung	(12,8	%	und	10,7	%),	das	polymere	Flockungshilfs-
mittel	(23,8	%	und	6,7	%)	und	die	Filtrataufbereitung	(26,5	%	und	19,3	%).	Für	das	Eu-
trophierungspotential	(EP)	in	Höhe	von	2,1	mg	P-äq./FU	trägt	die	Filtrataufbereitung	mit	
32,4	%	einen	relativ	hohen	Anteil	bei,	der	hauptsächlich	durch	geringe	Mengen	an	Phos-
phor	im	Filtrat	hervorgerufen	wird.	Zusätzliche	Einflussfaktoren	auf	das	EP	sind	die	Wär-
mebereitstellung	für	die	Trocknung	(51,4	%)	und	der	Prozess	zur	Flockungshilfsmittel-
herstellung	(12,5	%).	

Insgesamt	ergibt	die	Auswertung	der	Klärschlammbehandlung	mittels	Pyrolyse,	dass	in	
den	meisten	Kategorien	die	Bereitstellung	der	benötigten	thermischen	und	elektrischen	
Energie	den	Großteil	der	Emissionen	ausmacht.	Die	benötigte	thermische	Energie	für	
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die	Trocknung	ist	dabei	der	größte	Einflussfaktor.	Zusätzlich	zeigt	sich,	dass	die	Emissi-
onen	aus	der	Bereitstellung	des	polymeren	Flockungshilfsmittels	speziell	für	die	toxizi-
tätsrelevanten	Wirkungskategorien	(TETP,	FETP,	HTPc	und	HTPnc)	einen	wesentlichen	
Einfluss	auf	die	Umweltwirkungen	hat.		

4.3.3	 Nutzungsszenarien	der	Biokohle		

Der	komplette	Lebenszyklus	des	zu	behandelnden	Klärschlamms	umfasst	neben	der	
Pyrolyse	 die	weitergehende	 energetische	 oder	 stoffliche	Nutzung	 der	 erzeugten	Bio-
kohle.	Die	daraus	hervorgehenden	Emissionen	für	die	unterschiedlichen	Anwendungs-
pfade,	spezifiziert	 für	die	untersuchten	Szenarien	SP1-SP4,	sind	 in	Abbildung	30	und	
Abbildung	 31	 dargestellt.	 Die	 entsprechenden	 tabellarischen	 Auswertungen	 befinden	
sich	im	Anhang	(siehe	Tabelle	C.14-Tabelle	C.16).		

Die	Auswertung	der	Treibhausgasemissionen	(GWP)	für	die	Szenarien	SP1-SP4	zeigt,	
dass	 die	 beiden	 Anwendungen	 in	 der	 Landwirtschaft	 mit	 9,1	g	CO2-äq./FU	 und	
7,9	g	CO2-äq./FU	insgesamt	die	höchsten	Emissionen	aufweisen	(siehe	Abbildung	30).	
Aufgrund	der	Gutschriften	für	den	substituierten	Torf	kann	die	Biokohlenutzung	im	Gar-
tenbau	 (SP2)	Emissionseinsparungen	 in	Höhe	von	8,8	g	CO2-äq./FU	generieren.	Alle	
drei	Szenarien	der	stofflichen	Nutzung	(SP1-SP3)	bieten	zudem	den	Vorteil,	dass	durch	
den	Einsatz	der	Biokohle	eine	Kohlenstoffsequestrierung	erfolgt,	welche	mit	einer	nega-
tiven	Emission	in	Höhe	von	-8,06	g	CO2-äq./FU	auf	die	Treibhausgasemissionen	ange-
rechnet	wird	(siehe	Kapitel	3.1.7).	Weitere	Gutschriften,	die	sich	aus	der	Substitution	von	
Düngemitteln	ergeben	(SP1	und	SP3),	führen	zu	einer	weiteren	Reduktion	des	GWP	um	
1,57	g	CO2-äq./FU.	 Im	 Szenario	 zur	 kaskadenförmigen	 Nutzung	 der	 Biokohle	 in	 der	
Landwirtschaft	(SP3)	können	durch	die	Substitution	von	Maissilage	als	Biogassubstrat	
zudem	weitere	1,31	g	CO2-äq./FU	eingespart	werden.	Die	höchsten	Einsparungen	und	
damit	die	niedrigsten	Gesamtemissionen	in	Höhe	von	-11,7	g	CO2-äq./FU	ergeben	sich	
im	Szenario	(SP4),	in	dem	durch	die	energetische	Anwendung	der	Biokohle	die	fossile	
Energiebereitstellung	mittels	Braunkohle	ersetzt	wird	und	dadurch	Treibhausgasemissi-
onen	vermieden	werden	können	(-30,5	g	CO2-äq./FU).	Weitere	Prozesse,	die	der	Nut-
zung	in	den	einzelnen	Szenarien	zugeordnet	werden,	wie	der	Transport	der	Biokohle	zu	
den	jeweiligen	Anwendungssorten,	die	Ausbringung	der	Biokohle	auf	die	Felder	und	die	
Einarbeitung	sowie	die	direkten	Emissionen	der	Biokohle,	spielen	für	das	GWP	nur	eine	
untergeordnete	Rolle.	In	Bezug	auf	die	zugrundeliegenden	Flüsse	innerhalb	der	einzel-
nen	Prozesse	zeigt	sich,	dass	der	größte	Teil	der	Treibhausgasemissionen	auf	die	Frei-
setzung	oder	Bindung	von	CO2	zurückzuführen	ist.	Bei	den	energetischen	Aufwendun-
gen	für	die	Pyrolyse	geschieht	dies	bei	der	Verbrennung	fossiler	Energieträger	und	bei	
den	Gutschriften	 zum	einen	durch	 die	Kohlenstoffsequestrierung	 durch	Biokohle	 und	
zum	anderen	durch	die	Gutschriften	für	fossile	Rohstoffe	(Torf	und	Braunkohle).		
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Abbildung	30:	Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	Szenarien	SP1-SP4	(Teil	1)	
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Für	die	Partikelemissionen	(PM)	verdeutlichen	die	Ergebnisse,	dass	der	größte	Anteil	
innerhalb	der	einzelnen	Prozessketten	aus	der	Pyrolyse	resultiert.	Im	Vergleich	der	Sze-
narien	untereinander	wird	deutlich,	dass	die	geringsten	Gesamtemissionen	in	SP3	auf-
treten	 (12,1	mg	PM2,5-äq./FU),	 wohingegen	 die	 alleinige	Nutzung	 der	 Biokohle	 in	 der	
Landwirtschaft	(SP1)	die	höchsten	Partikelemissionen	aufweist	(15,9	mg	PM2,5-äq./FU).	
Die	Gutschriften	in	den	landwirtschaftlichen	Szenarien	(SP1	und	SP3)	sind	größtenteils	
auf	 die	 eingesparten	Schwefeldioxidemissionen	aus	 der	Bereitstellung	 von	P-Dünger	
und	in	geringem	Umfang	auf	eingesparte,	direkte	Staubemissionen	zurückzuführen.	Zu-
dem	werden	im	Szenario	SP3	Ammoniakemissionen	aus	dem	Maisanbau	vermieden,	
was	sich	ebenfalls	auf	die	Emissionsbilanz	auswirkt.	Szenario	SP2	weist	trotz	Gutschrif-
ten	für	den	Torf	mit	14,6	mg	PM2,5-äq./FU	die	zweithöchsten	Partikelemissionen	auf,	wo-
bei	die	vergleichsweise	geringen	Gutschriften	zu	einem	großen	Anteil	auf	die	Einsparun-
gen	aus	den	vermiedenen	Stickstoffmonoxid-	und	Schwefeldioxidemissionen	aus	dem	
Torftransport	und	-abbau	sowie	aus	den	freigesetzten	Staubemissionen	zurückzuführen	
sind.	Die	energetische	Nutzung	der	Biokohle	(SP4)	weist	neben	den	positiven	Emissio-
nen	aus	der	Pyrolyse	und	dem	Transportprozess	zusätzlich	Einsparungen	an	Stickoxi-
den	auf,	sodass	sich	Gesamtemissionen	von	13,8	mg	PM2,5-äq./FU	ergeben.		

Für	den	fossilen	Ressourcenabbau	(FFP)	zeigte	sich,	dass	die	Szenarien,	in	denen	die	
Biokohle	fossile	Rohstoffe	ersetzt,	die	höchsten	Einsparungen	generieren	können.	Die	
Gesamtemissionen	liegen	beim	Torfersatz	(SP2)	bei	-2,78	g	oil-äq./FU	und	beim	ener-
getischen	Braunkohleersatz	 bei	 (SP4)	 bei	 -2,19	g	oil-äq./FU.	Die	Szenarien	SP1	 und	
SP3	hingegen	haben	eine	FFP	von	3,68	g	oil-äq./FU	und	3,49	g	oil-äq./FU,	wobei	die	
Gutschriften	in	dem	ersetzten	Maisanbau	und	dem	vermiedenen	P-Dünger	aus	einge-
sparten	Erdöl-	und	Erdgasverbräuchen	in	den	Hintergrundprozessen	bestehen.		

Die	 Frischwassertoxizität	 (FETP)	 der	 vier	 Szenarien	 liegt	 zwischen	
29,3	mg	1,4-DB-äq./FU	 (SP3)	und	78,0	mg	1,4-DB-äq./FU	(SP1).	Die	anderen	beiden	
Szenarien	haben	mit	48,4	mg	1,4-DB-äq./FU	(SP2)	und	76,8	mg	1,4-DB-äq./FU	(SP4)	
geringere	Emissionen	als	die	direkte	landwirtschaftliche	Anwendung	der	Biokohle	(SP1).	
Gleichwohl	stammt	der	Großteil	der	Emissionen	aus	der	vorgeschalteten	Pyrolysepro-
zesskette,	in	der	die	Herstellung	des	polymeren	Flockungshilfsmittels	einen	hohen	Anteil	
der	Emissionen	ausmacht.	Speziell	die	dabei	auftretenden	Emissionen	von	Kupfer	und	
in	geringerem	Umfang	an	Nickel	und	Silber	 führen	zu	den	beobachteten	Emissionen,	
wohingegen	die	Kupferemissionen	ins	Frischwasser	im	Szenario	SP2	durch	Substitution	
des	Torfs	eingespart	und	dadurch	gutgeschrieben	werden.	Beim	Szenario	SP3	fallen	die	
Einsparungen	für	Kupfer-,	Nickel-	und	Zinkemissionen	beim	Maisanabau	noch	größer	
aus,	sodass	SP3	das	geringste	Frischwassertoxizitätspotential	aufweist.		

Das	Eutrophierungspotential	(EP)	zeigt	für	alle	Szenarien	eine	klare	Dominanz	der	di-
rekten	Phosphoremissionen	 aus	 der	Biokohle.	Daraus	 ergeben	 sich	 für	 die	 stoffliche	
Nutzung	(SP1,	SP2	und	SP3)	potentielle	Emissionen	von	0,16	g	P-äq./FU	und	für	die	
thermische	Anwendung	(SH4)	0,017	g	P-äq./FU.	Die	anderen	Prozesse	 innerhalb	der	
Szenarien	haben	hingegen	einen	weitaus	geringeren	Einfluss	auf	die	Emissionscharak-
teristik.	Demnach	können	die	Einflüsse	des	Phosphorgehaltes	der	Biokohle	direkt	an-
hand	der	Wirkungsabschätzung	abgelesen	werden.	
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Die	 Ergebnisse	 für	 die	Wirkungskategorie	 der	 ionisierend	wirkenden	Strahlung	 (IRP)	
hängen	zu	einem	großen	Anteil	von	der	Prozesskette	der	Pyrolyse	und	weniger	von	den	
einzelnen	Anwendungsszenarien	der	Biokohle	ab.	In	diesem	Fall	wirken	die	Emissionen	
aus	der	Strombereitstellung,	speziell	die	Anteile	aus	Atomkraft,	und	die	Herstellung	des	
Flockungshilfsmittels	als	Hauptemittenten	über	den	gesamten	Lebenszyklus	(siehe	Ka-
pitel	4.3.2).	Demgegenüber	stehen	die	Vermeidung	von	Radon-222	aus	dem	Torfabbau	
(SP2)	sowie	C-14-	und	Radon-222-Emissionen	in	die	Luft	und	Cäsium-	und	Kobalt-Emis-
sionen	ins	Frischwasser,	die	sonst	bei	der	Herstellung	des	Phosphordüngers	entstehen	
würden.	 Insgesamt	 ergeben	 sich	 daraus	 Emissionen	 in	 Höhe	 von	
0,30	mBq.	Co-60-äq./FU	 für	 die	 landwirtschaftliche	 Anwendung	 (SP1),	
0,23	mBq.	Co-60-äq./FU	 für	 den	 Torfersatz	 im	 Gartenbau	 (SP2),	
0,28	mBq.	Co-60-äq./FU	 für	 die	 landwirtschaftliche	 Kaskadennutzung	 (SP3)	 und	
0,30	mBq.	Co-60-äq./FU	für	die	Verbrennung	der	Biokohle	(SP4).		

Die	Umweltauswirkungen	der	einzelnen	Szenarien	SP1-SP4	weisen	für	den	Ozonabbau	
(ODP)	alle	positive	Werte	auf	(siehe	Abbildung	31).	Die	höchsten	Emissionen	treten	auf-
grund	geringer	Gutschriften	im	Szenario	SP1	auf	(61	ng	CFC-11-äq./FU.),	wohingegen	
die	 vermiedenen	 Lachgasemissionen	 aus	 dem	 Hintergrundprozess	 des	 Maisanbaus	
(SP3)	zu	den	geringsten	Gesamtemissionen	führt	(35	ng	CFC-11-äq./FU).	Die	zweitge-
ringsten	Emissionen	treten	in	SP4	(52	ng	CFC-11-äq./FU)	und	die	zweithöchsten	in	SP2	
(60	ng	CFC-11-äq./FU)	auf.		

Aus	den	Ergebnissen	zur	photochemischen	Oxidationsmittelbildung	(OFP)	zeichnet	sich	
folgendes	Bild	ab:	Die	größten	Emissionen	entstammen	der	Pyrolyseprozesskette,	wo-
hingegen	in	den	landwirtschaftlichen	Szenarien	die	Emissionen	aus	der	Ausbringung	der	
Biokohle	einen	kleineren	Anteil	ausmachen.	Ebenso	gering	sind	die	Gutschriften	für	die	
Düngemittelsubstitution	 und	 die	Verringerung	 des	Maisanbaus	 zur	 Biogaserzeugung.	
Die	dominierenden	Flüsse	innerhalb	dieser	Prozesse	sind	Stickstoffoxidemissionen,	ins-
besondere	in	Form	von	Stickstoffmonoxid.	Insgesamt	werden	so	56,8	mg	NOx-äq./FU	im	
Szenario	SP1	und	53,8	mg	NOx-äq./FU	im	Szenario	SP3	emittiert.	Im	dritten	Szenario	
ergeben	 sich	 die	 hohen	 Gutschriften	 aus	 den	 eingesparten,	 vergleichsweise	 langen	
Transportwegen	des	Torfs.	Das	Szenario	SP3	weist	somit	die	geringsten	Emissionen	
von	allen	Szenarien	auf	(33,8	mg	NOx-äq./FU).	Für	das	Szenario	SP4	haben	die	Gut-
schriften	für	die	eingesparten	Stickoxidemissionen	der	Braunkohleverbrennung	die	größ-
ten	 Auswirkungen	 auf	 das	 Emissionsprofil,	 sodass	 Gesamtemissionen	 von	
40,2	mg	NOx-äq./FU	auftreten.	Da	die	Transportentfernung	für	die	Beförderung	der	Bio-
kohle	in	SP4	mit	200	km	am	größten	ist,	emittieren	in	SP4	zudem	die	höchsten	trans-
portseitigen	Emissionen	der	Biokohleanwendung	in	Höhe	von	2,8	mg	NOx-	äq./FU.		

Wie	in	den	vorherigen	Wirkungskategorien	ebenfalls	beobachtet,	unterstreichen	die	Er-
gebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	das	Versauerungspotential	(AP),	dass	die	maß-
geblichen	Einflüsse	bereits	während	der	Pyrolyseprozesskette	auftreten	und	so	für	alle	
Szenarien	die	Pyrolyse	den	größten	Anteil	an	den	jeweiligen	Lebenszyklusemissionen	
aufweist.	Das	Szenario	mit	den	höchsten	Emissionen	(SP1)	hat	demnach	ein	Versaue-
rungspotential	von	59,6	mg	SO2-äq./FU,	da	die	Gutschriften	aus	der	Bereitstellung	der	
Düngemittel	 und	 damit	 für	 eingesparte	 Stickstoffoxid-	 und	 Schwefeldioxidemissionen	
aus	der	Prozesskette	des	P-Düngers	die	geringsten	in	allen	Szenarien	darstellen.	Als	
emissionsärmstes	Szenario	kann,	wie	schon	beim	Ozonabbau,	der	Einsatz	der	Biokohle	
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in	einer	Kaskade	 (SP3)	 identifiziert	werden.	Dort	sind	neben	den	Gutschriften	 für	die	
Düngemittel	die	zusätzlichen	Gutschriften	aus	dem	eingesparten	Biogassubstrat	und	da-
mit	einhergehende,	vermiedene	Schwefeldioxid-	und	Ammoniakemissionen,	maßgeb-
lich	 in	 der	 Emissionsreduktion,	 sodass	 in	 SP3	 Gesamtemissionen	 von	
36,7	mg	SO2-äq./FU	auftreten.	Die	beiden	anderen	Szenarien	befinden	sich	auf	einem	
ähnlichen	Niveau	wie	SP1	und	zeigen	durch	eingesparte	Stickoxidemissionen	aus	dem	
Torfabbau	und	Torftransport	sowie	vermiedene	Schwefeldioxid-	und	Stickstoffoxidemis-
sionen	 aus	 der	 Braunkohleverbrennung	 ein	 Versauerungspotential	 in	 Höhe	 von	
56,5	mg	SO2-äq./FU	(SP2)	und	50,5	mg	SO2-äq./FU	(SP4).	

Das	 terrestrische	 Ökotoxizitätspotential	 (TETP)	 beläuft	 sich	 auf	 Werte	 zwischen	
7,2	g	1,4-DB-äq./FU	 (SP1)	 und	 2,8g	1,4-DB-äq./FU	 (SP4).	 Für	 die	 Gutschriften	 zeigt	
sich,	dass	durch	den	Biokohleeinsatz	die	Schwermetallemissionen	vor	allem	von	Zink,	
Quecksilber	und	Kupfer	aus	der	Energiebereitstellung	aus	Braunkohle	sowie	Kupfer,	An-
timon	und	in	geringem	Umfang	Zink,	Blei	und	Vanadium	aus	dem	Torfaufbau	vermieden	
werden	können.	Im	Szenario	SP3	führen	zudem	eingesparte	Kupfer-	und	Zinkemissio-
nen	im	Maisanbau	zu	Gutschriften.	Die	anderen	Prozesse	innerhalb	der	Szenarien	wie	
der	Biokohletransport,	die	Lagerung	der	Biokohle,	die	Ausbringung	oder	speziell	die	di-
rekten	Emissionen	aus	der	Biokohle	ergeben	hingegen	einen	deutlich	geringeren	Ein-
fluss.	Der	Vergleich	verdeutlicht,	dass	im	Szenario	SP2	mit	3,7g	1,4-DB-äq./FU	ähnlich	
hohe	Emissionen	auftreten	wie	im	Szenario	SP3	mit	3,8g	1,4-DB-äq./FU.	

Wie	bereits	beim	Eutrophierungspotential	beobachtet,	zeigt	sich	auch	beim	karzinoge-
nen	Humantoxizitätspotential	(HTPc)	eine	klare	Dominanz	eines	einzelnen	Flusses	in-
nerhalb	der	betrachteten	Prozessketten.	Alle	Szenarien	mit	stofflicher	Anwendung	wer-
den	maßgeblich	von	geringen	Restmengen	an	Dioxinen	in	der	Biokohle	nach	der	Pyro-
lyse	beeinflusst,	sodass	sich	für	die	stoffliche	Anwendung	der	Biokohle	(SP1-SP3)	Emis-
sionen	in	Höhe	von	ungefähr	3	g	1,4-DB-äq./FU	ergeben,	die	im	energetischen	Szenario	
(SP4)	eliminiert	werden	und	dadurch	Eimissionen	in	Höhe	von	0,14	g	1,4-DB-äq./FU	auf-
treten.		

Bei	der	nicht	karzinogenen	Humantoxizität	(HTPnc)	sind	die	Schermetallemissionen	aus	
den	Anwendungsszenarien	maßgeblich	bei	der	Emissionscharakteristik.	Das	Toxizitäts-
potential	für	das	Szenario	SP1	beläuft	sich	auf	21,9	g	1,4-DB-äq./FU	und	liegt	auf	einem	
ähnlichen	Niveau	wie	bei	SP2	mit	21,2	g	1,4-DB-äq./FU.	Da	die	Schwermetallemissio-
nen	aus	der	Biokohle	in	der	energetischen	Anwendung	nicht	in	die	Umwelt	eingebracht	
werden,	ist	das	Toxizitätspotential	mit	14,8	g	1,4-DB-äq./FU	in	SP4	am	geringsten.	Das	
höchste	HTPnc	zeigt	sich	im	Szenario	SP3,	da	gemäß	Hintergrunddatensatz	zur	Bereit-
stellung	 der	Maissilage	 Zinkemissionen	 gebunden	werden,	 die	 bei	 der	Gutschrift	 als	
Emissionen	anfallen	und	entsprechend	angerechnet	werden.	Daraus	ergeben	sich	für	
SP3	Gesamtemissionen	in	Höhe	von	41,2	g	1,4-DB-äq./FU.		
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Abbildung	31:	Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	Szenarien	SP1-SP4	(Teil	2)	
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4.3.4	 Sensitivitätsanalyse	

Die	Ermittlung	der	Sensitivität	des	Modells	gegenüber	einzelnen	Anlagenkonfigurationen	
und	zukünftigen	Entwicklungen	in	der	Energiebereitstellung	erfolgt	anhand	des	Austau-
sches	einzelner	Prozesse	innerhalb	der	Prozesskette	zur	Pyrolyse	des	Klärschlamms.	
Als	Grundlage	für	die	Ermittlung	der	Abweichungen	dienen	die	Ergebnisse	für	das	Ba-
sisszenario	des	Pyrolyseprozesses.	Durch	die	Anpassungen	einzelner	Hintergrundpro-
zesse	 innerhalb	des	Modells	werden	anschließend	deren	Einflüsse	auf	die	Ökobilanz	
bestimmt	sowie	mittels	Parametervariation	die	Varianz	der	Ergebnisse,	die	durch	ein-
zelne	Prozessflüsse	hervorgerufen	wird,	herausgearbeitet	(siehe	Kapitel	3.1.9).	Die	Er-
gebnisse	zu	den	untersuchten	Prozessszenarien	sind	in	Abbildung	32	und	Abbildung	33	
dargestellt.	Die	Tabellen	zu	den	Abbildungen	befinden	sich	 im	Anhang	 (Tabelle	C.17	
und	Tabelle	C.18).	

Ergebnisse der Szenarioanalyse 

Die	Auswertung	der	Ergebnisse	zum	Einsatz	eines	stärkebasierten	Flockungshilfsmittels	
zeigt	 für	 das	Treibhausgaspotential,	wie	 schon	bei	 der	Sensitivitätsanalyse	der	HTC,	
keine	signifikante	Änderung	(+0,6	%).	In	den	Wirkungskategorien	PM,	AP,	EP,	IRP,	ODP	
und	OFP	steigen	die	Emissionen	um	6,5	%	(IRP)	bis	33	%	(EP),	wohingegen	der	fossile	
Ressourcenverbrauch	 (FFP)	 durch	 Verwendung	 des	 Flockungshilfsmittels	 auf	 Basis	
nachwachsender	Rohstoffe	um	9	%	verringert	wird	(siehe	Abbildung	32).		

Die	Umstellung	der	Wärmeversorgung	der	Pyrolyse	auf	eine	Erdgasfeuerung	führt	zu	
einem	 Anstieg	 der	 Emissionen	 in	 den	 Wirkungskategorien	 GWP	 (39	%)	 und	 FFP	
(114	%).	In	den	anderen	Wirkungskategorien	ohne	Toxizitätsbezug	verringern	sich	die	
Wirkungspotentiale	um	4	%	(IRP)	bis	87	%	(ODP).	Werden	zur	Bereitstellung	der	benö-
tigten	Energie	für	den	Betrieb	der	Pyrolyseanalage	und	der	vorgeschalteten	Trocknung	
anstatt	des	Biogases	elektrisch	betriebene	Heizelemente	verwendet,	ergeben	sich	für	
die	Wirkungskategorien	GWP,	FFP	und	IRP	Emissionssteigerungen	von	132	%	(GWP)	
bis	197	%	(FFP).	Für	die	restlichen	Kategorien	treten	hingegen	Emissionsminderungen	
von	bis	zu	67	%	(ODP)	auf.		

Bei	Berücksichtigung	zukünftiger	Rahmenbedingungen	in	Form	von	veränderten	Zusam-
mensetzungen	 der	 Strombereitstellung,	 ergibt	 die	 Auswertung	 der	 Szenarien	 für	 das	
Jahr	2030	potentielle	Emissionseinsparungen	in	Höhe	von	0,9	%	(EP)	bis	28	%	(GWP)	
und	im	Jahr	2050	von	bis	zu	38	%	(FFP).		

Die	Ergebnisse	zum	Einsatz	von	elektrischer	Energie	aus	Biogas	zum	Betrieb	des	Ge-
samtsystems	zeigen,	dass	für	das	Treibhausgaspotential	(-21	%),	den	fossilen	Ressour-
cenverbrauch	 (-42	%)	und	die	 ionisierende	Strahlung	 (-42	%)	Emissionseinsparungen	
erreicht	werden,	wohingegen	in	den	anderen	Kategorien	Erhöhungen	um	23	%	bis	38	%	
erfolgen.		
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Abbildung	32:	Ergebnisse	 der	 Wirkungsabschätzung	 für	 die	 Sensitivitätsszenarien	 Pyrolyse	
(Teil	1)	

0,0E+00
5,0E-03
1,0E-02
1,5E-02
2,0E-02
2,5E-02
3,0E-02
3,5E-02
4,0E-02
4,5E-02

G
W
P
[k
g
C
O
2-
äq
./F
U
]

0,0E+00

5,0E-06

1,0E-05

1,5E-05

2,0E-05

2,5E-05

3,0E-05

PM
[k
g
PM

2,
5-
äq
./F

U
]

0,0E+00

2,0E-03

4,0E-03

6,0E-03

8,0E-03

1,0E-02

1,2E-02

1,4E-02

FF
P	
[k
g
oi
l-ä
q.
/F
U
]

0,0E+00

5,0E-07

1,0E-06

1,5E-06

2,0E-06

2,5E-06

3,0E-06

EP
	[k
g
P-
äq
./F
U
]

0,0E+00

2,0E-05

4,0E-05

6,0E-05

8,0E-05

1,0E-04

AP
	[k
g
SO

2-
äq
./F

U
]

0,0E+00

2,0E-04

4,0E-04

6,0E-04

8,0E-04

1,0E-03

IR
P	
[B
q.
C
o-
60
-ä
q.
/F
U
]

0,0E+00
1,0E-08
2,0E-08
3,0E-08
4,0E-08
5,0E-08
6,0E-08
7,0E-08
8,0E-08
9,0E-08

O
D
P	
[k
g
C
FC

-1
1-
äq
./F

U
]

0,0E+00
1,0E-05
2,0E-05
3,0E-05
4,0E-05
5,0E-05
6,0E-05
7,0E-05
8,0E-05

O
FP

	[k
g
N
O
x-ä

q.
/F
U
]

Stärkebasiertes	Flockungshilfsmittel Prozesswärme aus Erdgas
Prozesswärme aus Elektrizität Strom-Mix 2030
Strom-Mix 2040 Strom-Mix 2050
Elektrizität aus Biogas Beste Szenariokombination
Basis-Szenario



	

102	

Die	Kombination	der	vorteilhaftesten	Prozesse	und	Parametervariationen	zur	Bewertung	
eines	„Best	Practice“-Szenarios	(siehe	Tabelle	27)	wird	hauptsächlich	durch	den	Pro-
zess	 zur	 Bereitstellung	 des	 benötigten	 Stroms	 aus	 Biogas	 bestimmt.	 Deshalb	 unter-
scheiden	sich	die	Ergebnisse	in	den	einzelnen	Wirkungskategorien	nur	wenig	von	den	
Ergebnissen	des	vorherigen	Szenarios.	Die	Kategorien,	in	denen	sich	Emissionseinspa-
rungen	ergeben,	sind	das	GWP	(-22	%),	das	FFP	(-44	%)	und	das	IRP	(-43	%).	Da	nicht	
für	alle	Wirkungskategorien	nur	eine	Verringerung	der	Emissionen	erfolgen	kann,	führt	
das	„Best	Case“-Szenario	zu	einem	Anstieg	der	Emissionen	in	den	Kategorien	PM,	EP,	
ODP,	OFP	und	AP	in	Höhe	von	22	%	bis	38	%.		

Tabelle	27:	 Kombination	der	einzelnen	Prozesse	zur	Erstellung	des	„Best	Practice“-Szena-
rios	der	Pyrolyse	

Parameter/Prozessschritt Gewählter Prozess/Anpassung 
Bereitstellungsquelle	des	Stroms	 Biogas	
Flockungshilfsmitteleinsatz	 -10	%	

	

Die	Wirkungsabschätzung	hinsichtlich	einer	Toxizitätsbewertung	der	betrachteten	Sze-
narien	ergab	eine	ähnliche	Entwicklung	der	Ergebnisse	wie	bei	den	Szenarien	für	die	
Sensitivitätsermittlung	bei	der	HTC	(siehe	Abbildung	33).		

	

Abbildung	33:	Ergebnisse	 der	 Wirkungsabschätzung	 für	 die	 Sensitivitätsszenarien	 Pyrolyse	
(Teil	2)	

Stärkebasiertes	Flockungshilfsmittel Prozesswärme aus Erdgas
Prozesswärme aus Elektrizität Strom-Mix 2030
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Die	Verwendung	eines	alternativen	Flockungshilfsmittels	zeigt	in	allen	toxizitätsrelevan-
ten	Wirkungskategorien	einen	Anstieg	der	Emissionen.	 Im	Vergleich	zu	den	anderen	
Sensitivitätsszenarien	 ist	 die	 Emissionserhöhung	 durch	 das	 Flockungshilfsmittel	 am	
größten.	Für	die	Wirkungskategorie	HTPc	liegt	der	Anstieg	bei	13	%	und	für	das	FETP	
sogar	bei	153	%.		

Die	Ergebnisse	zu	verschiedenen	Wärmequellen	für	den	Pyrolyse-	und	den	Trocknungs-
prozess	weisen	für	drei	der	vier	toxizitätsbeurteilenden	Wirkungskategorien	eine	Minde-
rung	der	Emissionen	auf.	Allgemein	ist	die	Verringerung	der	Toxizitätsäquivalente	für	die	
Wärmeversorgung	der	Prozesse	mit	Erdgas	größer	als	für	die	Bereitstellung	der	benö-
tigten	 thermischen	 Energie	 mittels	 Elektrizität.	 In	 der	 Auswertung	 der	 terrestrischen	
Ökotoxizität	hingegen	ergeben	sich	Erhöhungen	um	9	%	(Erdgas)	und	66	%	(Elektrizi-
tät).	

Der	Einfluss	der	zukünftigen	Stromzusammensetzung	 in	den	Jahren	2030,	2040	und	
2050	hat	mit	Änderungen	von	-1,7	%	bis	+1,7	%	nur	geringe	Auswirkungen	auf	die	Emis-
sionen	der	Kategorien	FETP,	HTPc	und	HTPnc.	Demgegenüber	ergeben	sich	 für	die	
Wirkungskategorie	TETP	im	Jahr	2030	Emissionssteigerungen	um	19	%,	im	Jahr	2040	
um	26	%	und	im	Jahr	2050	um	31	%.	

Um	neben	der	zukünftigen	Elektrizitätserzeugung	auch	heutige,	alternative	Formen	ab-
zubilden,	wird	der	Einfluss	der	Strombereitstellung	aus	Biogas	untersucht.	Die	Ergeb-
nisse	zeigen	im	Vergleich	zum	Basisszenario	für	die	Kategorien	FETP,	HTPc	und	HTPnc	
ein	angestiegenes	Toxizitätspotential	 in	Höhe	von	3	%	bis	4	%	und	eine	Emissionsre-
duktion	um	8	%	für	das	terrestrische	Ökotoxizitätspotential.		

Die	ausgewählte	Kombination	einzelnen	Parameter	(siehe	Tabelle	27)	ergibt	für	die	Wir-
kungskategorie	TETP	die	höchste	Reduktion	aller	Szenarien	um	-20	%,	wohingegen	für	
das	HTPnc	eine	Erhöhung	der	Emissionen	um	3	%	erkennbar	wird.		

Ergebnisse der Parametervariation 

Die	Szenarien	der	Biokohlenutzung	werden	durch	Variation	ausgewählter	Parameter	auf	
die	Sensitivität	der	Prozessketten	überprüft	(siehe	Tabelle	A.5).	Die	prozentualen	Ände-
rungen	der	jeweiligen	Parametervariation	in	Bezug	auf	das	beeinflusste	Basisszenario	
und	für	die	einzelnen	Wirkungskategorien	sind	in	Abbildung	34	und	Tabelle	C.17	aufge-
führt.		
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Abbildung	34:	Ergebnisse	der	Parametervariation	 für	die	Sensitivitätsanalyse	des	Pyrolysemo-
dells	

Die	Ergebnisse	zur	Ermittlung	der	Sensitivität	des	Modells	bezüglich	einer	Verringerung	
des	Flockungshilfsmitteleinsatzes	zeigen,	dass	sich	nur	in	den	Kategorien	FETP	(-5,7	%)	
und	TETP	(-6,4	%)	eine	mittlere	Sensitivität	ergibt.		

Die	Variation	des	Bedarfs	an	elektrischer	Energie	zur	Trocknung	und	Pyrolyse	des	Klär-
schlamms	ergibt	wie	der	Flockungsmitteleinsatz	nur	in	wenigen	Kategorien	eine	erhöhte	
Sensitivität.	Für	die	Pyrolyse	zeigen	der	Rückgang	des	IRP	um	-3,8	%	und	für	die	benö-
tigte	Strommenge	des	Trockners	die	Kategorien	GWP	(-3,8	%),	FFP	(-4,7	%)	und	IRP	
(-6,4	%)	einen	mittleren	Einfluss	auf	die	Ergebnisse	des	Modells.		

Neben	der	benötigten	Elektrizitätsmenge	hat	die	benötigte	Wärmeenergie	für	die	Pyro-
lyse	und	die	Trocknung	ebenfalls	eine	mittlere	bis	hohe	Sensitivität	in	einigen	Wirkungs-
kategorien.	Bei	der	Variation	des	thermischen	Energiebedarfs	der	Pyrolyse	treten	für	die	
Kategorien	ODP,	OFP,	AP	und	PM	Emissionsreduktionen	von	bis	zu	3,2	%	auf.	Aufgrund	
des	allgemein	höheren	Wärmebedarfs	der	Trocknung	 liegen	die	Reduktionen	hier	mit	
bis	zu	17,9	%	wesentlich	höher.	Zudem	ergeben	sich	beim	verringerten	Wärmbedarf	zur	
Trocknung	zusätzliche	Sensitivitäten	im	GWP	(-7,6	%),	beim	FFP	(-3,0	%)	und	beim	IRP	
(-4,2	%).		
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Die	Erhöhung	des	Kohlenstoffgehaltes	der	Biokohle	für	das	Anwendungsszenario	SP1	
zeigt	nur	in	einer	Wirkungskategorie	Auswirkungen	auf	das	Emissionsverhalten.	Die	Er-
höhung	des	Kohlenstoffgehaltes	führt	zu	einer	höheren	Bindung	an	CO2	und	damit	zu	
einer	Reduktion	des	GWP	um	10	%.		

Ähnlich	wie	beim	Kohlenstoffgehalt	zeigen	der	Phosphorgehalt	und	der	Zinkgehalt	der		
Biokohle	in	nur	einer	Wirkungskategorie	eine	gesteigerte	Sensitivität,	die	über	der	fest-
gelegten	Schwelle	von	±2,5	%	 liegt.	Beim	Phosphorgehalt	erhöht	sich	das	Eutrophie-
rungspotential	um	9,9	%	und	der	erhöhte	Zinkgehalt	führt	zu	einer	um	2,8	%	gesteigerten	
Humantoxizität.		

In	der	Parametervariation	der	kompletten	Prozessketten	(SP1-SP4)	ergeben	sich	ähn-
lich	 hohe	 Sensitivitäten	 wie	 bei	 den	 HTC-Szenarien	 (SH1-SH4).	 Die	 Erhöhung	 der	
Menge	des	substituierten	Torfs	führt	zu	einer	erheblichen	Emissionsreduktion,	vor	allem	
in	den	Kategorien	GWP	(-21,9	%),	FFP	(-25,9	%)	und	TETP	(-10,6	%).	In	den	Kategorien	
PM,	FETP,	IRP	und	OFP	treten	ebenfalls	hohe	Emissionsminderungen	auf.	Beim	Ein-
satz	der	Biokohle	 in	einer	Kaskade	können	 im	Szenario	SP3	durch	den	gesteigerten	
Biogasertrag	und	die	dadurch	verringerte	Menge	an	benötigter	Maissilage	die	Emissio-
nen	um	bis	zu	16,6	%	(FETP)	reduziert	werden.	Zusätzlich	zur	Frischwassertoxizität	zei-
gen	die	Kategorien	PM,	ODP,	AP	und	TETP	eine	erhöhte	Sensitivität	des	Modells	ge-
genüber	der	substituierten	Menge	an	Maissilage.	Die	Variation	des	Heizwerts	im	Szena-
rio	SP4	ergibt	für	das	GWP	(-26,1	%),	das	FFP	(-30,4	%)	und	das	TETP	(-17,3	%)	eine	
hohe	Sensitivität,	die	über	der	Änderung	des	Parameters	liegt	sowie	für	die	Kategorien	
PM	(-4,3	%),	OFP	(-5,2	%)	und	AP	(-3,8	%)	eine	mittlere	Sensitivität.		

4.4	 Vergleich	von	HTC	und	Pyrolyse	mit	dem	Benchmark-Prozess	

Um	 die	 ökologische	 Nachhaltigkeit	 verschiedener	 alternativer	 Verfahren	 zur	 Klär-
schlammverwertung	zu	beurteilen,	bedarf	es	eines	Vergleichs	mit	der	konventionellen	
Prozesskette.	Dafür	werden	zunächst	die	thermochemischen	Verfahren	untereinander	
und	mit	der	Monoverbrennung	verglichen,	bevor	eine	ganzheitliche	Bewertung	der	ver-
schiedenen	Szenarien	zur	Herstellung	und	Nutzung	der	Biokohle	folgt.	Obwohl	für	den	
verwendeten	Benchmark-Prozess	keine	weitergehende	Nutzung	der	in	der	Asche	ent-
haltenen	Nährstoffe	vorgesehen	 ist	und	damit	die	Systemgrenzen	mit	denen	der	Pro-
zessketten	zur	HTC	und	Pyrolyse	ohne	die	Anwendung	der	Biokohle	nicht	genau	de-
ckungsgleich	sind,	können	die	Ergebnisse	der	Prozesskette	zur	Monoverbrennung	den-
noch	als	Anhaltspunkt	für	die	meisten	Wirkungskategorien	dienen.	Dadurch	wird	ein	Ver-
gleich	der	verschiedenen	thermochemischen	Konzepte	ermöglicht	und	es	werden	po-
tentielle	Vor-	und	Nachteile	einzelner	Verfahrenskombinationen	bezüglich	einzelner	Wir-
kungskategorien	aufgezeigt.	Die	Gegenüberstellung	der	drei	Verfahren	ist	in	Abbildung	
35	und	Tabelle	C.19	dargestellt.	Die	mittels	Fehlerindikatoren	angegebenen	Bereiche	
für	die	Ergebnisse	der	HTC	und	der	Pyrolyse	spiegeln	die	maximalen	und	minimalen	
Werte	aller	durchgeführten	Sensitivitätsanalysen	wieder,	die	sowohl	mittels	Parameter-
variation	als	 auch	mittels	Szenarioanalyse	bestimmt	wurden	 (siehe	Kapitel	 4.2.4	und	
Kapitel	4.3.4).	Die	Gesamtemissionen	für	die	HTC,	die	Pyrolyse	und	das	Benchmark-
Szenario	sind	dabei	den	Auswertungen	aus	den	Kapiteln	4.1,	4.2.2	und	4.3.2	entnom-
men.		
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Abbildung	35:	Ergebnisse	 der	 ökobilanziellen	 Bewertung	 der	 beiden	 thermochemischen	
Konversionsverfahren	im	Vergleich	zum	Benchmark-Prozess	

Der	 Vergleich	 der	 beiden	 thermochemischen	 Konversionsverfahren	 mit	 dem	 Bench-
mark-Prozess	zeigt	 für	das	Treibhausgaspotential	wie	auch	 für	den	 fossilen	Ressour-
cenverbrauch,	dass	die	Pyrolyse	aufgrund	des	hohen	Energiebedarfs	von	allen	drei	Be-
handlungsmethoden	 die	 höchsten	 Werte	 aufweist	 (18,3	g	CO2-äq./FU	 und	
4,3	g	oil-äq./FU).	 Demgegenüber	 verursacht	 die	 HTC	 im	 Basisszenario	 mit	
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10,2	g	CO2-äq./FU	 die	 niedrigste	Menge	 an	 Treibhausgasen	 und	mit	 2,4	g	oil-äq./FU	
knapp	den	zweithöchsten	Ressourcenverbrauch.	Wird	hingegen	die	bestmögliche	Kon-
figuration	der	Prozesskette	zugrunde	gelegt,	ergeben	sich	für	die	HTC	Einsparungen	im	
Vergleich	zum	Basisszenario	von	49	%	(GWP)	und	58	%	(FFP)	und	für	die	Pyrolyse	von	
37	%	(GWP)	und	44	%	(FFP),	obwohl	der	Wert	für	die	Pyrolyse	auch	im	„Best	Case“-
Szenario	 über	 dem	der	Monoverbrennung	 liegt.	 Im	 schlechtesten	Szenario	 hingegen	
weisen	alle	 thermochemischen	Behandlungen	einen	weit	 höheres	Emissionspotential	
auf	 als	 der	 Benchmark-Prozess.	 Die	 Feinstaubemissionen	 der	 HTC	
(12,1	mg	PM2,5-äq./FU)	und	der	Pyrolyse	(19,3	mg	PM2,5-äq./FU)	liegen	unter	denen	der	
Monoverbrennung	(21,1	mg	PM2,5-äq./FU),	wobei	durch	Wahl	der	entsprechenden	Pro-
zesskombination	eine	weitere	Emissionsreduktion	um	55	%	(HTC)	und	65	%	(Pyrolyse)	
möglich	 ist.	 In	den	Wirkungskategorien	FETP,	EP	und	HTPc	sind	die	Emissionen	der	
beiden	thermochemischen	Verfahren	weitaus	geringer	als	die	der	Monoverbrennung,	da	
hier	der	Hauptteil	der	Emissionen	erst	während	der	Anwendung	der	Biokohle	entsteht,	
welche	in	dieser	Auswertung	nicht	mitbetrachtet	wird.	Die	Auswertungen	der	Wirkungs-
kategorien	IRP,	ODP	und	OFP	ergeben	ebenfalls,	dass	die	beiden	thermochemischen	
Verfahren	geringere	Emissionen	aufweisen	als	der	Benchmark-Prozess.	Im	Fall	des	IRP	
liegen	die	Emissionen	der	HTC	mit	0,13	mBq.	Co-60-äq./FU	bei	ungefähr	einem	Viertel	
der	Emissionen	des	Benchmark-Prozesses.	Die	Emissionen	für	die	Pyrolyse	dagegen	
weisen	mit	0,30	mBq.	Co-60-äq./FU	einen	Anteil	von	70	%	der	Benchmark-Emissionen	
auf.	Für	den	Ozonabbau	zeigt	sich	eine	Verringerung	der	Emissionen	um	52	%	(HTC)	
und	21	%	(Pyrolyse)	und	für	die	photochemische	Oxidationsmittelbildung	erreichen	die	
Minderungspotentiale	eine	Höhe	von	jeweils	71	%	(HTC)	und	50	%	(Pyrolyse).	Die	er-
mittelte	Bandbreite	der	Emissionen	liegt	dabei	für	die	ionisierende	Strahlung	am	höchs-
ten	und	für	die	photochemische	Oxidationsmittelbildung	am	niedrigsten,	sodass	in	dieser	
Wirkungskategorie	die	gesamte	Emissionsbandbreite	unterhalb	der	Benchmark-Emissi-
onen	liegen.	Die	Ergebnisse	zum	Versauerungspotential	liefern	mit	42,4	mg	SO2-äq./FU	
ebenfalls	 geringere	 Emissionen	 für	 die	 HTC	 als	 für	 den	 Benchmark-Prozess	
(64,1	mg	SO2-äq./FU),	wohingegen	die	Pyrolyse	mit	68,6	mg	SO2-äq./FU	leicht	höhere	
Emissionen	aufweist.	Auch	in	dieser	Wirkungskategorie	können	mittels	geeigneter	Pro-
zesskombinationen	die	Emissionen	stark	reduziert	werden,	sodass	sich	Einsparungen	
im	Vergleich	zum	Basisszenario	in	Höhe	von	59	%	(HTC)	bis	69	%	(Pyrolyse)	ergeben.	
Bei	der	Betrachtung	der	Wirkungskategorien	TETP	und	HTPnc	fällt	auf,	dass	beide	ther-
mochemischen	Verfahren	mit	6,8	g	1,4-DB-äq./FU	und	5,3	g	1,4-DB-äq./FU	(HTC)	so-
wie	 7,5	g	1,4-DB-äq./FU	 und	 15,2	g	1,4-DB-äq./FU	 (Pyrolyse)	 geringere	 Emissionen	
aufweisen	 als	 der	 Benchmark-Prozess	 mit	 19,7	g	1,4-DB-äq./FU	 (TETP)	 und	
26,5	g	1,4-DB-äq./FU	(HTPnc).	Sogar	die	schlechteste	Parameterkombination	führt	zu	
insgesamt	geringeren	Emissionen	der	HTC	und	der	Pyrolyse	als	bei	der	Monoverbren-
nung	auftreten.	Zusammenfassend	 lässt	sich	aus	den	Ergebnissen	ablesen,	dass	die	
Pyrolyse	in	fast	allen	Wirkungskategorien	aufgrund	des	größeren	Energiebedarfs	höhere	
Emissionen	aufweist	als	die	HTC.		

Um	neben	den	Auswirkungen	der	reinen	thermochemischen	Prozesse	die	Ökobilanz	der	
gesamten	Prozessketten	inklusive	Nutzung	der	entstandenen	Biokohlen	auszuwerten,	
werden	in	Abbildung	36	und	Abbildung	37	die	Ergebnisse	aller	Szenarien	der	Biokohle-
nutzung	im	Vergleich	zum	Benchmark-Prozess	dargestellt.		
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Abbildung	36:	Ergebnisse	der	Ökobilanzierung	verschiedener	Prozessketten	zur	Herstellung	und	
Nutzung	von	Biokohlen	im	Vergleich	zur	Monoverbrennung	(Teil	1)	

Die	 Gegenüberstellung	 der	 verschiedenen	 Szenarien	 zur	 Biokohlenutzung	 SH1-SH4	
und	SP1-SP4	sowie	die	Emissionscharakteristik	des	Benchmark-Prozesses	für	einzelne	
Wirkungskategorien	sind	in	Abbildung	36	und	für	die	toxizitätsbestimmenden	Wirkungs-
kategorien	in	Abbildung	37	dargestellt.	Die	angegebenen	Fehlerindikatoren	für	die	Er-
gebnisse	 der	 einzelnen	Szenarien	 spiegeln	 die	maximalen	und	minimalen	Werte	 der	
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durchgeführten	Sensitivitätsanalysen	wieder	(siehe	Kapitel	4.2.4	und	Kapitel	4.3.4).	Die	
Gesamtemissionen	für	die	Prozessketten	zur	Herstellung	und	Nutzung	der	Biokohle	und	
des	Benchmark-Szenarios	sind	dabei	den	Auswertungen	aus	den	Kapiteln	4.1,	4.2.3	und	
4.3.3	entnommen.	

Der	Vergleich	der	nicht	toxizitätsbeurteilenden	Wirkungskategorien	zeichnet	für	die	un-
terschiedlichen	Anwendungsszenarien	und	die	verschiedenen	 thermochemischen	Be-
handlungsverfahren	ein	vielschichtiges	Bild	(siehe	Abbildung	36).	

Beim	Betrachten	des	GWP	fällt	auf,	dass	die	Treibhausgasemissionen	in	allen	model-
lierten	Szenarien	unterhalb	denen	des	Benchmark-Prozesses	liegen.	Die	größten	Emis-
sionseinsparungen	können	mit	-31	g	CO2-äq./FU	(SH3)	bis	-71	g	CO2-äq./FU	(SH4)	in	
den	Szenarien	SH2-SH4	der	HTC-Prozessketten	generiert	werden.	Generell	zeigen	die	
Szenarien	der	Pyrolyseprozessketten	geringere	Einsparungen	auf	als	die	der	HTC.	Nur	
in	den	Szenarien	der	landwirtschaftlichen	Anwendung	der	Biokohlen	liegen	die	Szena-
rien	der	HTC	mit	7,8	g	CO2-äq./FU	(SH1)	und	der	Pyrolyse	mit	9,1	g	CO2-äq./FU	(SP1)	
und	7,9	g	CO2-äq./FU	(SP3)	auf	einem	ähnlichen	Niveau.	Zudem	lassen	die	angegebe-
nen	Sensitivitätsbereiche	für	die	einzelnen	Szenarien	auf	größere	Schwankungen	der	
Treibhausgasemissionen	in	den	Prozessketten	zur	Pyrolyse	schließen.		

Hinsichtlich	der	Feinstaubemissionen	(PM)	zeigen	die	Szenarien	SP1-SP4	 insgesamt	
höhere	Emissionen	als	die	Szenarien	SH1-SH4	auf,	allerdings	 liegen	die	Emissionen	
aller	Szenarien	mit	-2,8	mg	PM2,5-äq./FU	(SH4)	bis	15,9	g	PM2,5-äq./FU	(SP1)	unter	de-
nen	des	Benchmark-Prozesses	von	21,1	mg	PM2,5-äq./FU.	Die	Bandbreiten	der	Emissi-
onen	aus	der	Sensitivitätsanalyse	deuten	an,	dass	die	Feinstaubemissionen	in	allen	Sze-
narien	in	hohem	Maß	reduziert	werden	können.		

Die	Ergebnisse	für	die	Wirkungskategorie	des	FFP	zeigen	eine	ähnliche	Charakteristik	
wie	das	Treibhausgaspotential.	Für	die	Szenarien	SH2-SH4	können	demnach	ebenfalls	
hohe	Einsparungen	von	18,8	g	oil-äq./FU	(SH2)	bis	16,9	g	oil-äq./FU	(SH3)	beobachtet	
werden,	 wohingegen	 die	 Gutschriften	 in	 den	 Szenarien	 SP2	 und	 SP4	
mit	-2,8	g	oil-äq./FU	und	-2,2	g	oil-äq./FU	geringer	ausfallen.	Wird	die	Biokohle	hingegen	
in	 der	 Landwirtschaft	 angewendet,	 betragen	 die	 Ressourcenverbräuche	 zwischen	
0,9	g	oil-äq./FU	(SH1)	und	3,7	g	oil-äq./FU.	Im	Vergleich	dazu	liegt	der	FFP	bei	der	Mo-
noverbrennung	bei	2,4	g	oil-äq./FU.	Hinsichtlich	des	Schwankungsbereichs	zeigt	sich,	
dass	die	Bandbreite	für	die	Pyrolyse-Szenarien	höher	ausfällt	als	für	die	HTC-Szenarien.		

Bezogen	 auf	 das	 Versauerungspotential	 zeigt	 der	 Benchmark-Prozess	 die	 höchsten	
Emissionen	in	Höhe	von	64,1	mg	SO2-äq./FU.	Dagegen	haben	alle	Szenarien	der	HTC	
im	Vergleich	zu	den	Prozessketten	der	Pyrolyse	die	geringeren	Emissionen.	Auffällig	ist	
in	 diesem	 Zusammenhang	 SH4,	 das	 negative	 Emissionen	 in	 Höhe	 von	
6,3	mg	SO2-äq./FU	gutschreibt.	Die	Emissionen	der	Szenarien	SP1-SP4	liegen	hinge-
gen	zwischen	36,7	mg	SO2-äq./FU	(SP3)	und	59,2	g	SO2-äq./FU	(SP1).	Wie	schon	 in	
den	anderen	Wirkungskategorien	und	bei	den	Ergebnissen	der	beiden	Behandlungsver-
fahren	(vgl.	Abbildung	35)	zu	beobachten,	weisen	die	Szenarien	zur	Pyrolyse	eine	hö-
here	Bandbreite	auf	als	die	Szenarien	zur	HTC.		

Ein	anderes	Bild	zeichnet	sich	bei	der	Auswertung	des	Eutrophierungspotentials	ab.	In	
den	Szenarien	zur	HTC,	in	denen	die	Biokohle	stofflich	genutzt	wird,	ergeben	sich	für	
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das	 Eutrophierungspotential	 mit	 245	mg	P-äq./FU	 (SH1)	 und	 251	mg	P-äq./FU	 die	
höchsten	Emissionswerte	aller	Szenarien.	Gleiches	zeigt	sich	für	die	stoffliche	Anwen-
dung	 der	 Biokohle	 in	 den	 Szenarien	 SP1-SP3,	 die	 alle	 Emissionen	 in	 Höhe	 von	
156	mg	P-äq./FU	erzeugen.	Demgegenüber	liegen	die	Emissionen	in	den	Szenarien	zur	
energetischen	Anwendung	der	Biokohlen	mit	49,1	mg	P-äq./FU	(SH1	und	SH2)	sowie	
16,5	mg	P-äq./FU	 (SP4)	 sogar	 unter	 denen	 des	 Benchmark-Szenarios	
(66,4	mg	P-äq./FU).		

Die	Ergebnisse	zur	 ionisierenden	Strahlung	weisen	für	alle	Szenarien	niedrigere	Wert	
auf	als	 für	die	Monoverbrennung	(434	mBq.	Co-60-äq./FU),	wobei	auch	in	dieser	Wir-
kungskategorie	die	Emissionen	der	HTC-Szenarien	unter	denen	der	Pyrolyse-Szenarien	
liegt.	 Die	 beiden	 geringsten	 Emissionen	 aller	 Szenarien	 weisen	
mit	 -94,1	mBq.	Co-60-äq./FU	und	66	mBq.	Co-60-äq./FU	die	stofflichen	Anwendungs-
szenarien	SH1	und	SH2	auf.	Zudem	zeigt	sich,	dass	die	oberen	Werte	der	Sensitivität	
für	alle	Szenarien	weit	oberhalb	von	denen	der	jeweiligen	Basisszenarien	liegen.		

Beim	 Ozonabbau	 wiederum	 sind	 für	 alle	 Szenarien	 die	 möglichen	 Einsparungen	 an	
Emissionen	durch	Anpassungen	in	den	Prozessketten	größer	als	die	potentiellen	Emis-
sionssteigerungen.	 Zudem	 liegen	 beim	 ODP	 ebenfalls	 alle	 Szenarien	 unterhalb	 des	
Benchmark-Szenarios	 (78,4	ng	CFC-11-äq./FU),	wobei	 die	 geringsten	Emissionen	 im	
Szenario	 SH4	 (10,9	ng	CFC-11-äq./FU)	 und	 die	 höchsten	 im	 Szenario	 SP1	
(61,2	ng	CFC-11-äq./FU)	auftreten.		

Die	Ergebnisse	der	photochemischen	Oxidationsmittelbildung	(OFP)	ergeben	für	zwei	
der	 Szenarien	 Emissionseinsparungen	 in	 Höhe	 von	 -38,8	mg	NOx-äq./FU	 (SH2)	
und	 -13,9	mg	NOx-äq./FU	 (SH4).	 Alle	 anderen	 Szenarien	 haben	 positive	 Emissionen	
zwischen	8,9	mg	NOx-äq./FU	(SH3)	und	56,8	mg	NOx-äq./FU	(SP1),	die	allerdings	un-
terhalb	 der	 Emissionen	 des	 Benchmark-Szenario	 (38,8	mg	NOx-äq./FU)	 angesiedelt	
sind.	Zusätzlich	fällt	auf,	dass	die	prozentuale	Streuung	der	Ergebnisse	geringer	ist	als	
beispielsweise	in	den	Wirkungskategorien	OFP	und	IRP.	

Der	Vergleich	der	 toxizitätsbeurteilenden	Wirkungskategorien	 zeigt,	 dass	 je	 nach	ge-
wähltem	Szenario	große	Unterschiede	in	den	Wirkungskategorien	auftauchen	können	
(siehe	Abbildung	37).	Im	Fall	der	Süßwasserökotoxizität	(FETP)	liegen	alle	Emissionen	
aus	 den	 jeweiligen	 Szenarien	 mit	 Werten	 zwischen	 -29,3	mg	1,4-DB-äq./FU	 und	
78,0	mg	1,4-DB-äq./FU	 weit	 unterhalb	 derer	 des	 Benchmark-Prozesses	 mit	
2,99	g	1,4-DB-äq./FU.	
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Abbildung	37:	Ergebnisse	der	Ökobilanzierung	verschiedener	Prozessketten	zur	Herstellung	und	
Nutzung	von	Biokohlen	im	Vergleich	zur	Monoverbrennung	(Teil	2)	

Für	das	terrestrische	Ökotoxizitätspotential	(TETP)	liegen	die	Emissionspotentiale	eben-
falls	unterhalb	derer	der	Prozesskette	zur	Monoverbrennung	(19,7	g	1,4-DB-äq./FU).	Die	
höchsten	Emissionen	erzeugt	das	Szenario	SH1	(8,4	g	1,4-DB-äq./FU),	wohingegen	in	
SH4	Emissionen	in	Höhe	von	6,2	g	1,4-DB-äq./FU	eingespart	werden	können.	Das	Sze-
nario	 mit	 den	 geringsten	 Emissionen	 in	 den	 Prozessketten	 zur	 Pyrolyse	
(2,8	g	1,4-DB-äq./FU)	ist	das	Szenario	SP4	mit	energetischer	Nutzung	der	Biokohle.	Die	
Humantoxizitätspotentiale	ergeben	für	die	beiden	Wirkungskategorien	HTPc	und	HTPnc	
ein	komplett	unterschiedliches	Bild	hinsichtlich	der	Emissionscharakteristik	der	Szena-
rien.	Das	auf	karzinogen	wirkende	Stoffe	bezogene	Potential	(HTPc)	wird	von	den	Ge-
halten	an	PCDD	und	PCDF	dominiert,	welche	nur	in	den	stofflichen	Anwendungsszena-
rien	der	HTC	in	signifikanter	Höhe	auftreten.	Dadurch	liegen	die	Emissionspotentiale	der	
Szenarien	SH1	und	SH2	mit	1040	g	1,4-DB-äq./FU	und	1160	g	1,4-DB-äq./FU	weit	über	
denen	der	Szenarien	SP1-SP4	mit	Werten	zwischen	 -2,6	g	1,4-DB-äq./FU	 (SP4)	und	
3,1	g	1,4-DB-äq./FU	 (SP1)	 sowie	 dem	Benchmark	 (4,9	g	1,4-DB-äq./FU).	 Bei	 thermi-
scher	Nutzung	der	Biokohle	aus	der	HTC	verringern	sich	die	Emissionen	erheblich,	da	
die	PCDD/F	durch	den	Verbrennungsprozess	eliminiert	werden.	In	der	Wirkungskatego-
rie	HTPnc	zeigen	die	Ergebnisse,	dass	bis	auf	das	Szenario	SP3	(41,2	g	1,4-DB-äq./FU)	
alle	Szenarien	der	Biokohlenutzung	Emissionswerte	unterhalb	des	Benchmark-Prozes-
ses	aufweisen.	Wie	schon	 in	den	anderen	Wirkungskategorien	beobachtet,	 liegen	die	
Emissionen	der	Szenarien	mit	HTC	eher	unter	denen	der	Szenarien	mit	Pyrolyse.		
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5	 Bewertung	und	Diskussion	

Eingangs	wurde	die	Frage	formuliert,	ob	die	alternativen	Klärschlammbehandlungsver-
fahren	der	HTC	und	der	Pyrolyse	ökologische	Vorteile	gegenüber	der	Monoverbrennung	
bieten	können.	In	diesem	Teil	der	Arbeit	werden	die	gewonnen	Ergebnisse	zu	den	Stoff-	
und	Energieflüssen	sowie	den	Umweltwirkungen	der	thermochemischen	Konversions-
verfahren	und	der	angegliederten	Szenarien	zur	Biokohlenutzung	ausgewertet,	unterei-
nander	 verglichen	 und	 dem	 Szenario	 der	 Monoverbrennung	 gegenübergestellt.	 Des	
Weiteren	werden	die	Ergebnisse	mit	Forschungsergebnissen	aus	der	Literatur	diskutiert,	
sodass	die	aufgestellten	Arbeitshypothesen	überprüft	werden	können.	Am	Ende	des	Ka-
pitels	werden	die	Ergebnisse	in	den	Gesamtkontext	eingeordnet	und	die	Frage	beant-
wortet,	ob	die	Pyrolyse	und	die	HTC	im	Vergleich	zur	konventionellen	Monoverbrennung	
ökologische	Vorteile	bieten	können.		

5.1	 Beurteilung	der	Massen-	und	Energieflüsse	der	
thermochemischen	Konversionstechnologien		

Die	Auswertung	der	auftretenden	Massen-	und	Energieströme	liefert	einen	ersten	An-
haltspunkt	zur	Beurteilung	der	größten	Einflussfaktoren	auf	die	Emissionsmengen	inner-
halb	der	thermochemischen	Konversionsverfahren	(siehe	Kapitel	4.2.1	und	4.3.1).	Für	
die	Massenströme	beider	thermochemischer	Verfahren	zeigt	sich,	dass	ein	Großteil	des	
im	Klärschlamm	enthaltenen	Wassers	durch	den	ersten	Prozessschritt	der	Entwässe-
rung,	sowohl	für	die	HTC	als	auch	für	die	Pyrolyse,	abgeschieden	werden	kann	(siehe	
Abbildung	 19	 und	 Abbildung	 27).	 Eine	 möglichst	 effektive	 Entwässerung	 des	 Klär-
schlamms	beeinflusst	bekanntermaßen	die	späteren,	meist	energieintensiven	Prozess-
schritte,	da	sich	hohe	Trockensubstanzgehalte	positiv	auf	die	Gesamteffizienz	und	damit	
auf	die	Umweltauswirkungen	und	Kosten	der	 thermochemischen	Prozesse	auswirken	
(vgl.	LIU	und	BALASUBRAMANIAN	2014;	LUO	et	al.	2021).	Im	gegebenen	Fall	macht	der	
entwässerte	Klärschlamm	nur	 noch	 ein	Viertel	 der	 Ausgangsmenge	 an	Klärschlamm	
aus.	In	der	Prozesskette	der	HTC	kann	dieser	direkt	thermochemisch	behandelt	werden,	
wohingegen	vor	der	Pyrolyse	zunächst	eine	Trocknung	erfolgt,	bei	der	weitere	18,8	%	
der	Gesamtmenge	des	Faulschlamms	abgetrennt	werden.	Am	Ende	der	Prozesskette	
stehen	aus	der	HTC	8,2	%	des	Faulschlamms	als	Biokohle	mit	einem	Restwassergehalt	
von	40	%	zur	Verfügung.	In	der	Prozesskette	mit	Pyrolyse	werden	dagegen	2,5	%	der	
Ausgangsmasse	an	Biokohle	gewonnen,	die	nahezu	frei	von	Feuchtigkeit	ist.	Aufgrund	
der	 höheren	 Temperaturen	 und	 damit	 strengeren	 Prozessbedingungen	 der	 Pyrolyse	
wird	im	Vergleich	zur	HTC	ein	weitaus	größerer	Teil	der	Trockensubstanz	in	die	Gas-	
und	Flüssigphase	überführt.	Bei	der	HTC	gelangt	 zudem	ein	Teil	 der	Organik	 in	das	
Prozesswasser,	das	durch	anschließende	Vergärung	ebenfalls	energetisch	genutzt	wer-
den	kann.	Aufgrund	der	unterschiedlichen	Prozessmedien	und	der	damit	einhergehen,	
unterschiedlichen	Vor-	und	Nachbehandlungsschritte	wird	mittels	Pyrolyse	im	Vergleich	
zur	HTC	zwar	weniger	Biokohle	gewonnen,	die	Koppelprodukte	(Pyrolyseöl	und	Pyroly-
segas)	können	aufgrund	 ihres	hohen	Energiegehaltes	allerdings	direkt	einen	Teil	der	
benötigten	Wärme	zur	Pyrolyse	und	Trocknung	des	Klärschlamms	bereitstellen.		
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Die	Auswertung	der	Energie-	und	Massenströme	zeigte,	dass	die	in	dieser	Arbeit	ermit-
telten	Massenströme	für	Biokohle	gut	mit	in	der	Literatur	angegebenen	Werten	überein-
stimmen.	Zwar	geben	LEDAKOWICZ	et	al.	(2019)	für	die	Pyrolyse	nur	eine	Biokohleaus-
beute	von	1,75	%	an,	allerdings	war	die	für	diese	Arbeit	gewählte	Prozesstemperatur	der	
Pyrolyse	(550	°C)	geringer	als	die	in	der	Studie	(800	°C),	sodass	die	Ergebnisse	dieser	
Arbeit	damit	im	plausiblen	Bereich	liegen,	da	eine	höhere	Temperatur	mit	einer	geringe-
ren	Biokohleausbeute	einhergeht	(CATENACCI	et	al.	2022).	In	einer	energetischen	und	
stofflichen	Bewertung	von	Prozessketten	zur	HTC	von	ausgefaultem	Klärschlamm	er-
mittelten	HÄMÄLÄINEN	et	al.	(2021)	mit	einer	Ausbeute	an	Biokohle	von	8	%	(50	%	TS)	
einen	ähnlichen	massenbasierten	Stofffluss,	wie	er	in	dieser	Arbeit	abgeleitet	wird.		

Die	Integration	des	thermochemischen	Prozesses	zur	Behandlung	des	anfallenden	Faul-
schlamms	benötigt	im	betrachteten	Untersuchungsrahmen	zusätzliche	Energie	in	Form	
von	Elektrizität	zum	Betrieb	der	Pumpen	und	thermischer	Energie	zum	Aufheizen	des	
Prozesses	und	zum	Ausgleich	der	Wärmeverluste.	Der	Vergleich	der	Energieflüsse	für	
die	beiden	 thermochemischen	Konversionsverfahren	zeigt	auf,	dass	bei	der	Pyrolyse	
aufgrund	der	höheren	Prozesstemperaturen	insgesamt	größere	Energieflüsse	auftreten	
als	bei	der	HTC	(vgl.	Abbildung	20	und	Abbildung	28).	Der	Gesamtbedarf	der	HTC	an	
thermischer	 Energie,	 bezogen	 auf	 die	 Trockenmasse	 des	 Klärschlamms,	 ist	 mit	
648,9	kWh/Mg	(TS)	in	etwa	ein	Drittel	so	hoch	wie	der	zusätzliche	Wärmebedarf	für	die	
Trocknung	und	Pyrolyse	in	Höhe	von	1832,7	kWh/Mg	(TS)	(siehe	Tabelle	28).	Die	be-
nötigte	 elektrische	 Energie	 für	 den	 Betrieb	 der	 Pyrolyse	 und	 des	 Trockners	 ist	 mit	
502,2	kWh/Mg	(TS)	um	circa	das	Fünffache	höher	als	die	Menge,	die	für	die	HTC	und	
den	Betrieb	der	nachgeschalteten	Filterpresse	benötigt	werden.	Werden	in	der	HTC-Pro-
zesskette	die	Ergebnisse	aus	dem	Szenario	der	anaeroben	Prozesswasservergärung	
zugrunde	gelegt,	kann	zusätzliche	thermische	Energie	in	Höhe	von	391,1	kWh/Mg	(TS)	
bereitgestellt	werden,	sodass	die	benötigte	Wärme	zu	ca.	60	%	aus	der	thermochemi-
schen	Prozesskette	bereitgestellt	werden	kann.		

Tabelle	28:	 Benötigte	elektrische	und	thermische	Energie	für	die	Prozessketten	der	HTC	und	
Pyrolyse	

Prozess Thermische Energie 
[kWh/Mg(TS)] 

Elektrische Energie 
[kWh/Mg(TS)] 

HTC	 648,9 107,8	

Pyrolyse	und	Trocknung	 1832,7 502,2	
	

Die	HTC	bietet	somit	einen	klaren	energetischen	Vorteil	gegenüber	der	Pyrolyse,	die	
einen	vorherigen	Trocknungsschritt	des	entwässerten	Klärschlamms	benötigt.	In	Studien	
zur	 energetischen	 und	 ökobilanziellen	Bewertung	 der	 Kombination	 von	Pyrolyse	 und	
Klärschlammvergärung	zeigten	CAO	und	PAWŁOWSKI	(2013)	sowie	LI	und	FENG	(2018),	
dass	 die	 alleinige	Pyrolyse	 ohne	 eine	 anaerobe	Vorbehandlung	 aufgrund	 der	 für	 die	
Trocknung	benötigten,	zusätzlichen	thermischen	Energie	die	schlechtere	Energiebilanz	
aufweist	als	die	Pyrolyse	von	ausgefaultem	Klärschlamm	in	einer	Kläranlage	mit	vorge-
schalteter	Faulung.	Unter	der	Annahme,	dass	das	Biogas	aus	der	Vergärung	des	Klär-
schlamms,	die	dem	Betrachtungsrahmen	vorgeschaltet	ist,	in	einem	BHKW	genutzt	wird,	
stände	zusätzliche	elektrische	Energie	in	Höhe	von	582	kWh/Mg	(TS)	und	thermische	
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Energie	in	Höhe	von	832	kWh/Mg	(TS)	zur	Verfügung	(siehe	GOURDET	et	al.	2017).	Folg-
lich	könnte	die	HTC	komplett	mit	der	auf	der	Kläranlage	erzeugten	elektrischen	und	ther-
mischen	Energie	betrieben	werden,	falls	diese	nicht	schon	anderweitig	in	der	Abwasser-
behandlung	genutzt	wird	(vgl.	GÖRLICH	2021).	Zusätzlich	ermittelten	unter	anderem	MEI-
SEL	et	al.	(2019),	HÄMÄLÄINEN	et	al.	(2021)	und	MARIN-BATISTA	et	al.	(2020),	dass	für	die	
HTC	die	Einbringung	einer	anaeroben	Vergärung	 in	die	Prozesskette	nicht	nur	durch	
Nutzung	der	auf	der	Kläranlage	vorhandenen	Biogasmenge,	sondern	auch	durch	die	
zusätzliche	 Erzeugung	 von	 Biogas	 durch	 die	 Prozesswasservergärung	 energetische	
Vorteile	mit	sich	bringt.	Für	den	energieautarken	Betrieb	einer	Prozesskette	mit	Trock-
nung	und	Pyrolyse	müsste	das	komplette	anfallende	Biogas	direkt	 thermisch	genutzt	
werden,	um	einen	Großteil	der	benötigten	Wärme	für	die	Trocknung	bereitzustellen	und	
darüber	hinaus	noch	weitere	Energie	von	extern	zugeführt	werden.		

Daraus	 lässt	 sich	 für	 die	 ersten	 beiden	 der	 eingangs	 formulierten	Arbeitshypothesen	
schlussfolgern,	dass	die	Einbindung	der	HTC	als	Alternative	zur	Trocknung	des	Klär-
schlamms	energetische	Vorteile	bietet	und	dadurch	positive	Auswirkungen	auf	die	Emis-
sionscharakteristik	des	verwendeten,	thermochemischen	Prozesses	entstehen.	Darüber	
hinaus	ermöglicht	die	Einbindung	einer	Pyrolyse	durch	die	lokale	Bereitstellung	und	Nut-
zung	von	thermischer	Energie	und	den	im	Klärschlamm	enthaltenen	Wertstoffen	Syner-
gien	innerhalb	der	auftretenden	Energie-	und	Stoffströme.		

5.2	 Umweltwirkungen	der	HTC	und	der	Anwendung	der	Biokohle	

Die	ökologischen	Auswirkungen	der	betrachteten	Prozessketten	zur	HTC	unterscheiden	
sich	je	nach	Anwendungsszenario	der	Biokohle	und	gewähltem	Prozessdesign.	Die	Aus-
wertung	der	Emissionscharakteristik	der	HTC	und	die	Gegenüberstellung	der	verschie-
denen	Szenarien	zu	Biokohlenutzung	bilden	die	Grundlage	für	einen	Vergleich	der	ver-
schiedenen	Behandlungsarten.	Im	folgenden	Teil	werden	die	Emissionsmengen	in	den	
einzelnen	Wirkungskategorien	näher	 beleuchtet	 und	die	gewonnenen	Ergebnisse	mit	
Forschungsergebnissen	aus	der	Literatur	verglichen.	

Die	Treibhausgasemissionen	der	HTC	des	Klärschlamms	hängen	zu	einem	großen	Teil	
mit	der	Bereitstellung	der	für	die	Prozessführung	benötigten	Energiemengen	zusammen.	
Im	Basisszenario	treten	dabei	Gesamtemissionen	in	Höhe	von	10,2	g	CO2-äq./FU	auf	
(siehe	Abbildung	21).	Allein	die	Bereitstellung	der	thermischen	und	elektrischen	Energie	
zum	Betrieb	der	HTC	verursacht	62	%	der	gesamten	Treibhausgasemissionen	(vgl.	Ta-
belle	C.1).	Um	die	Energieverbräuche	und	damit	die	Emissionen	zu	reduzieren,	kann	
durch	eine	angepasste	Prozessführung	mittels	Einbindung	einer	anaeroben	Prozess-
wasseraufbereitung	30	%	des	GWP	im	Basisszenario	eingespart	werden	(siehe	Abbil-
dung	24).	Im	„Best	Practice“-Szenario	der	HTC,	bei	der	neben	der	anaeroben	Prozess-
wasseraufbereitung	die	Strombereitstellung	auf	Biogas	umgestellt,	die	Wärmerückge-
winnung	optimiert	sowie	der	Flockungshilfsmitteleinsatz	reduziert	werden	(siehe	Tabelle	
26),	halbieren	sich	die	Treibhausgasemissionen	nahezu	(-49	%).	Die	Gesamtemissionen	
betragen	in	diesem	Szenario	ohne	Biokohlenutzung	noch	5,2	g	CO2-äq./FU	(vgl.	Abbil-
dung	24).	Demnach	spielen	die	Ausgestaltung	der	Prozesskonfiguration	und	die	Einbin-
dung	der	HTC	in	die	jeweils	vorhandenen	Prozesse	auf	der	Kläranalage	eine	maßgebli-
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che	Rolle	für	einem	möglichst	emissionsarmen	Betrieb.	In	den	Szenarien	mit	Biokohle-
nutzung	(SH1-SH4)	zeigt	sich,	dass	für	die	Substitution	fossiler	Rohstoffe	und	Energie-
träger	die	Einsparungen	an	Treibhausgasemissionen	am	größten	sind	(vgl.	Abbildung	
22).	 Insgesamt	können	unter	der	Annahme,	dass	die	Nutzung	von	Torf,	Erdgas	oder	
Braunkohle	mithilfe	 der	Biokohle	 reduziert	wird,	Emissionseinsparungen	 in	Höhe	 von	
31,2	g	CO2-äq./FU	(SH3)	bis	71,4	g	CO2-äq./FU	(SH4)	erreicht	werden.	Demgegenüber	
erzeugt	die	Anwendung	der	Biokohle	in	der	Landwirtschaft	(SH1)	weitaus	geringere	Gut-
schriften	aus	der	Düngersubstitution,	sodass	in	diesem	Szenario	Gesamtemissionen	in	
Höhe	von	7,8	g	CO2-äq./FU	auftreten.	

Für	die	Gesamtbeurteilung	der	Treibhausgasemissionen	der	HTC-Szenarien	legen	die	
Ergebnisse	nahe,	dass	der	Einfluss	der	Klärschlammbehandlung	mittels	HTC	auf	die	
Emissionen	der	gesamten	Prozesskette	eher	gering	 ist.	Durch	die	Carbonisierung	 im	
wässrigen	Medium	können	die	energieintensive	Verdampfung	des	Wassers	eingespart	
und	Biokohle	mit	hohem	Trockensubstanzgehalt	erzeugt	werden.	Dadurch	werden	die	
benötigten	 Energieflüsse	 gegenüber	 der	 Trocknung	 reduziert	 und	 damit	 Treibhaus-
gasemissionen	eingespart	(vgl.	Kapitel	5.1).	Andererseits	zeigen	die	Gutschriften	für	den	
Ersatz	fossiler	Rohstoffe	in	den	Anwendungsszenarien	der	Biokohle,	dass	hinsichtlich	
der	 Substitutionsmenge	 eine	 hohe	 Sensitivität	 im	Modell	 besteht	 und	 die	 gewonnen	
Emissionseinsparungen	maßgeblich	von	den	Referenzszenarien	mit	fossilbasierten	Hin-
tergrundprozessen	abhängen.	Diese	Konstellation	der	Emissionen	 auf	 der	 einen	und	
Gutschriften	auf	der	anderen	Seite,	die	zu	einem	großen	Teil	vom	Einsatz	fossiler	Roh-
stoffe	abhängen,	spiegelt	sich	 in	der	Wirkungskategorie	zum	fossilen	Ressourcenver-
brauch	wider,	der	eine	ähnliche	Charakteristik	aufweist	wie	das	GWP.		

Mit	Einsparungen	von	15,3	g	oil-äq./FU	bietet	das	Szenario	zur	Substitution	von	Energie	
aus	Braunkohle	(SH4)	das	höchste	Emissionsminderungspotential,	und	Szenario	SH1	
weist	mit	0,86	g	oil-äq./FU	insgesamt	die	höchsten	Emissionen	auf,	da	die	Gutschriften	
aus	der	Düngemittelherstellung	geringer	ausfallen	als	die	Gutschriften	 für	den	Ersatz	
fossiler	Rohstoffe	(siehe	Abbildung	22).	Gleichwohl	können	in	SH1	fossile	Ressourcen	
in	Form	von	Erdgas	für	die	Herstellung	der	Stickstoff-	und	Phosphordünger	eingespart	
werden.	 Darüber	 hinaus	 wird	 in	 der	 Sensitivitätsanalyse	 deutlich,	 dass	 neben	 dem	
Strom-Mix	 (vgl.	Abbildung	24)	alle	genannten	Substitutionsprozesse	aus	den	Anwen-
dungsszenarien	einen	hohen	Einfluss	auf	den	fossilen	Ressourcenverbrauch	haben	und	
demnach	relevant	für	die	Emissionscharakteristik	sind	(vgl.	Abbildung	26).		

Für	die	Partikelemissionen	zeigt	 die	Auswertung	der	Wirkungsabschätzung,	dass	die	
Feinstaubemissionen	größtenteils	aus	dem	generischen	Hintergrundprozess	zur	Bereit-
stellung	der	benötigten	Wärme	für	den	HTC-Prozess	stammen.	 In	den	Szenarien	der	
Biokohlenutzung	entstehen	die	Emissionen	aus	verschiedenen	Quellen,	gleichwohl	bei	
den	Szenarien	eher	die	Gutschriften	und	nicht	die	Emissionen	eine	wesentliche	Rolle	
spielen	(vgl.	Abbildung	21	und	Abbildung	22).	Am	geringsten	fallen	die	Gutschriften	für	
die	Energiebereitstellung	aus	Erdgas	aus,	da	bei	der	Verbrennung	von	Erdgas	allgemein	
geringere	Feinstaubemissionen	freigesetzt	werden	als	bei	der	Verbrennung	von	Braun-
kohle	(SH4).	Dadurch	entstehen	im	Szenario	mit	Monoverbrennung	der	Biokohle	(SH3)	
die	 höchsten	 Gesamtemissionen	 (8,4	mg	PM2,5-äq./FU),	 wohingegen	 die	 geringsten	
Emissionen	im	Szenario	SH4	auftreten	(-2,8	mg	PM2,5-äq./FU).	Die	Partikelemissionen	
sind	demnach	in	weiten	Teilen	von	der	gewählten	Form	der	Energiebereitstellung	und	
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der	Substitution	fossiler	Ressourcen	abhängig.	Dies	zeigt	sich	zudem	in	den	Ergebnis-
sen	der	Sensitivitätsanalyse,	bei	der	geringe	Änderungen	des	Phosphorgehaltes,	der	zu	
ersetzenden	Torfmenge	sowie	der	substituierten	Braunkohlemenge	hohe	Emissionsein-
sparungen	von	bis	zu	60	%	hervorriefen	(siehe	Abbildung	26).	

Die	 Ergebnisse	 für	 die	Wirkungskategorie	 des	Eutrophierungspotentials	 (EP)	 zeigen,	
dass	hauptsächlich	die	modellierten	Phosphorflüsse	für	die	Genese	der	Emissionen	ver-
antwortlich	sind.	Der	Phosphorgehalt	der	Biokohle	führt	deshalb	nicht	nur	zur	gewünsch-
ten	Düngewirkung,	sondern	trägt	in	den	Anwendungsszenarien	auch	zu	einer	(gewoll-
ten)	Erhöhung	des	Eutrophierungspotentials	bei.	Daraus	lässt	sich	schlussfolgern,	dass	
die	indirekte	Eutrophierung	im	Vergleich	zur	direkten,	gewollten	Düngung	vernachlässig-
bar	ist.		

Im	Gegensatz	zum	Eutrophierungspotential	 zeigt	die	Auswertung	 für	die	 ionisierende	
Strahlung	(IRP),	dass	diese	unter	anderem	vom	gewählten	Strom-Mix	und	im	Fall	der	
stofflichen	Anwendung	der	Biokohle	von	den	vermiedenen	Emissionen	aus	der	Dünge-
mittelbereitstellung	und	dem	Torfabbau	abhängt	(vgl.	Abbildung	21	und	Abbildung	22).	
Beim	Betrachten	der	zukünftigen	Strom-Mixe	auf	europäischer	Ebene	fällt	zudem	auf,	
dass	die	Wirkungspotentiale	für	die	Jahre	2030	und	2040	zunächst	ansteigen,	bevor	sie	
im	Jahr	2050	unterhalb	des	Basisszenarios	liegen	(vgl.	Abbildung	24).	Dies	lässt	sich	
auf	den	Anteil	von	Atomstrom	am	europäischen	Strom-Mix	zurückführen,	der	nach	den	
aus	GaBi	 verwendeten	 Hintergrunddaten	 zunächst	 steigt	 und	 erst	 ab	 2050	 abnimmt	
(siehe	ZAMPARA	et	 al.	 2016).	Unter	 der	Annahme,	dass	der	 in	Deutschland	geplante	
Atomausstieg	zeitnah	umgesetzt	wird,	sollten	die	Emissionen	bezüglich	des	IRP	bereits	
in	naher	Zukunft	stark	reduziert	werden	können.	Trotzdem	kann	eine	direkte	Nutzung	
des	auf	der	Kläranlage	erzeugten	Stroms,	abgebildet	im	Sensitivitätsszenario	zur	Bereit-
stellung	des	Stroms	aus	Biogas,	zu	einer	Reduktion	nicht	nur	des	IRP,	sondern	auch	
des	GWP	und	FFP	führen.	Demnach	ist	es	unter	ökologischen	Gesichtspunkten	sinnvoll,	
für	die	HTC	neben	der	anaeroben	Behandlung	des	anfallenden	Prozesswassers	eine	
Eigenstromnutzung	auf	der	Kläranlage	zu	forcieren,	falls	genügend	Überschussstrom	im	
BHKW	der	Klärgasverstromung	anfällt.	

In	der	Bewertung	der	Ökotoxizität	 (FETP,	TETP,	HTPc	und	HTPnc)	ergeben	die	Wir-
kungsabschätzungen	für	die	HTC,	dass	der	größte	Teil	der	Emissionen	aus	der	Bereit-
stellung	des	polymeren	Flockungshilfsmittels	und	der	Filtrataufbereitung	stammen	und	
damit	 den	Prozessschritten	 vor	 der	 thermochemischen	Behandlung	 zuzuordnen	 sind	
(siehe	Abbildung	21).	Vor	allem	der	Hintergrundprozess	für	die	Bereitstellung	des	poly-
meren	 Flockungshilfsmittels	 (Polyacrylamid)	 hat	 einen	 signifikanten	 Einfluss	 auf	 die	
Emissionscharakteristik,	obwohl	die	benötigte	Menge	mit	0,5	g	pro	FU	einen	relativ	klei-
nen	Fluss	im	Gesamtmodell	darstellt.	Darüber	hinaus	wird	in	der	Sensitivitätsbeurteilung	
ersichtlich,	dass	durch	den	Einsatz	von	stärkebasierten	Flockungshilfsmittel	ein	hoher	
Anstieg	der	toxizitätsbezogenen	Emissionen	erfolgt	(siehe	Abbildung	25).	Daraus	wird	
ersichtlich,	dass	ein	Teil	der	toxizitätsrelevanten	Emissionen	bereits	vor	den	eigentlichen	
thermochemischen	Prozessen	und	der	anschließenden	Verwertung	der	Biokohle	auftritt.	
Weiterhin	können	die	im	Klärschlamm	enthaltenen,	organischen	Schadstoffe	zwar	durch	
die	Behandlung	mittels	HTC	reduziert	werden,	die	Konzentrationen	in	der	Biokohle	aus	
der	 HTC	 sind	 im	 Vergleich	 zur	 Biokohle	 aus	 der	 Pyrolyse	 allerdings	merklich	 höher	
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(siehe	Kapitel	3.3.1	und	Kapitel	3.3.2).	Daraus	ergibt	sich	in	den	stofflichen	Anwendungs-
szenarien	 speziell	 für	 die	Kategorie	HTPc	 ein	 großer	Einfluss	 der	Dioxinbelastungen	
(siehe	Abbildung	23).	Zudem	zeigen	insbesondere	die	Kupfer-,	Cadmium-	und	Zinkemis-
sionen	bei	der	stofflichen	Biokohleanwendung	einen	Einfluss	auf	die	Toxizität.	Demge-
genüber	haben	die	niedrigen	extrahierbaren	Bleigehalte	der	Biokohle	nur	einen	sehr	ge-
ringen	Einfluss	auf	die	toxizitätsbeurteilenden	Wirkungskategorien.	Die	ermittelten	Emis-
sionswerte	spiegeln	dabei	 lediglich	die	ausgewählten	Parameter	wider	und	können	 je	
nach	Klärschlammherkunft	stark	variieren.	Entsprechend	 ist	davon	auszugehen,	dass	
höher	 belastete	Klärschlämme	auch	ein	erhöhtes	Toxizitätspotential	 auf	 die	Biokohle	
übertragen.	Darüber	hinaus	kann	es	bei	einer	Ausbringung	über	mehrere	Jahrzehnte	
durch	eine	mögliche	Anreicherung	von	persistenten	Schwermetallen	langfristig	zu	einer	
Erhöhung	der	tatsächlichen	Toxizität	im	Boden	kommen.	Allerdings	sollte	bei	der	Inter-
pretation	der	Toxizität	beachtet	werden,	dass	die	Bewertungen	mit	einer	hohen	Unsi-
cherheit	behaftet	sind.	Somit	können	die	gewonnenen	Ergebnisse,	bis	auf	die	Toxizitäts-
wirkung	der	PCDD	in	der	Biokohle,	dennoch	als	gleichwertig	toxisch	interpretiert	werden,	
obwohl	 sie	 sich	 um	 mehrere	 Größenordnungen	 unterscheiden	 (vgl.	 HAUSCHILD	 und	
HUIJBREGTS	2015;	HARDER	et	al.	2017).	Darüber	hinaus	werden	bei	der	Wirkungsab-
schätzung	die	schon	vorhandenen	Zn-	und	Cu-Gehalte	im	Boden	nur	unzureichend	be-
rücksichtigt.	Da	diese	Elemente	wichtige	Pflanzennährstoffe	und	in	geringen	Konzentra-
tionen	für	ein	optimales	Pflanzenwachstum	erforderlich	sind,	können	beispielsweise	in	
Böden,	die	gar	nicht	oder	nur	mit	Mineraldünger	gedüngt	wurden,	Defizite	an	diesen	
Spurenelementen	auftreten	(YOSHIDA	et	al.	2018).	

Zudem	ist	es	schwierig,	die	in	dieser	Arbeit	ermittelten,	quantitativen	Emissionsmengen	
der	einzelnen	Wirkungskategorien	mit	anderen	Studien	zu	vergleichen,	die	andere	Sys-
temgrenzen,	Referenzflüsse	oder	Wirkungsabschätzungsmethoden	verwenden.	Daher	
erfolgt	 der	 Vergleich	 der	 erzielten	 Ergebnisse	 mit	 denen	 aus	 veröffentlichten	 For-
schungsarbeiten	hauptsächlich	auf	qualitativer	Basis.	Nur	wenn	ein	direkter	quantitativer	
Vergleich	möglich	erscheint,	werden	die	Emissionswerte	direkt	miteinander	verglichen.	

In	einer	Studie	zu	verschiedenen	energetischen	Anwendungspfaden	von	HTC-Biokohle	
aus	Klärschlamm	ermittelten	STUCKI	et	al.	(2015),	dass	durch	den	Einsatz	der	HTC	im	
Vergleich	zur	Trocknung	62	%	der	benötigten	thermischen	und	69	%	der	eingesetzten	
elektrischen	Energie	eingespart	werden	kann.	Zudem	ergaben	sich	für	die	Anwendung	
der	 Biokohle	 in	 der	 Monoverbrennung	 Gesamtemissionen	 in	 Höhe	 von	
10,2	g	CO2-äq./FU,	 wohingegen	 die	 Mitverbrennung	 in	 einem	 Braunkohlekraftwerk	
Emissionen	von	-32,2	g	CO2-äq./FU	generierte,	was	sich	in	etwa	mit	den	Ergebnissen	
dieser	Arbeit	deckt.	Zusätzlich	konnten	Emissionsminderungen	in	den	toxizitätsbeurtei-
lenden	Wirkungskategorien	(HTP,	FETP	und	TETP)	beobachtet	werden,	die	in	hohem	
Maß	von	den	Dioxin-	und	Schwermetallemissionen	aus	den	Abfallverbrennungsanlagen	
und	dem	Schwermetalleintrag	in	die	Umwelt	durch	die	Verwendung	des	zurückgewon-
nenen	Phosphors	in	der	Landwirtschaft	beeinflusst	wurden.	OWSIANIAK	et	al.	(2016)	ar-
beiteten	in	einer	Ökobilanzstudie	für	verschiedene	Bioabfallsubstrate	mit	einer	energeti-
schen	Nutzung	der	Biokohle	und	einer	agrarischen	Anwendung	des	Prozesswassers	für	
alle	untersuchten	Substrate	eine	negative	Treibhausgasbilanz	heraus.	Demgegenüber	
stellten	MEISEL	et	al.	(2019)	in	einem	ökobilanziellen	Vergleich	verschiedener	Prozess-
ketten	zur	Nutzung	von	Biokohlen	aus	Klärschlamm	heraus,	dass	die	hohen	Emissionen	
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des	HTC-Prozesses	nicht	durch	zusätzliche	landwirtschaftliche	Erträge	oder	die	erhöhte	
Energieproduktion	durch	Verbrennung	der	Biokohle	kompensiert	werden	können.	

In	einer	Studie	von	MANNARINO	et	al.	(2022)	wurde	die	Kombination	einer	Klärschlamm-
aufbereitung	mittels	HTC	und	einer	Vergärung	über	den	gesamten	Lebenszyklus	ökobi-
lanziell	bewertet	und	mit	der	direkten	Kompostierung	als	Benchmark	verglichen.	Die	Er-
gebnisse	zeigten	für	alle	Biokohleszenarien	ohne	chemische	P-Rückgewinnung	niedri-
gere	Treibhausgasemissionen	als	die	Prozesskette	mit	Kompostierung.	Darüber	hinaus	
führte	das	Szenario	mit	HTC	ohne	Phosphorrückgewinnung	in	elf	von	sechzehn	evalu-
ierten	Wirkungsindikatoren	zu	den	geringsten	Gesamtemissionen.	Wie	ebenfalls	in	die-
ser	Arbeit	 festgestellt,	konnten	die	höchsten	Gutschriften	dabei	durch	die	Substitution	
von	Braunkohle	erzielt	werden.		

Analog	zu	den	Ergebnissen	dieser	Arbeit	konnten	MEDINA-MARTOS	et	al.	(2020)	feststel-
len,	dass	die	Ergebnisse	der	Treibhausgasbilanz	für	eine	Kombination	aus	Vergärung	
und	HTC	stark	von	der	Quelle	der	zu	substituierenden	Wärme	abhängt.	Die	Sensitivi-
tätsanalyse	zeigte	zudem	eine	starke	Abhängigkeit	des	Modells	hinsichtlich	der	Biokoh-
leeigenschaften	und	damit	der	Einsparungen	in	anderen	Wirkungskategorien.	

Insgesamt	zeigen	die	Ergebnisse	der	Ökobilanz	 für	die	HTC-Prozessketten,	dass	die	
Emissionen	für	den	HTC-Prozess	innerhalb	der	einzelnen	Wirkungskategorien	vor	allem	
aus	der	Entwässerung	des	Klärschlamms,	der	Bereitstellung	der	benötigten	Energie	und	
der	Behandlung	des	entstandenen	Prozesswassers	stammen.	In	Bezug	auf	die	konse-
kutive	Anwendung	der	Biokohle	 ergeben	 sich	 teils	 große	Einflüsse	der	 substituierten	
Prozesse	auf	die	jeweilige	Emissionsbilanz.	Nur	für	die	beiden	Wirkungskategorien	EP	
und	HTPc	sind	die	direkten	Emissionen	aus	der	Biokohle	maßgeblich	und	zeigen	sich	
hauptverantwortlich	für	das	Toxizitätspotential.	

5.3	 Umweltwirkungen	der	Pyrolyse	und	der	Anwendung	der	
Biokohle		

Die	Umweltwirkungen	der	betrachteten	Prozessketten	zur	Pyrolyse	des	Klärschlamms	
unterscheiden	sich	je	nach	Pyrolyseprozess	und	Anwendungsszenario	der	Biokohle.	Die	
Auswertung	der	Prozessketten	zur	Pyrolyse	und	die	Gegenüberstellung	der	verschiede-
nen	Szenarien	zur	Biokohlenutzung	bezüglich	ihrer	Emissionscharakteristiken	erfolgt	auf	
Basis	der	Ergebnisse	für	die	einzelnen	Wirkungskategorien.	Zusätzlich	werden	die	ge-
wonnenen	Ergebnisse	mit	denen	aus	der	Literatur	zu	ähnlichen	Fragestellungen	vergli-
chen.		

Die	Treibhausgasemissionen	der	Pyrolyse	hängen	zu	einem	großen	Teil	mit	der	Bereit-
stellung	der	 für	 den	 vorgeschalteten	Trocknungsprozess	 benötigten	 thermischen	und	
elektrischen	Energie	zusammen,	sodass	im	Basisszenario	Gesamtemissionen	in	Höhe	
von	18,4	g	CO2-äq./FU	auftreten	(vgl.	Abbildung	29).	Aus	der	Sensitivitätsanalyse	geht	
hervor,	dass	die	Emissionen	reduziert	werden	können,	indem	die	Verbräuche	an	elektri-
scher	und	thermischer	Energie	für	die	Trocknung	verringert	werden	oder	die	Bereitstel-
lung	der	benötigten	elektrischen	Energie	aus	Biogas	erfolgt	 (siehe	Abbildung	32	und	
Abbildung	34).	Die	Treibhausgasemissionen	können	um	bis	zu	22	%	reduziert	werden,	
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sodass	die	Gesamtemissionen	 im	„Best	Practice“-Szenario	bei	14,3	g	CO2-äq./FU	 lie-
gen.	 Für	 die	 Anwendung	 der	 Biokohlen	 ergeben	 die	 Auswertungen	 der	 Szenarien	
SP1-SP4,	dass	die	höchsten	Gutschriften	neben	dem	Ersatz	von	Düngemittel	und	der	
Kohlenstoffsequestrierung	der	Biokohle	aus	der	Substitution	fossiler	Rohstoffe	wie	Torf	
und	 Braunkohle	 generiert	 werden.	 Daraus	 ergeben	 sich	 in	 den	 Szenarien	 SP2	
(-8,8	g	CO2-äq./FU)	und	SP4	(-11,7	g	CO2-äq./FU)	Emissionseinsparungen	im	gewähl-
ten	Untersuchungsrahmen,	wohingegen	die	Anwendung	in	der	Landwirtschaft	auch	bei	
Berücksichtigung	 der	 Gutschriften	 insgesamt	 noch	 Treibhausgasemissionen	 in	 Höhe	
von	9,1	g	CO2-äq./FU	(SP1)	und	7,9	g	CO2-äq./FU	(SP3)	verursachen	(vgl.	Abbildung	
30).	Die	hohen	Gutschriften	für	die	Torf-	und	die	Braunkohleprozessketten	bedingen	zu-
dem	eine	hohe	Sensitivität,	sodass	eine	geringe	Anpassung	(+10	%)	der	zu	ersetzenden	
Menge	Torf	oder	des	Heizwerts	der	Biokohle	zu	zusätzlichen	Emissionseinsparungen	in	
Höhe	von	22	%	(SP2)	bis	26	%	(SP4)	führt	(vgl.	Abbildung	34).	Dieser	Einfluss	fossiler	
Ressourcen	spiegelt	sich	ebenfalls	in	der	zugehörigen	Wirkungskategorie	FFP	wieder,	
in	der	eine	sehr	ähnliche	Charakteristik	für	die	einzelnen	Szenarien	abgelesen	werden	
kann	wie	für	das	GWP	(vgl.	Abbildung	30	und	Abbildung	34).	Allerdings	können	durch	
die	in	der	Biokohle	langfristig	gebundenen	Kohlenstoffanteile	aktiv	Treibhausgase	aus	
der	Atmosphäre	sequestriert	werden,	was	nicht	nur	eine	Emissionsgutschrift	aus	vermie-
denen	Prozessketten	anderer	Systeme	darstellt,	sondern	eine	reale	Kohlenstoffsenke	
(siehe	Kapitel	2.2.3	und	Kapitel	2.3.3).	 In	der	Sensitivitätsanalyse	zeigt	die	Erhöhung	
des	Kohlenstoffgehaltes	der	Biokohle	(+10	%)	für	das	Anwendungsszenario	SP1	eine	
Reduktion	des	GWP	um	10	%.	Die	Treibhausgasemissionen	werden	demnach	maßgeb-
lich	von	der	in	der	Biokohle	enthaltenen	Kohlenstoffmenge	mitbestimmt.	Allerdings	sind	
die	Gutschriften	aus	der	Kohlenstoffsequestrierung	aufgrund	des	niedrigen	Kohlenstoff-
gehaltes	der	Biokohle	aus	Klärschlamm	im	Vergleich	zu	beispielsweise	Biokohlen	aus	
holzartiger	Biomasse	so	gering,	dass	die	 in	der	Prozesskette	anfallenden	Emissionen	
dadurch	nicht	aufgewogen	werden	können.	In	einer	Übersichtsstudie	zur	Herstellung	von	
Biokohlen	aus	Klärschlämmen	ermittelten	RACEK	et	al.	(2020),	dass	je	nach	Ausgangs-
kohlenstoffgehalt	des	Klärschlamms	und	den	gewählten	Prozessbedingen	der	Pyrolyse	
die	 Kohlenstoffanteile	 in	 der	 Biokohle	 von	 6	%	 bis	 27	%	 schwanken.	 Zudem	 zeigten	
WOOLF	et	al.	 (2021),	dass	der	über	einen	 längeren	Zeitraum	speicherbare	Anteil	des	
Kohlenstoffes	nicht	nur	von	dem	Ausgangssubstrat	und	der	Prozesstemperatur,	sondern	
ebenfalls	von	den	vorherrschenden	klimatischen	und	bodenphysiologischen	Bedingun-
gen	abhängt.	Daraus	lässt	sich	schließen,	dass	die	sequestrierbare	Menge	an	Kohlen-
stoff	 stark	 von	dem	zugrundeliegenden	Klärschlamm	und	den	variablen	Bodeneigen-
schaften	abhängt	und	die	Gutschriften	sowie	das	Treibhausgaspotential	der	gesamten	
Prozesskette	dadurch	beeinflusst	werden.		

Wird	 das	 ermittelte	 Sequestrierungspotential	 in	 Höhe	 von	 -8,06	g	CO2/FU	
(-0,161	Mg	CO2/Mg(TS))	auf	den	Klärschlammanfall	 in	Deutschland	übertragen	(siehe	
Kapitel	2.1.3),	ergibt	sich	für	den	Fall,	dass	der	gesamte	anfallende	Klärschlamm	mittels	
Pyrolyse	 behandelt	 wird,	 eine	 mögliche	 Kohlenstoffsequestrierungsleistung	
von	 -280.572	Mg	CO2/Jahr,	was	 0,04	%	der	 in	Deutschland	 im	 Jahr	 2021	 emittierten	
CO2-äq.-Emissionen	 entspricht	 (UMWELTBUNDESAMT	 2022).	 Andererseits	 ergeben	 die	
Gesamtemissionen	 der	 Prozesskette	 im	 Szenario	 SP1	 ein	 GWP	 in	 Höhe	 von	
316.553	Mg	CO2-äq./Jahr.	 Um	 hier	 eine	 Netto-Sequestrierungsleistung	 zu	 erreichen,	
müssten	auch	die	Hintergrundprozesse	wie	der	Strom-Mix	defossilisiert	werden	und	die	
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Kohlenstoffgehalte	in	der	Biokohle	höher	ausfallen.	Auf	Grundlage	der	modellierten	Koh-
lenstoffgehalte	bietet	die	Anwendung	der	Biokohle	aus	Pyrolyseprozessen	als	Kohlen-
stoffsenke	demnach	aktuell	noch	keine	NET	(siehe	Kapitel	2.3.3).		

Für	die	Gesamtbeurteilung	der	Treibhausgasemissionen	kann	aus	den	gewonnen	Er-
gebnissen	abgeleitet	werden,	dass	zum	einen	die	für	die	Carbonisierung	benötigte,	ener-
gieintensive	Trocknung	einen	Großteil	der	Emissionen	verursacht.	Zum	anderen	erge-
ben	die	hohen	Gutschriften	für	eingesparte	fossile	Rohstoffe	und	deren	hoher	Einfluss	
bezüglich	der	Sensitivität	des	Modells,	dass	 für	eine	detaillierte	Abbildung	realer	Pro-
zessketten	weitere	Daten	aus	langjährigen	Anwendungsversuchen	benötigt	werden,	um	
die	zu	substituierenden	Mengen	besser	angepasst	an	die	lokalen	Gegebenheiten	abzu-
bilden.		

Ähnlich	zu	den	Prozessketten	der	HTC	zeigen	die	Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	
für	die	Kategorie	Feinstaub	 (PM),	dass	die	Emissionen	größtenteils	aus	dem	generi-
schen	Hintergrundprozess	zur	Bereitstellung	der	benötigten	Wärme	resultieren.	Demge-
genüber	ergeben	sich	in	allen	Szenarien	der	Biokohlenutzung	ähnlich	hohe	Gutschriften	
für	die	substituierten	Prozesse	(vgl.	Abbildung	29	und	Abbildung	30).	Insgesamt	fallen	
die	Gesamtemissionen	im	Szenario	SP1	aufgrund	der	alleinigen	Substitution	von	Dün-
gemitteln	am	höchsten	aus,	wohingegen	die	geringsten	Gesamtemissionen	im	Szenario	
SP3	auftreten,	wenn	neben	den	Düngemitteln	zusätzlich	Biogassubstrat	eingespart	wer-
den	kann.	Die	Partikelemissionen	sind	demnach	größtenteils	von	den	gewählten	land-
wirtschaftlichen	Prozessketten	sowie	der	gewählten	Bereitstellungsform	der	thermischen	
Energie	(Biogas)	abhängig.		

Ebenso	wie	für	die	Wirkungskategorie	PM	ergibt	die	Auswertung	des	Eutrophierungspo-
tentials	(EP)	ein	ähnliches	Bild	wie	bei	den	Prozessketten	zur	HTC.	Einen	sehr	großen	
Anteil	ergeben	die	relevanten	Emissionen	aus	dem	Phosphorgehalt	der	Biokohle,	so-
dass	dieser	das	Eutrophierungspotential	der	gesamten	Prozesskette	bestimmt	und	an-
dere	Prozesse	nur	einen	geringen	Einfluss	haben	(siehe	Abbildung	30).	Gleichwohl	bil-
det	das	Eutrophierungspotential	auch	die	gewünschten	Düngewirkungen	ab,	die	der	in-
direkten	Eutrophierung	gegenüberstehen.	Im	Vergleich	zur	direkten	Düngung	mittels	Bi-
okohle	sind	diese	indirekten,	diffusen	Einträge	allerdings	vernachlässigbar.		

Die	ionisierend	wirkende	Strahlung	(IRP)	(siehe	Abbildung	31)	hängt	zu	einem	großen	
Anteil	von	der	Prozesskette	der	Pyrolyse	mit	den	Emissionen	aus	der	Strombereitstel-
lung	und	der	Herstellung	des	Flockungshilfsmittels	und	weniger	von	den	einzelnen	An-
wendungsszenarien	der	Biokohle	ab	 (siehe	Abbildung	29	und	Abbildung	30).	Nur	die	
Vermeidung	von	Radon-222	aus	dem	Torfabbau	hat	im	Szenario	SP2	eine	signifikante	
Reduktion	der	Emissionen	zur	Folge.	Es	zeigt	sich	demnach,	dass	der	gewählte	Strom-
Mix	und	damit	der	Anteil	an	atomarer	Strombereitstellung	einen	maßgeblichen	Einfluss	
auf	die	freigesetzte	ionisierende	Strahlung	der	betrachteten	Prozessketten	hat.	Vor	dem	
Hintergrund	des	beschlossenen	Atomausstiegs	und	des	sich	damit	veränderten	Strom-
Mixes	sollten	diese	Emissionen	zukünftig	sinken	und	die	Bedeutung	der	Wirkungskate-
gorie	innerhalb	der	Analyse	abnehmen.		

Bei	der	Auswertung	der	Szenarien	SP1-SP4	bezüglich	des	Ozonabbaus	(ODP)	ergibt	
sich	ein	großer	Einfluss	der	Wärmebereitstellung	für	die	Trocknung	auf	das	Gesamter-
gebnis.	 Lediglich	 die	 vermiedenen	 Lachgasemissionen	 aus	 dem	 Hintergrundprozess	
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des	Maisanbaus	(SP3)	und	der	Energiebereitstellung	aus	Braunkohle	(SP4)	erzeugen	
Emissionsgutschriften	in	relevantem	Umfang.	Die	Einflussnahme	der	Wärmebereitstel-
lung	zeigt	sich	neben	dem	ODP	ebenso	in	den	Wirkungskategorien	OFP	und	AP,	sodass	
der	verwendete	Hintergrundprozess	zur	Bereitstellung	der	thermischen	Energie	aus	Bi-
ogas	maßgeblich	für	die	auftretenden	Gesamtemissionen	in	allen	drei	Wirkungskatego-
rien	verantwortlich	ist	(vgl.	Abbildung	29	und	Abbildung	31).	Der	große	Einfluss	des	Hin-
tergrundprozesses	zeigt	sich	zudem	in	den	hohen	Einsparungen	der	Szenarioanalyse	in	
der	Sensitivitätsbetrachtung	(siehe	Abbildung	32),	in	der	eine	Umstellung	von	Biogas	auf	
beispielsweise	Erdgas	hohe	Emissionseinsparungen	hervorruft.	Daraus	kann	geschluss-
folgert	werden,	dass	eine	Wärmeversorgung	des	Pyrolyseprozesses	mit	Biogas	zwar	
niedrige	Treibhausgasemissionen	und	einen	geringen	fossilen	Ressourcenverbrauch	mit	
sich	bringt,	andererseits	für	die	fünf	Wirkungskategorien	PM,	EP,	ODP,	OFP	und	AP	mit	
höheren	Gesamtemissionen	gerechnet	werden	muss	als	bei	einer	Wärmeversorgung	
aus	Erdgas.	Gleichwohl	wird	in	Kapitel	5.1	das	Potential	der	Integration	von	bereits	vor-
handenen	energetischen	Potentialen	durch	eine	effiziente	Biogasnutzung	aus	der	Fau-
lung	der	Kläranlage	und	damit	eine	Optimierung	der	Energieeffizienz	ohne	zusätzliche	
fossile	Energie	in	Form	von	Erdgas	aufgezeigt.		

Bei	der	Bestimmung	der	Toxizität	anhand	der	vier	Wirkungskategorien	(FETP,	TETP,	
HTPc	und	HTPnc)	ergibt	die	Ergebnisauswertung,	dass	die	Emissionen	innerhalb	der	
Prozesskette	der	Pyrolyse	von	der	Brüden-	und	Filtrataufbereitung	sowie	dem	Hinter-
grundprozess	zum	polymeren	Flockungshilfsmittel	dominiert	werden	(vgl.	Abbildung	29).	
In	den	Anwendungsszenarien	weisen	die	substituierten	Prozesse	für	Torf	und	Maissilage	
und	damit	die	Einsparung	von	enthaltenen	Kupferflüssen	eine	Emissionsreduktion	 für	
die	Frischwassertoxizität	(FETP)	auf	(siehe	Abbildung	30).	Für	das	TETP	liegen	teilweise	
zwar	dieselben,	ursächlichen	Flüsse	zugrunde,	allerdings	unterscheiden	sich	dabei	die	
Eintragspfade	in	die	verschiedenen	Umweltkompartimente	und	damit	die	Auswirkungen	
auf	die	Wirkungspotentiale.	Die	vermiedenen	Zink-,	Quecksilber-	und	Kupferflüsse	aus	
der	Energiebereitstellung	aus	Braunkohle	sowie	Kupfer	und	Antimon	aus	dem	Torfauf-
bau	dominieren	die	Emissionsgutschriften	und	bestimmen	damit	die	Gesamtemissionen	
in	den	einzelnen	Szenarien	(vgl.	Abbildung	31).	Insgesamt	erfolgt	somit	die	größte	Emis-
sionsreduktion	 im	Szenario	SP4	und	die	geringste	 in	SP1,	sodass	SP4	im	Gesamter-
gebnis	das	geringste	TETP	aufweist,	wohingegen	das	FETP	im	Szenario	SP3	am	ge-
ringsten	ist.		

Wie	 bereits	 bei	 den	 Ergebnissen	 zur	 HTC	 aufgezeigt,	 dominieren	 die	 modellierten	
PCDD/F-Flüsse	auch	bei	den	Szenarien	mit	Pyrolyse	die	Wirkungskategorie	zur	krebs-
erzeugenden	Humantoxizität	(HTPc).	Für	die	stofflichen	Anwendungen	(SP1-SP3)	treten	
dabei	die	höchsten	Emissionen	auf	und	bei	der	thermischen	Nutzung	der	Biokohle	(SP4)	
können	durch	die	hohen	Temperaturen	bei	der	Verbrennung	der	Biokohle	die	entspre-
chenden	Stoffe	zerstört	und	dadurch	die	Emissionen	reduziert	werden.	Ferner	zeigt	die	
Auswertung	der	nicht	karzinogenen	Humantoxizität	(HTPnc),	dass	dort	ebenso	die	di-
rekten	Emissionen	aus	der	Biokohle,	allerdings	 in	Form	von	Schwermetallen,	die	An-
wendungsszenarien	in	deren	Emissionscharakteristik	zu	einem	großen	Anteil	beeinflus-
sen.	Zusätzlich	ergeben	sich	bei	der	Prozesskette	der	Pyrolyse	hohe	Emissionen	aus	
dem	verwendeten	Datensatz	für	die	Brüden-	und	Filtrataufbereitung	sowie	eine	erhöhte	
Toxizität	 in	SP3,	 die	durch	den	Hintergrundprozess	zur	Bereitstellung	der	Maissilage	
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verursacht	wird.	Darüber	hinaus	zeigt	die	Sensitivitätsanalyse,	dass	den	größten	Ein-
fluss	auf	die	Varianz	der	Ökotoxizität	vor	allem	die	Wahl	und	die	Menge	des	Flockungs-
hilfsmittels,	die	substituierte	Mais-	und	Torfmenge	sowie	der	Heizwert	der	Biokohle	ha-
ben	(vgl.	Abbildung	33	und	Abbildung	34).		

In	 einer	 Studie	 zur	 Bestimmung	 der	 Toxizitätswirksamkeit	 von	 Biokohlen	 aus	 Klär-
schlamm	bei	der	agrarischen	Anwendung	zeigten	TOMCZYK	et	al.	(2021),	dass	die	Car-
bonsierung	von	Klärschlamm	im	Vergleich	zur	direkten	Ausbringung	des	Klärschlamms	
eine	nützliche	Methode	zur	Verringerung	der	Toxizität	sein	kann	und	die	Biokohle	sicher	
für	die	landwirtschaftliche	Anwendung	ist.	SOUZA	et	al.	(2021)	beobachteten	ähnlich	po-
sitive	Effekte	der	Pyrolyse	auf	die	Immobilisierung	von	Schwermetallen	und	damit	auf	
eine	Minderung	der	Toxizitätspotentiale,	wohingegen	FRIŠTÁK	et	al.	(2018)	zwar	eben-
falls	eine	starke	Abnahme	der	Schwermetallmobilität	beobachteten,	jedoch	die	Zinkex-
position	im	Vergleich	zur	Kontrolle	leicht	erhöht	war.	Insgesamt	kann	demnach	davon	
ausgegangen	werden,	dass	die	potentielle	Toxizität	des	Klärschlamms,	die	sich	aus	den	
Schwermetallkonzentrationen	und	der	Mobilität	 der	Schwermetalle	 sowie	 den	organi-
schen	Schadstoffen	ergibt,	durch	Pyrolyse	im	Vergleich	zu	unbehandeltem	Klärschlamm	
abnimmt.	Obwohl	unterschiedliche	Wirkungsabschätzungsmethoden	in	der	Ökobilanzie-
rung	unterschiedliche	Toxizitätspotentiale	für	ähnliche	Flüsse	ergeben	(RASHID	und	LIU	
2021)	und	damit	die	Vergleichbarkeit	verschiedener	Ökobilanzstudien	erschwert	wird,	
liefern	 die	Ergebnisse	 dennoch	Anhaltspunkte	 für	mögliche	 kritische	Stoffströme	und	
können	im	direkten	Vergleich	der	Szenarien	potentielle	Trends	zur	Auswirkung	verschie-
dener	Prozessketten	auf	die	Toxizitätspotentiale	anzeigen.		

TARPANI	et	al.	(2020)	zeigten	in	einer	Ökobilanz	zu	verschiedenen	Klärschlammbehand-
lungsmethoden,	dass	die	im	Klärschlamm	enthaltenen	Schwermetalle,	vor	allem	Zink,	
bei	der	direkten	landwirtschaftlichen	Anwendung	des	Faulschlamms	eine	hohe	Ökotoxi-
zität	hervorrufen	können.	Zudem	führte	eine	Behandlung	mittels	Pyrolyse	nur	dann	zu	
ökologischen	Vorteilen,	wenn	eine	Verwertung	der	entstandenen	Biokohlen	erfolgt.	Für	
eine	ähnliche	Prozesskette	und	einen	ähnlichen	Untersuchungsrahmen	wie	in	dieser	Ar-
beit	 lieferten	 die	 Ermittlungen	 Treibhausgasemissionen	 zwischen	 15,8	
und	-29,0	g	CO2-äq./FU,	wobei	die	Anwendung	der	Biokohle	nicht	Teil	der	Modellierung	
war.	Obwohl	ein	Vergleich	nur	bedingt	Aussagekraft	besitzt,	liegen	die	Ergebnisse	dem-
nach	im	Bereich	des	ermittelten	Wertes	für	das	Basisszenario	von	18,4	g	CO2-äq./FU	
(siehe	Abbildung	29).	HUANG	et	al.	(2022)	hingegen	bestimmten	ein	Treibhausgaspoten-
tial	für	den	modellierten	Lebenszyklus	mit	Entwässerung	und	Trocknung	aber	ohne	Bio-
kohleanwendung	von	45,4	g	CO2-äq./FU.		

Der	in	dieser	Arbeit	festgestellte	große	Einfluss	des	Flockungshilfsmittels	konnte	eben-
falls	von	GOURDET	et	al.	(2017)	festgestellt	werden.	In	deren	Analyse	zu	ökologischen	
Einflüssen	während	der	Klärschlammvergärung	und	-entwässerung	zeigten	die	verwen-
deten	Flockungshilfsmittel	einen	hohen	Anteil	an	den	auftretenden	Emissionen,	die	sich	
vor	allem	auf	die	toxizitätsbeurteilenden	Wirkungskategorien	bezogen.		

In	einer	energetischen	und	ökologischen	Modellierung	der	Klärschlammpyrolyse	ermit-
telten	BARRY	et	al.	(2019),	dass	die	Pyrolyse	mit	Verwertung	der	Biokohle	als	Ersatz-
brennstoff	für	Braunkohle	von	allen	untersuchten	Szenarien	die	höchsten	Treibhausga-
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seinsparungen	und	die	geringste	Süßwasserökotoxizität	aufwies,	was	mit	den	Ergebnis-
sen	 dieser	 Arbeit	 übereinstimmt.	 Darüber	 hinaus	 konnten	 sie	 negative	 Treibhaus-
gasemissionen	für	die	landwirtschaftliche	Anwendung	der	Biokohle	ermitteln	wohinge-
gen	 die	 höchsten	 Treibhausgasmissionen	 bei	 der	 direkten	 Verbrennung	 des	 Klär-
schlamms	beobachtet	wurden.		

In	ihren	Untersuchungen	zur	energetischen	und	ökologischen	Bewertung	verschiedener	
Prozessketten	zur	Vergärung	und	Pyrolyse	von	Klärschlamm	konnten	FENG	et	al.	(2022)	
herausarbeiten,	dass	die	Kombination	beider	Verfahren	die	energetisch	beste	Bilanz	mit	
den	geringsten	Emissionen	erzeugte.	Allerdings	zeigten	die	Ergebnisse	in	Übereinstim-
mung	mit	denen	dieser	Arbeit,	dass	die	Umweltauswirkungen	der	Prozessketten	stark	
von	den	gewählten	Energieströmen,	vor	allem	für	die	Trocknung,	sowie	den	Eigenschaf-
ten	des	Klärschlamms	abhingen.	Das	Ergebnis,	dass	der	Feuchtigkeits-	und	Kohlenstoff-
gehalt	 des	Klärschlamms	 sowie	 die	 benötigte	Energie	 zur	Trocknung	die	wichtigsten	
Faktoren	mit	Einfluss	auf	die	Treibhausgasbilanz	der	Klärschlammpyrolyse	darstellen,	
arbeiteten	SUN	et	al.	(2022)	ebenfalls	in	ihrer	Bilanzierung	der	Biokohleherstellung	her-
aus.	

Demnach	sind	die	Umweltlauswirkungen	der	Pyrolyse	stark	von	der	Energiebereitstel-
lungsform	und	der	benötigten	Strom-	und	Wärmemenge	abhängig,	sodass	der	Trock-
nungsprozess	eine	wichtige	Rolle	bei	der	Ermittlung	der	Ergebnisse	für	die	Prozessket-
ten	der	Pyrolyse	einnimmt.	Zudem	hat	die	spätere	Anwendung	der	Biokohle	einen	maß-
geblichen	Einfluss	auf	die	Umweltauswirkungen.	Die	Sequestrierungsleistung	 für	den	
langfristigen	Entzug	von	Kohlenstoffdioxid	aus	der	Atmosphäre	hat	in	der	Gesamtbeur-
teilung	zwar	einen	positiven	Effekt	auf	die	ermittelten	Treibhausgasemissionen,	 kann	
aber	aufgrund	des	geringen	Kohlenstoffgehaltes	der	Biokohle	und	der	teilweise	durch	
fossile	Rohstoffe	dominierten	Hintergrundprozesse	noch	nicht	als	eine	NET	genutzt	wer-
den.	Weitere	 positive	 Aspekte	 bei	 der	 Pyrolyse	 von	 Klärschlamm,	 die	 bislang	 unzu-
reichend	in	den	ökobilanziellen	Wirkungskategorien	abgebildet	werden,	sind	die	Elimi-
nation	der	 im	Klärschlamm	vorkommenden	Störstoffe	wie	das	enthaltene	Mikroplastik	
und	die	 zugegebenen	polymeren	Flockungshilfsmittel	 (vgl.	NI	 et	 al.	 2020	und	Kapitel	
2.1.1),		

5.4	 Varianz	des	Benchmark-Prozesses	

Die	Grundlage	für	die	Emissionsermittlung	des	Benchmark-Prozesses	basiert	auf	einem	
generischen	Datensatz	aus	 der	Ökobilanzierungsdatenbank	 von	ecoinvent.	Die	 darin	
abgebildete	Prozesskette	beinhaltet	keine	P-Rückgewinnung	aus	den	Aschen,	sondern	
geht	von	einer	vollständigen	Deponierung	der	anfallenden	Reststoffe	aus	(siehe	Kapitel	
3.1.6).	Daraus	ergibt	sich	für	die	Betrachtung	des	Untersuchungsrahmens,	dass	für	ei-
nen	gleichwertigen	Vergleich	des	Benchmark-Prozesses	mit	den	thermochemischen	Be-
handlungsverfahren	und	den	Szenarien	der	direkten	stofflichen	Nutzung	eine	Phosphor-
rückgewinnung	aus	der	Asche	mit	in	die	Auswertung	einbezogen	werden	müsste.	Des-
halb	werden	im	Folgenden	die	Varianz	der	Umweltwirkungen	des	Benchmark-Prozesses	
mithilfe	eines	Literaturvergleichs	für	die	Wirkungskategorie	GWP	eruiert	sowie	die	Um-
weltauswirkungen	verschiedener	Phosphorrückgewinnungsverfahren	vorgestellt.		
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CHEN	et	al.	(2022)	untersuchten	verschiedene	Prozesskonstellationen	der	Klärschlamm-
vergärung	und	Klärschlammverbrennung	hinsichtlich	der	Energiebilanz	und	der	Treib-
hausgasemissionen	in	Abhängigkeit	vom	organischen	Trockensubstanzgehalt	des	Klär-
schlamms.	Ausgehend	von	einer	erweiterten	Systemgrenze	waren	die	Emissionen	aus	
der	 direkten	 Verbrennung	 des	 gewählten	 Schlamms,	 der	 ein	 oTS/TS	 Verhältnis	 von	
50	%	aufwies,	mit	ca.	20	g	CO2-äq./FU	fast	doppelt	so	hoch	wie	die	ermittelten	Emissio-
nen	aus	dem	Benchmark-Prozess	mit	11	g	CO2-äq./FU	(siehe	Tabelle	25).	Einen	relativ	
ähnlichen	Wert	 in	Höhe	von	9,8	g	CO2-äq./FU	ermittelten	STUCKI	et	al.	 (2015)	 für	die	
Monoverbrennung	von	ausgefaultem	Klärschlamm,	wohingegen	LOMBARDI	et	al.	(2017)	
die	Treibhausgasemissionen	auf	32,8	g	CO2-äq./FU	bezifferten.	In	ihren	Literaturrecher-
chen	zur	Ökobilanzierung	der	Monoverbrennung	von	Klärschlämmen	bestimmten	YOS-
HIDA	et	al.	(2013)	mit	Werten	zwischen	1,8	g	CO2-äq./FU	und	159	g	CO2-äq./FU	und	MO-
RENO	und	ESPADA	 (2020)	mit	ermittelten	Emissionen	zwischen	6,6	g	CO2-äq./FU	und	
33,4	g	CO2-äq./FU	eine	weitaus	größere	Spannweite.	In	einer	Untersuchung	zur	Ener-
gieeffizienz	verschiedener	Prozessketten	mit	Klärschlammverbrennung	zeigten	LAM	et	
al.	 (2020),	dass	 je	nach	Verwertungspfad	und	Anlagenkonfiguration	der	Verbrennung	
und	Vergärung	eine	unterschiedliche	Effizienz	des	Gesamtsystems	auftrat	und	die	ther-
mischen	Aufwendungen	für	die	Trocknung	teilweise	nicht	aus	den	energetischen	Über-
schüssen	der	Verbrennung	gedeckt	werden	konnten.	Zu	den	gleichen	Ergebnissen	ka-
men	auch	CHANG	et	al.	(2022),	die	in	einer	Literaturstudie	die	Datenlage	zur	Verbren-
nung	von	Klärschlamm	untersuchten	und	darüber	hinaus	nur	wenige	Daten	zur	Rauch-
gasreinigung	und	zu	den	Luftemissionen	der	Klärschlammverbrennung	ermitteln	konn-
ten.	Zudem	arbeiteten	sie	ebenfalls	heraus,	dass	bei	der	Verbrennung	von	entwässer-
tem,	nicht	vorgetrockneten	Schlamm	mehr	Energie	verbraucht	wird	als	zurückgewonnen	
werden	kann.		

Daraus	lässt	sich	schlussfolgern,	dass	für	die	Umweltauswirkungen	der	Klärschlamm-
verbrennung	allgemein	eine	hohe	Varianz	vorherrscht	und	die	ermittelten	Umweltwirkun-
gen	sehr	stark	von	den	zugrunde	gelegten	Rahmenbedingungen	abhängen.	Der	Ver-
gleich	von	den	in	dieser	Arbeit	berechneten	Treibhausgasemissionen	mit	denen	aus	der	
Literatur	und	der	Umstand,	dass	die	Daten	aus	der	verlässlichen	Ökobilanzierungsda-
tenbank	stammen,	lassen	allerdings	darauf	schließen,	dass	die	ermittelten	Emissionen	
das	Benchmark-System	der	Monoverbrennung	des	Klärschlamms	hinreichend	genau	
abgebildet	werden.		

In	einer	umfassenden	Studie	zum	ökobilanziellen	Vergleich	der	P-Rückgewinnung	aus	
Klärschlämmen	mit	der	Düngemittelproduktion	aus	Rohphosphaten	konnten	KRAUS	et	
al.	(2019)	ermitteln,	dass	je	nach	Rückgewinnungsverfahren,	Anwendungsfall	und	dem	
zum	Vergleich	herangezogenen	mineralischen	P-Dünger	die	Umweltauswirkungen	stark	
schwanken	können.	Bei	der	Rückgewinnung	aus	Monoverbrennungsaschen	konnten	die	
Autoren	 weitgehend	 ähnliche	 Ergebnisse	 hinsichtlich	 der	 Umweltauswirkungen	 zwi-
schen	den	untersuchten	Rückgewinnungsverfahren	aus	der	Asche	und	der	konventio-
nellen	P-Düngemittelherstellung	feststellen.	Allerdings	ergab	die	Wirkungsabschätzung	
im	Hinblick	auf	das	Humantoxizitätspotential	und	das	Süßwassereutrophierungspoten-
tial	vergleichsweise	hohe	Sensitivitäten	bezüglich	der	direkten	Emissionen	der	Dünge-
mittel,	die	ebenfalls	in	dieser	Arbeit	auftraten.	Demgegenüber	zeigten	PRADEL	und	AIS-
SANI	(2019)	in	einer	Vergleichsstudie	zur	Ökobilanz	verschiedener	Phosphordünger	aus	
Klärschlamm	im	Vergleich	zu	mineralischem	P-Dünger,	dass	die	P-Rückgewinnung	aus	
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Klärschlammaschen	aufgrund	des	hohen	Bedarfs	an	Energie	und	Reaktanten	weitaus	
größere	Umweltauswirkungen	hat	als	die	Bereitstellung	von	konventionellen	Phosphat-
düngern.	Zudem	wird	in	der	Studie	hervorgehoben,	dass	die	Erschöpfung	der	minerali-
schen	P-Ressourcen	 in	 der	Methode	 der	Ökobilanz	 bislang	 unzureichend	 abgebildet	
wird	 und	 besser	 in	 die	Wirkungsabschätzung	 integriert	werden	müsste.	 TONINI	 et	 al.	
(2019)	hingegen	ermittelten	geringere	Auswirkungen	auf	die	Umwelt	und	die	Gesundheit	
im	Lebenszyklus	von	Phosphordüngern	aus	Sekundärrohstoffen	als	durch	die	Produkte	
aus	Rohphosphat.	Die	untersuchte	Prozesskette	zur	Pyrolyse,	allerdings	mit	kompos-
tierter	Schweinegülle,	brachte	von	allen	untersuchten	Verfahren	das	höchste	Treibhaus-
gasminderungspotential	und	die	höchsten	Toxizitätseinflüsse	hervor.	Aufgrund	der	ge-
setzlichen	Vorgaben	der	Klärschlammverordnung	ist	die	Lagerung	der	Klärschlamma-
sche	 ausdrücklich	 erlaubt,	wenn	 die	 zukünftige	Rückgewinnung	 des	Phosphoranteils	
möglich	bleibt.	Es	ist	jedoch	nicht	bekannt,	inwieweit	die	lange	Lagerung,	bis	geeignete	
Recyclingtechnologien	für	den	Phosphor	entwickelt	werden,	die	Qualität	der	Asche	und	
ihre	Eignung	für	die	Phosphorrückgewinnung	beeinflusst	(SCHNELL	et	al.	2020).	Daher	
ist	zum	jetzigen	Zeitpunkt	noch	nicht	absehbar,	wie	die	technische	Ausgestaltung	der	P-
Rückgewinnung	aus	der	Asche	zukünftig	aussehen	wird.		

Aufgrund	der	Vielzahl	an	möglichen	Rückgewinnungsverfahren,	der	noch	fehlenden	Ver-
breitung	in	der	Praxis	und	eines	ähnlichen	Emissionsverhaltens	in	Bezug	auf	die	Um-
weltauswirkungen	bei	der	Phosphorrückgewinnung	aus	Monoverbrennung	und	aus	mi-
neralischem	Dünger	(KRAUS	et	al.	2019)	werden	die	Emissionen	aus	möglichen	P-Rück-
gewinnungsverfahren	in	der	Auswertung	nicht	weiter	berücksichtigt.		

5.5	 Vergleich	von	HTC	und	Pyrolyse	mit	dem	Benchmark-Prozess	

Nachfolgend	werden	die	Energie-	und	Stoffflüsse	sowie	die	Ergebnisse	der	Umweltwir-
kungsabschätzung	für	die	einzelnen	Herstellungs-	und	Anwendungspfade	der	Biokohlen	
ausgewertet.	Dazu	werden	zunächst	die	thermochemischen	Prozesse	und	anschließend	
die	Prozessketten	zur	Nutzung	der	Biokohle	betrachtet.	Der	Vergleich	der	beiden	ther-
mochemischen	Konversionsverfahren	untereinander	zeigt,	dass	die	Pyrolyse	aufgrund	
der	höheren	Prozesstemperaturen	und	damit	der	allgemein	höheren	Energieflüsse	(vgl.	
Abbildung	20	und	Abbildung	28)	für	alle	untersuchten	Wirkungskategorien	im	Basissze-
nario	höhere	Emissionen	aufweist	als	die	Prozesskette	zur	HTC	(siehe	Abbildung	35).		

Vor	allem	in	den	Wirkungskategorien	des	Treibhausgaspotentials	und	des	fossilen	Res-
sourcenverbrauchs	ergeben	sich	für	die	Prozesskette	der	Pyrolyse	höhere	Werte	als	für	
die	HTC	oder	den	Benchmark-Prozess.	Selbst	das	„Best	Practice“-Szenario	der	Pyro-
lyse	weist	 in	den	beiden	Wirkungskategorien	höhere	Emissionen	auf	als	die	anderen	
beiden	Verfahren	in	ihren	Basisszenarien.	Im	schlechtesten	Szenario	hingegen	emittie-
ren	die	beiden	 thermochemischen	Behandlungsverfahren	weitaus	höhere	Mengen	an	
Treibhausgasen	und	tragen	mehr	zum	fossilen	Ressourcenverbrauch	bei	als	der	Bench-
mark-Prozess.	Allerdings	wurde	hierbei	von	einer	Bereitstellung	der	thermischen	Ener-
gie	aus	Elektrizität	ausgegangen,	wodurch	mit	aktuell	noch	sehr	fossilbasiertem	Strom-
Mix	hohe	Treibhausgasemissionen	resultieren.	Eine	direkte	Nutzung	der	auf	der	Kläran-
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lage	vorhandenen	thermischen	und	elektrischen	Energie	aus	der	Faulschlammverstro-
mung	würde	zudem	größere	Vorteile	und	geringere	Treibhausgasemissionen	mit	sich	
bringen.		

Bei	der	Auswertung	der	gesamten	Prozesskette	mit	den	verschiedenen	Anwendungs-
szenarien	der	Biokohle	liegen	die	Treibhausgasemissionen	allerdings	in	allen	modellier-
ten	Szenarien	unterhalb	derer	des	Benchmark-Prozesses	und	für	das	FFP	zeigen	nur	
Szenario	SP1	und	SP3	einen	höheren	 fossilen	Ressourcenverbrauch	 (vgl.	Abbildung	
36).	 Darüber	 hinaus	 weisen	 alle	 Szenarien	 mit	 Substitution	 fossiler	 Ressourcen	
(SH2-SH4,	SP2	und	SP4)	sowohl	für	die	HTC	als	auch	für	die	Pyrolyse	Emissionsmin-
derungen	auf,	wobei	die	Gutschriften	für	den	Ersatz	fossiler	Rohstoffe	bei	der	HTC	auf-
grund	der	größeren	Menge	an	Biokohle	und	substituierter	Energiemenge	höher	ausfal-
len.	Für	die	Szenarien	der	landwirtschaftlichen	Anwendung	der	Biokohlen	liegen	aller-
dings	alle	Prozessketten	auf	einem	ähnlichen	Niveau	und	weisen	insgesamt	eine	posi-
tive	Emissionslast	auf,	sowohl	für	die	HTC	als	auch	für	die	Pyrolyse.	Es	zeigt	sich	dem-
nach,	dass	die	Nährstoffgehalte	der	Biokohle	und	auch	eine	Kaskadennutzung	der	Bio-
kohle	für	die	Treibhausgasbilanz	geringere	Gutschriften	generieren	als	die	Substitution	
fossiler	Rohstoffe	wie	Torf,	Erdgas	und	Braunkohle.	Dennoch	ergeben	sich	insgesamt	
geringere	 Treibhausgasemissionen	 als	 beim	 Benchmark-Prozess.	 Legt	 man	 darüber	
hinaus	das	„Best	Practice“-Szenario	zugrunde,	gleichen	sich	die	Emissionen	und	Gut-
schriften	nahezu	aus,	sodass	ein	klarer	Vorteil	der	thermochemischen	Verfahren	gegen-
über	 der	Monoverbrennung	 entsteht.	Da	 bei	 der	 Treibhausgasermittlung	 die	 direkten	
CO2	Emissionen	aus	der	Verbrennung	oder	der	HTC	aufgrund	des	biogenen	Ursprungs	
nicht	mit	in	die	Wirkungskategorie	des	GWP	einberechnet	werden,	ist	neben	den	reinen	
CO2-äq.-Emissionen	 für	 die	 Szenarien	 zusätzlich	 die	 Bewertung	 der	 Energie-	 und	
Stoffflüsse	wichtig,	um	nicht	nur	die	Substitution	fossiler	Ressourcenpfade	abzubilden,	
sondern	auch	die	effizientesten	Behandlungswege	für	die	jeweiligen	Stoffströme	auszu-
wählen.	Wenn	zukünftig	die	Verwendung	 fossiler	Rohstoffe	und	Energieträger	einge-
schränkt	oder	sogar	eingestellt	werden	sollte,	können	so	die	Behandlungspfade	mit	den	
geringsten	 Gesamtemissionen	 beziehungsweise	 dem	 höchsten	 Treibhausgasminde-
rungspotential	ausgewählt	werden.		

In	Bezug	auf	die	Varianz	der	Ergebnisse	ist	in	den	meisten	Fällen	die	Verwendung	alter-
nativer	Prozesse	innerhalb	der	Prozessketten	hauptverantwortlich	für	die	höchsten	und	
geringsten	Emissionen	und	nicht	die	Ergebnisse	aus	der	Parametervariation.	Die	oberen	
Grenzen	des	Intervalls	markieren	meistens	die	Resultate	der	Sensitivitätsprozesskette	
mit	dem	Einsatz	von	Strom	als	Wärmebereitstellungsform	oder	von	stärkebasiertem	Flo-
ckungshilfsmittel.	 Die	 unteren	Werte	 der	 Spannweite	 spiegeln	 größtenteils	 das	 „Best	
Practice“-Szenario	wieder	und	bieten	so	einen	Anhaltspunkt	für	die	emissionsärmsten	
Verfahrenskombinationen	(siehe	Abbildung	24,	Abbildung	25,	Abbildung	32,	Abbildung	
33).	Gleichzeitig	verdeutlichen	die	Ergebnisse	aus	dem	Vergleich	der	einzelnen	Anwen-
dungsszenarien,	dass	die	Menge	an	substituierten	Rohstoffen	einen	hohen	Einfluss	auf	
die	jeweilige	Emissionscharakteristik	hat.	In	der	Sensitivitätsanalyse	konnte	dementspre-
chend	nachgewiesen	werden,	dass	eine	minimale	Anpassung	der	Substitutionsmenge	
teilweise	große	Auswirkungen	auf	die	jeweiligen	Gutschriften	erzeugt	(vgl.	Abbildung	26	
und	Abbildung	34).	Vor	diesem	Hintergrund	sind	die	gewählten	Mengen	an	fossilen	Roh-
stoffen	hinsichtlich	der	Substitutionsfähigkeit	kritisch	zu	hinterfragen,	da	aufgrund	feh-
lender	Daten	von	real	existierenden	Prozessketten,	speziell	für	die	stoffliche	Anwendung	
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der	 Biokohlen	 aus	 Klärschlamm,	 größtenteils	 auf	 Annahmen	 zurückgegriffen	 werden	
musste.	Daraus	wird	ersichtlich,	dass	weitere	Forschungsvorhaben	und	weitere	Praxis-
versuche	nötig	sind,	um	die	Datenlage	zu	verbessern.	Dennoch	unterstreicht	der	Trend	
der	Ergebnisse	die	Möglichkeit	einer	potentiellen	Emissionsreduktion	deutlich.	

Hinsichtlich	der	Wirkungskategorien	PM,	AP,	IRP,	ODP	und	OFP	weisen	die	Szenarien	
SP1	bis	SP4	insgesamt	höhere	Emissionen	auf	als	die	Szenarien	SH1	bis	SH4.	Aller-
dings	 liegen	die	Gesamtemissionen	aller	Anwendungsszenarien	 (siehe	Abbildung	36)	
wie	auch	der	Behandlungen	ohne	Nutzung	der	Biokohlen	(siehe	Abbildung	35)	unterhalb	
derer	des	Benchmark-Szenarios.	Zudem	lässt	die	Bandbreite	der	Emissionen	in	den	Ka-
tegorien	PM,	AP,	ODP	und	OFP	darauf	schließen,	dass	bei	Anwendung	des	„Best	Prac-
tice“-Szenarios	die	Emissionen	im	Vergleich	zum	Basisszenario	erheblich	reduziert	wer-
den	können.	Daraus	 lässt	sich	schlussfolgern,	dass	 für	diese	Wirkungskategorien	die	
Pyrolyse	und	die	HTC	ökologische	Vorteile	gegenüber	der	Monoverbrennung	ergeben,	
sowohl	 für	die	energetischen	als	auch	 für	die	stofflichen	Anwendungen	der	Biokohle.	
Zusammen	mit	den	Ergebnissen	zu	den	Treibhausgasemissionen	und	dem	fossilen	Res-
sourcenverbrauch	zeigt	sich	ein	klarer	Vorteil	 der	Prozessketten	der	HTC	gegenüber	
den	Prozessketten	 der	Pyrolyse,	 der	 hauptsächlich	 auf	 den	Entfall	 des	 energie-	 und	
emissionsintensiven	Prozesses	der	Trocknung	 zurückzuführen	 ist.	 Zudem	ergibt	 sich	
aus	dem	Vergleich,	dass	keine	eindeutige	Präferenz	zur	stofflichen	oder	energetischen	
Nutzung	der	Biokohle	vorliegt,	da	sowohl	innerhalb	der	thermochemischen	Prozesse	als	
auch	innerhalb	der	Wirkungskategorien	je	nach	Anwendungsszenario	unterschiedliche	
Rangfolgen	in	der	Emissionscharakteristik	auftreten.	Ein	weiteres	Problem,	das	bei	der	
Einbeziehung	von	Gutschriften	aus	substituierten	fossilen	Prozessketten	durch	Verbren-
nungsprozesse	 berücksichtigt	 werden	 sollte,	 besteht	 darin,	 dass	 die	 Ergebnisse	 der	
Ökobilanz	 manchmal	 die	 Verbrennung	 dem	 stofflichen	 Recycling	 vorziehen	 (siehe	
EKVALL	et	al.	2021).	Vor	dem	Hintergrund	sich	ändernder	Energiesysteme,	zum	Beilspiel	
durch	eine	konsequente	Umsetzung	der	Energiewende,	kann	ein	stoffliches	Recycling	
auf	lange	Sicht	allerdings	die	bessere	Alternative	zur	Substitution	fossiler	Energieträger	
darstellen,	die	in	zukünftigen	Energiesystemen	keine,	oder	nur	noch	eine	untergeordnete	
Rolle	einnehmen	werden.	Bei	Betrachtung	der	Süßwassereutrophierung	fällt	auf,	dass	
für	die	Szenarien	zur	stofflichen	Anwendung	der	Biokohle	aufgrund	der	in	die	Umwelt-
kompartimente	eingetragenen	Nährstoffmengen	ein	weitaus	höheres	Wirkungspotential	
besteht	als	für	die	Szenarien	der	energetischen	Nutzung	(vgl.	Abbildung	36)	oder	die	
thermochemische	Behandlung	ohne	Anwendung	der	Biokohlen	(vgl.	Abbildung	35).	Die-
ses	Emissionspotential	liegt	für	die	HTC-Szenarien	SH1	und	SH2	sogar	noch	höher	als	
für	die	Szenarien	der	Pyrolyse	(SP1-SP3),	da	zum	einen	die	Pflanzenverfügbarkeit	des	
Phosphors	 in	der	Biokohle	aus	dem	HTC-Prozess	und	damit	die	Menge	an	potentiell	
freiwerdendem	Phosphat	höher	ist	(siehe	Tabelle	18	und	Tabelle	22)	und	zum	anderen	
ein	Teil	des	P	bei	der	HTC	mit	dem	Prozesswasser	ausgetragen	wird	und	anschließend	
in	kleinen	Mengen	über	diesen	Pfad	in	die	Umwelt	gelangt.	Aufgrund	der	fehlenden	Da-
ten	 zur	 Wirkung	 der	 Biokohlen	 aus	 Klärschlamm	 in	 der	 Praxis	 wurden	 die	 Stick-
stoffflüsse,	wie	beispielsweise	die	minimierten	Lachgasemissionen	bei	Biokohlen	aus	
holzigen	Biomassen	(vgl.	BORCHARD	et	al.	2019)	oder	eine	verbesserte	Stickstoffeffizi-
enz	(SCHMIDT	et	al.	2021),	die	über	die	direkten	Gutschriften	für	die	Düngemittel	hinaus-
gehen,	nicht	ausgewertet.	Daher	wurde	in	der	Wirkungsabschätzung	zur	Eutrophierung	
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der	Ansatz	nach	ReCiPe	2016	gewählt	(siehe	Kapitel	3.1.7),	der	das	Eutrophierungspo-
tential	anhand	der	Süßwassereutrophierung	abschätzt	und	das	marine	Eutrophierungs-
potential	gesondert	ausweist	(vgl.	HUIJBREGTS	et	al.	2017).		

Der	Vergleich	der	toxizitätsbeurteilenden	Wirkungskategorien	zeigt,	dass	für	das	HTPc	
bei	der	Prozesskette	der	thermochemischen	Verfahren	(vgl.	Abbildung	35,	Abbildung	36	
und	Abbildung	37)	die	Emissionen	ähnlich	wie	beim	EP	hauptsächlich	durch	Anwendung	
beziehungsweise	Deponierung	der	Feststoffe	entstehen	und	deshalb	weit	unter	denen	
des	Benchmark-Prozesses	 liegen.	Daraus	ergeben	sich	 in	den	Szenarien	 teils	große	
Unterschiede	in	der	Wirkungskategorien,	wobei	die	Prozessketten	der	HTC	ein	Vielfa-
ches	an	Emissionen	im	Vergleich	zu	den	anderen	Verfahren	verursacht	(siehe	Abbildung	
37).	Der	Grund	für	dieses	hohe	Toxizitätspotential	sind	die	Gehalte	an	PCDD/F	in	der	
Biokohle,	die	durch	Behandlung	mittels	HTC	in	der	Menge	zwar	reduziert	werden	kön-
nen,	deren	Toxizitätspotential	durch	die	Prozessbedingungen	während	der	HTC	jedoch	
vergrößert	werden	kann	(vgl.	BROOKMAN	et	al.	2018;	LIBERATORI	et	al.	2022).	Im	Gegen-
satz	dazu	werden	bei	der	Pyrolyse	und	der	Verbrennung	durch	die	höheren	Prozess-
temperaturen	diese	organischen	Schadstoffe	zu	einem	großen	Teil	eliminiert	(vgl.	BUSS	
2021),	sodass	die	potentielle	Toxizität	in	diesen	Anwendungsszenarien	weitaus	geringer	
ausfällt.	

Für	die	beiden	Wirkungskategorien	TETP	und	HTPnc	fällt	auf,	dass	beide	thermochemi-
schen	Verfahren	geringere	Emissionen	aufweisen	als	der	Benchmark-Prozess,	sowohl	
für	die	Basisszenarien	als	auch	für	die	maximalen	Emissionen	in	fast	allen	der	Anwen-
dungsszenarien.	Der	Großteil	der	Emissionen	ergibt	sich	dabei	aus	Prozessen	wie	die	
Bereitstellung	des	eingesetzten	polymeren	Flockungshilfsmittels	sowie	die	Filtrat-	oder	
Brüdenaufbereitung.	Im	Fall	der	Süßwasserökotoxizität	(FETP)	liegen	alle	Emissionen	
aus	den	jeweiligen	Szenarien	weit	unterhalb	derer	des	Benchmark-Prozesses.	Der	ver-
gleichsweise	hohe	Wert	des	Benchmark-Prozesses	resultiert	aus	dem	Hintergrundpro-
zess	zur	Monoverbrennung,	bei	dem	große	Mengen	an	Kupferemissionen	für	ein	erhöh-
tes	Toxizitätspotential	sorgen,	was	so	nicht	in	den	thermochemischen	Szenarien	abge-
bildet	wird.	Wie	schon	in	den	anderen	Wirkungskategorien	beobachtet,	liegen	die	Emis-
sionen	für	die	Wirkungskategorien	FETP,	TETP	und	HTPnc	in	den	HTC-Szenarien	fast	
immer	unter	denen	der	Szenarien	mit	Pyrolyse,	sodass	die	HTC-Szenarien	zur	stoffli-
chen	Nutzung	diesbezüglich	ein	etwas	geringeres	Toxizitätspotential	aufweisen.	Dem-
gegenüber	erzeugen	die	in	der	Biokohle	enthaltenen,	organischen	Schadstoffe	bei	der	
stofflichen	Anwendung	der	HTC-Kohlen	allerdings	ein	stark	erhöhtes	Toxizitätspotential	
in	der	Wirkungskategorie	HTPc.	Die	stoffliche	Anwendung	von	Biokohle	aus	der	HTC	
kann	demnach	ein	hohes	Toxizitätspotential	mit	sich	bringen,	wohingegen	die	stoffliche	
Anwendung	der	pyrolytischen	Biokohlen	kein	höheres	Potential	aufweist	als	der	Bench-
mark-Prozess.	Darüber	hinaus	zeigt	die	Zusammensetzung	und	Menge	des	polymeren	
Flockungshilfsmittels	einen	großen	Einfluss	auf	die	Ergebnisse	der	toxizitätsbestimmen-
den	Wirkungspotentiale	(siehe	Abbildung	21,	Abbildung	26,	Abbildung	29	und	Abbildung	
33).	Im	Gegensatz	zu	dieser	Arbeit	(10	kg	Poylmer/Mg	(TS)	Klärschlamm,	siehe	Tabelle	
7)	verwendeten	TARPANI	et	al.	(2020)	mit	5	kg	Polymer/Mg	(TS)	Klärschlamm	und	GOUR-
DET	 et	 al.	 (2017)	 mit	 6	kg	Polymer/	Mg	(TS)	Klärschlamm	 (mit	 einer	 Spannweite	 von	
4-14	kg	Polymer/	Mg	(TS)	Klärschlamm)	eine	weitaus	geringere	Menge	Flockungshilfs-
mittel	in	ihren	ökobilanziellen	Bewertungen	von	Prozessen	zur	Klärschlammbehandlung.	
Obwohl	die	Menge	geringer	war,	konnten	GOURDET	et	al.	(2017)	ebenfalls	einen	relativ	
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hohen	Einfluss	auf	die	Toxizität	beobachten	(siehe	Kapitel	5.3).	Demgegenüber	legten	
LOMBARDI	 et	 al.	 (2017)	 18	kg	Polymer/Mg	(TS)	Faulschlamm	 zugrunde	 und	 konnten	
ebenfalls	einen	hohen	Einfluss	des	Flockungshilfsmittels	auf	die	Emissionsmengen	 in	
den	untersuchten	Umweltwirkungskategorien	feststellen.	In	der	Szenarioanalyse	zur	Er-
mittlung	der	Sensitivität	des	Systems	zeigte	sich	darüber	hinaus,	dass	der	Austausch	
des	polymeren	Flockungshilfsmittels	gegen	ein	stärkebasiertes	Flockungshilfsmittel	zu	
einer	weiteren	Erhöhung	der	Emissionen	in	fast	allen	Wirkungskategorien	führt	(vgl.	Ab-
bildung	24,	Abbildung	25,	Abbildung	32	und	Abbildung	33),	sodass	demnach	allgemein	
von	 einem	 hohen	Einfluss	 des	 Flockungshilfsmittels	 auf	 die	Umweltwirkungen	 in	 der	
Klärschlammaufbereitung	ausgegangen	werden	kann.	TARPANI	et	al.	(2020)	ermittelten	
in	einer	Ökobilanz	zu	verschiedenen	Klärschlammbehandlungsmethoden,	dass	im	Sze-
nario	 der	 Pyrolyse	 die	 höchsten	 Treibhausgasemissionen	 aller	 Szenarien	 auftraten.	
Grundlage	war	dabei	eine	Trocknung	des	Klärschlamms	mithilfe	von	Erdgas	und	eine	
Deponierung	der	Biokohlen	ohne	Gutschrift	der	Kohlenstoffsequestrierung.	In	den	Wir-
kungskategorien	zur	Toxizitätsbeurteilung	(FETP	und	HTP)	sowie	bei	den	Partikelemis-
sionen	und	dem	Versauerungspotential	hingegen	konnten	durch	die	Pyrolyse	 im	Ver-
gleich	zur	Verbrennung	Einsparungen	erzielt	werden.	Zu	einem	ähnlichen	Ergebnis	ka-
men	HAVUKAINEN	et	al.	 (2022)	 in	 ihren	Untersuchungen.	Sie	ermittelten,	dass	die	Co-
Pyrolyse	von	Klärschlamm	und	Holzabfällen	höhere	Emissionen	verursachte	als	die	Ver-
brennung	des	ausgefaulten	Klärschlamms;	nicht	nur	für	das	GWP,	sondern	auch	für	die	
Wirkungskategorien	PM,	TETP,	und	EP.	Einzig	 in	den	Wirkungskategorien	HTPc	und	
teilweise	AP	ergaben	die	Prozessketten	mit	Pyrolyse	geringere	Emissionen	als	die	Ver-
brennung.	MAYER	et	al.	(2021)	untersuchten	in	einer	Ökobilanzierung	die	HTC,	Pyrolyse	
und	Monoverbrennung	 von	 ausgefaultem	 Klärschlamm	 inklusive	 der	 anschließenden	
Verbrennung	der	Biokohlen	und	Rückgewinnung	des	P	aus	den	Aschen.	Die	Ergebnisse	
zeigten	für	die	HTC	geringere	Umweltauswirkungen	als	für	die	direkte	Ausbringung,	wo-
hingegen	die	Pyrolyse	höhere	Emissionen	als	die	Monoverbrennung	und	die	direkte	Aus-
bringung	des	Klärschlamms	verursachte.	In	Analogie	zu	den	Ergebnissen	dieser	Arbeit	
hatte	demzufolge	die	HTC-Prozesskette	die	geringsten	Emissionen.	Der	Hauptgrund	für	
die	hohen	Treibhausgasemissionen	der	Pyrolyse	war	die	der	Bereitstellung	der	benötig-
ten	Wärmemenge	für	die	Trocknung	des	Klärschlamms.	Ebenfalls	konnte	eine	hohe	Va-
rianz	 der	 Ergebnisse	 über	 alle	Wirkungskategorien	 hinweg	 beobachtet	 werden.	 Bei-
spielsweise	lagen	die	Emissionen	für	das	GWP	der	Pyrolyse	zwischen	-18	g	CO2-äq./FU	
und	29	g	CO2-äq./FU,	wohingegen	die	Spannweite	für	die	Verbrennung	mit	Werten	zwi-
schen	-25	bis	35	g	CO2-äq./FU	noch	höher	ausfiel.	Hinsichtlich	weiterer	Wirkungskate-
gorien	zeigte	sich,	dass	in	den	Wirkungskategorien	PM	und	AP	für	die	Pyrolyse	ebenfalls	
die	höchsten	Emissionen	beobachtet	werden	konnten	und	die	HTC	die	geringsten	Emis-
sionen	aufwies.	Die	höchsten	Emissionen	für	das	HTPnc	ergaben	sich	aus	der	Prozess-
kette	zur	Monoverbrennung,	wohingegen	die	Werte	für	die	Pyrolyse	und	die	HTC	ver-
gleichsweise	gering	waren,	was	sich	ebenfalls	mit	den	Ergebnissen	dieser	Arbeit	deckt.		

Der	Vergleich	der	gewonnenen	Ergebnisse	dieser	Arbeit	mit	denen	aus	anderen	For-
schungsarbeiten	zu	den	ökologischen	Auswirkungen	verschiedener	thermochemischer	
Konversionsprozesse	zeigt,	dass	in	der	Literatur	erhebliche	Diskrepanzen	bei	verschie-
denen	Untersuchungen	zu	finden	sind,	da	viele	Faktoren	die	Ergebnisse	und	damit	die	
gezogenen	Schlussfolgerungen	 beeinflussen	 (siehe	 Kapitel	 5.3	 und	Kapitel	 5.4).	 Ein	
Grund	für	die	große	Bandbreite	an	Ergebnissen	ist	die	Definition	der	Systemgrenzen.	
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Obwohl	bei	einer	ökobilanziellen	Bewertung	immer	das	komplette	System	von	der	Wiege	
bis	zur	Bahre	analysiert	werden	sollte,	unterscheiden	sich	die	Analysen	oft	darin,	wo	das	
System	beginnt	und	endet	(MATUŠTÍK	et	al.	2020;	MORENO	und	ESPADA	2020).	Weitere	
Unterschiede,	die	einen	direkten	Vergleich	erschweren,	sind	die	getroffenen	technischen	
Annahmen	sowie	die	schlechte	Datenlage,	die	sich	aufgrund	fehlender	Erfahrungen	aus	
langjährigen	Anwendungen	der	verschiedenen	Prozessketten	ergibt	(DING	et	al.	2021;	
HAVUKAINEN	et	al.	2022).	Infolge	rechtlicher	Hürden	gibt	es	bislang	nur	sehr	nur	wenige	
Arbeiten	 über	 die	 Verwendung	 von	 Biokohle	 aus	 Klärschlamm	 (PAZ-FERREIRO	 et	 al.	
2018;	CATENACCI	et	al.	2022).	Klärschlamm,	der	in	seiner	Zusammensetzung	stark	un-
terschiedlich	sein	kann	(siehe	Kapitel	2.1),	hat	aufgrund	seiner	Eigenschaften	wie	der	
Kohlenstoffgehalt,	Wassergehalt,	Aschegehalt	sowie	die	Vorbelastung	des	Schlamms	
mit	Schadstoffen	große	Auswirkungen	auf	den	Energie-	und	Schadstoffgehalt	der	ent-
stehenden	Biokohlen	sowie	die	Energieflüsse	 für	die	 thermochemischen	oder	 thermi-
schen	Behandlungen.	Es	stellte	sich	heraus,	dass	sich	aufgrund	dieser	Einflussfaktoren,	
selbst	bei	gleichen	Behandlungsverfahren,	die	Ergebnisse	der	Ökobilanzen	maßgeblich	
unterscheiden	können	und	dadurch	unterschiedliche	Schlussfolgerungen	abgeleitet	wur-
den	(vgl.	TEOH	und	LI	2020).		

In	dieser	Arbeit	wurden	die	Auswirkungen	des	Anlagenbaus	und	der	Schaffung	der	Inf-
rastruktur	 nicht	 berücksichtigt,	 da	 im	 Allgemeinen	 bei	 thermochemischen	 Prozessen	
hohe	Energieflüsse	auftreten	und	deshalb	der	Einfluss	des	Anlagenbaus	auf	die	Umwelt-
wirkungen	gering	ist.	Doch	je	kleiner	die	Anlage	und	je	weniger	energieintensiv	der	Pro-
zess	ist,	desto	mehr	Einfluss	haben	der	Bau	und	der	Abriss	auf	die	Umweltbelastung	
(COROMINAS	et	al.	2020).	Hinzu	kommt,	dass	Zuordnungsprobleme	in	Ökobilanzen	für	
Abwasserbehandlungspfade	und	die	Klärschlammverwertung	auftauchen	können	(HEI-
MERSSON	et	al.	2019).	Hätte	zum	Beispiel	die	Rückgewinnung	von	Phosphor	im	Mittel-
punkt	der	Arbeit	gestanden,	würden	durch	eine	Änderung	der	funktionalen	Einheit	die	
Ergebnisse	der	Arbeit	stark	verändert.	Aufgrund	der	komplexen,	sich	gegenseitig	bedin-
genden	 Parameterzusammenhänge	 sowie	 der	 allgemeinen	 hohen	 Variabilität	 in	 den	
Ausgangstoffen	und	Produkten	der	thermochemischen	Behandlungen	sind	die	gewon-
nenen	 Ergebnisse	 darüber	 hinaus	 nur	 schwer	 auf	 einzelne	 Anlagen	 zu	 übertragen.	
Gleichwohl	zeigen	die	Ergebnisse,	dass	die	Rückgewinnung	von	Wertstoffen	und	Ener-
gie	einen	positiven	Beitrag	zu	den	Umweltauswirkungen	der	Klärschlammbehandlung	
leistet,	wobei	das	Ausmaß	des	Beitrags	hauptsächlich	von	den	verschiedenen	Behand-
lungs-	und	Anwendungsszenarien	und	den	unterschiedlichen	Wirkungskategorien	ab-
hängt.	Die	in	der	Ökobilanzierung	üblicherweise	verwendeten	Visualisierungstechniken	
stellen	die	untersuchten	Systeme	und	Wirkungskategorien	nur	selten	anschaulich	dar	
(siehe	CERDAS	et	al.	2017).	Deshalb	werden	die	konsolidierten	Ergebnisse	dieser	Arbeit	
in	einer	Heatmap	überblickartig	zusammengefasst	(siehe	Abbildung	38).		
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Abbildung	38:	Zusammenfassung	der	Ergebnisse	für	die	einzelnen	Wirkungskategorien	und	Sze-
narien	(Benchmark	(B),	SH1-SH4	und	SP1-SP4),	aufgeteilt	 in	(a)	Basisszenario,	
(b)	maximale	Emissionen	 innerhalb	der	Szenarien	und	 (c)	minimale	Emissionen	
innerhalb	der	Szenarien2		

Es	wird	deutlich,	dass	die	HTC-Prozessketten	generell	geringere	Emissionen	aufweisen	
als	die	Prozessketten	mit	Pyrolyse.	Zudem	zeigen	die	thermochemischen	Verfahrens-
ketten	in	fast	allen	Wirkungskategorien	bis	auf	das	EP	und	HTP	geringere	Emissionen	
als	der	Benchmark-Prozess.	Darüber	hinaus	schneiden	die	energetischen	Anwendun-
gen	der	Biokohlen	in	manchen	Kategorien	besser	ab	als	die	stofflichen	Anwendungen.	
Zudem	weisen	die	modellierten	Prozessketten	größtenteils	schon	im	Basis-Szenario	ge-
ringere	Emissionen	als	das	Benchmark-Szenario	auf,	während	selbst	bei	den	maximal	
zu	 erwartenden	 Emissionen	 in	 einigen	Wirkungskategorien	 weiterhin	 Vorteile	 zu	 be-
obachten	sind.	Bei	Berücksichtigung	der	minimal	auftretenden	Emissionen	und	damit	
einer	optimalen	Anlagenkonfiguration	sind	die	Vorteile	der	HTC	und	Pyrolyse	sogar	noch	
deutlicher.	

																																																						
2	Die	farbliche	Auswertung	jeder	Wirkungskategorie	bezieht	sich	auf	die	maximalen	und	minimalen	Emissi-
onswerte	und	die	Einordnung	der	weiteren	Werte	anhand	ihrer	Abstände	zum	Medianwert.	
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6	 Zusammenfassung	und	Ausblick	

Durch	 die	Novellierung	 der	 Klärschlammverordnung	 und	 die	 Anpassung	 des	Dünge-
rechts	wird	geplant,	zukünftig	ein	Großteil	des	anfallenden	Klärschlamms	in	Deutschland	
in	Monoverbrennungsanlagen	zu	behandeln.	Vor	dem	Hintergrund	wachsender	Heraus-
forderungen	 im	Zusammenhang	mit	dem	Klimawandel	und	dem	Schwinden	endlicher	
Ressourcen	 müssen	 angepasste	 Verwertungswege	 implementiert	 werden,	 die	 eine	
nachhaltige	Kreislaufwirtschaft	für	kritische	Ressourcen	berücksichtigen	und	gleichzeitig	
ein	möglichst	emissionsarmes	Umweltprofil	besitzen.	Deshalb	wurden	im	Rahmen	die-
ser	Arbeit	 alternative	Prozessketten	 zur	Herstellung	 und	Nutzung	 von	Biokohlen	 aus	
Klärschlämmen	betrachtet	und	mithilfe	einer	vergleichenden	Ökobilanz	ausgewertet.	Als	
Benchmark-Prozess	 wurde	 die	 Monoverbrennung	 des	 Klärschlamms	 definiert,	 deren	
Emissionspotential	auf	Basis	generischer	Datensätze	aus	Ökobilanzdatenbanken	ermit-
telt	 wurde.	 Anschließend	 erfolgte	 die	 Bestimmung	 der	 Emissionsprofile	 der	 Klär-
schlammbehandlung	mittels	Pyrolyse	und	HTC	sowie	verschiedener	Anwendungspfade	
der	entstehenden	Biokohlen.	Insgesamt	wurden	so	acht	verschiedene	Szenarien	analy-
siert,	 die	 Vergleiche	 der	 Behandlungsverfahren	 untereinander	 und	 mit	 dem	 Bench-
mark-Prozess	ermöglichten	sowie	die	ökologischen	Auswirkungen	der	unterschiedlichen	
Anwendungspfade	der	Biokohle	aufzeigten.	Abschließend	erfolgte	die	Einordnung	der	
verschiedenen	Klärschlammverwertungspfade	in	den	Gesamtkontext	einer	nachhaltigen	
Abfallwirtschaft	für	Klärschlamm.		

Mit	den	gewonnen	Ergebnissen	und	deren	Bewertung	lassen	sich	die	eingangs	formu-
lierten	Thesen	folgendermaßen	beantworten.	

1. Die Einbindung der hydrothermalen Carbonisierung als Alternative zur Trock-
nung des Klärschlamms bietet energetische Vorteile und positive Auswirkungen 
auf die Emissionscharakteristik der Klärschlammverwertung. 

Die	Auswertung	der	Energie-	und	Massenflüsse	sowie	die	ökobilanzielle	Bewertung	der	
HTC	im	Vergleich	zur	Pyrolyse	und	Monoverbrennung	ergab,	dass	die	Einbindung	der	
HTC	als	Alternative	zur	Klärschlammtrocknung	energetische	Vorteile	bietet	und	dadurch	
positive	 Auswirkungen	 auf	 die	 Emissionscharakteristik	 entstehen.	 Im	 Vergleich	 zur	
Trocknung	können	durch	die	HTC	Trockensubstanzgehalte	in	den	Biokohlen	von	60	%	
und	mehr	erreicht	werden.	Parallel	dazu	entfällt	der	sehr	energieaufwändige	Verdamp-
fungsprozess	des	Wassers,	sodass	Wärmeenergie	und	elektrische	Energie	eingespart	
werden	und	dadurch	Emissionen	aus	der	Wärmebereitstellung	minimiert	werden	kön-
nen.		

2. Die energetische Optimierung der Klärschlammbehandlung auf Kläranlagen mit-
tels Pyrolyse ermöglicht es, Synergien innerhalb der auftretenden Energie- und 
Stoffströme zu nutzen. 

Anhand	der	modellierten	Energieflüsse	konnte	gezeigt	werden,	dass	der	Trocknungs-
prozess	einen	Großteil	der	thermischen	und	elektrischen	Energie	innerhalb	der	gesam-
ten	Prozesskette	benötigt.	Durch	die	Verbrennung	der	Pyrolyseöle	und	Pyrolysegase,	
die	bei	der	Pyrolyse	entstehenden,	kann	ein	Teil	der	zur	Trocknung	benötigten	Wärme-
menge	 und	 die	Wärme	 für	 den	 Pyrolyseprozess	 bereitgestellt	 werden,	 was	 zu	 einer	
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Emissionsreduktion	führt.	Darüber	hinaus	könnte	durch	die	Nutzung	des	auf	der	Kläran-
lage	anfallenden	Biogases	die	benötigte	Energie	zu	einem	großen	Teil	bereitgestellt	wer-
den.	Mithilfe	der	Pyrolyse	können	dadurch	Synergien	bezüglich	der	auftretenden	Ener-
gie-	und	Stoffströme	in	der	Kläranlage	genutzt	werden.		

3. Thermochemische Konversionsprozesse können durch den stofflichen Einsatz 
der Biokohle ein direktes Nährstoffrecycling, eine stabile Kohlenstoffsenke und 
den Ersatz fossiler Ressourcen ermöglichen ohne dabei signifikant negative Um-
weltauswirkungen zu verursachen. 

Der	direkte	stoffliche	Einsatz	der	Biokohle	aus	der	HTC	zeigt	aufgrund	der	enthaltenen,	
organischen	Schadstoffe	ein	erhöhtes	Toxizitätspotential,	 sodass	dieser	 für	HTC-Bio-
kohlen	aus	vorbelastetem	Klärschlämmen	kritisch	zu	prüfen	ist.	Für	andere	Schadstoffe	
konnte	für	beide	Verfahren	keine	maßgebliche	Erhöhung	des	Toxizitätspotentials	fest-
gestellt	werden.	Dennoch	ist	anzumerken,	dass	dieses	Ergebnis	durch	die	hohe	Varianz	
der	Klärschlammeigenschaften	nicht	allgemeingültig	ist	und	für	Klärschlämme	mit	hohen	
Schwermetallgehalten	ein	erhöhtes	Toxizitätspotential	auftreten	kann.	Hinsichtlich	einer	
stabilen	Kohlenstoffsenke	konnte	nur	für	die	Biokohle	aus	der	Pyrolyse	eine	längerfris-
tige	Speicherung	von	Kohlenstoff	attestiert	werden.	Trotzdem	ist	deren	Höhe	unter	den	
modellierten	Rahmenbedingungen	zu	gering,	um	die	entstehenden	Treibhausgasmissi-
onen	 der	 Prozesskette	 zu	 kompensieren.	 Durch	 die	 zukünftige	 Defossilisierung	 der	
Energiesysteme	könnten	Biokohlen	aus	Klärschlamm	allerdings	für	einen	aktiven	Koh-
lenstoffentzug	genutzt	werden.	Darüber	hinaus	 ist	ein	direktes	Nährstoffrecycling,	vor	
allem	für	Phosphor,	durch	die	Biokohlen	beider	thermochemischer	Konversionsverfah-
ren	möglich,	wodurch	mineralische	Düngemittel	substituiert	werden	können.	

4. Die energetische Nutzung der entstehenden Biokohlen bietet ökologische Vor-
teile gegenüber der fossilen Energiebereitstellung.  

Gegenüber	der	stofflichen	Nutzung	zeigen	die	Ergebnisse	aus	der	energetischen	An-
wendung	der	Biokohlen,	dass	die	erzielten	Gutschriften	aus	der	Substitution	fossiler	Be-
reitstellungspfade	sowohl	für	die	HTC	als	auch	für	die	Pyrolyse	ökologische	Vorteile	in	
nahezu	allen	Umweltwirkungskategorien	bietet.		

5. Aus ökobilanzieller Sicht ist die Monoverbrennung von Klärschlamm nicht die 
einzige, zu priorisierende Behandlungsmethode.  

Der	Vergleich	der	Emissionsprofile	beider	thermochemischer	Verfahrensketten	mit	der	
Monoverbrennung	von	Klärschlamm	zeigt	ein	geringeres	Emissionspotential	 für	beide	
alternativen	Verfahren	in	nahezu	allen	Wirkungskategorien.	Dieser	Vorteil	beruht	bei	der	
HTC	zu	großen	Teilen	auf	der	höheren	Energieeffizienz	durch	die	Einsparung	des	Trock-
nungsprozesses	und	bei	der	Pyrolyse	auf	Synergieeffekten	bei	den	Stoff-	und	Energie-
strömen.	Für	die	anschließende	Anwendung	der	Biokohlen	aus	beiden	Verfahren	kön-
nen	zudem	hohe	Gutschriften	aus	der	Substitution	fossiler	Rohstoffe	generiert	werden.	
Insgesamt	zeigte	die	Auswertung	der	Ökobilanz	der	gesamten	Prozessketten,	dass	die	
HTC-Prozessketten	tendenziell	geringere	Emissionen	aufwiesen	als	die	Prozessketten	
mit	Pyrolyse.	Nur	bei	den	stofflichen	Anwendungsszenarien	der	Biokohlen	ergaben	die	
Bewertungen	 der	 Eutrophierung	 sowie	 der	 krebserzeugenden	Humantoxizität	 höhere	



	

134	

Emissionspotentiale.	Für	das	Eutrophierungspotential	führt	die	gewollte	Nährstoffversor-
gung	der	agrarisch	genutzten	Böden	mit	Phosphor	zu	einer	Erhöhung	und	in	Bezug	auf	
das	Toxizitätspotential	konnte	für	die	HTC	ein	klarer	Nachteil	hinsichtlich	der	Stoffströme	
von	organischen	Schadstoffen	wie	PCDD/F	herausgearbeitet	werden.	Aufgrund	der	Gut-
schriften	aus	den	fossilen	Energiebereitstellungpfaden	hatten	die	Szenarien	der	energe-
tischen	Anwendungen	 in	manchen	Wirkungskategorien	 geringere	Emissionen	als	 die	
stofflichen	Anwendungen	der	Biokohlen.	Bei	einer	angepassten	Verwertungsstrategie	
können	sowohl	die	Pyrolyse	als	auch	die	HTC	gegenüber	der	Monoverbrennung	Vorteile	
bieten,	sodass	die	Monoverbrennung	von	Klärschlamm	aus	ökobilanzieller	Sicht	nicht	
die	einzige,	zu	priorisierende	Behandlungsmethode	darstellt.	

Aufbauend	auf	den	Ergebnissen	dieser	Arbeit	wurde	weiterer	Forschungsbedarf	identi-
fiziert,	welcher	die	ökologische	Bewertung	der	avisierten	Prozessketten	stützen	und	de-
ren	 Implementierung	 in	der	Praxis	erleichtern	würden.	Die	Endlichkeit	der	natürlichen	
Phosphorreserven	im	Zusammenhang	mit	einer	wachsenden	Weltbevölkerung	wird	zu-
künftig	zu	einem	steigenden	Nutzungsdruck	auf	mineralische	Nährstoffressourcen	füh-
ren.	Dies	wird	wiederum	Auswirkungen	auf	die	ökologischen	Folgen	der	Düngemittelbe-
reitstellung	haben,	sodass	sich	die	Referenzprozesse	verändern	werden.	Deshalb	soll-
ten	die	zukünftige	Bereitstellung	der	Düngemittel	und	andere	Rückgewinnungsverfahren	
(z.B.	aus	Klärschlammaschen)	ökobilanziell	bewertet	werden,	um	nicht	nur	den	Status	
Quo	auf	Basis	zurückliegender	Daten	zu	ermitteln,	sondern	auch	eine	zukünftige	Ent-
wicklung	hinreichend	genau	abzubilden.	Zudem	ist	die	Integration	der	Phosphorrückge-
winnung	aus	der	Biokohle,	besonders	in	den	Prozessketten	der	HTC,	eine	in	der	Praxis	
und	Forschungslandschaft	viel	diskutierte	Verfahrensanpassung,	um	die	Herstellung	ei-
nes	marktfähiges	Düngemittels	bei	 gleichzeitiger	Minimierung	der	Toxizitätspotentiale	
der	Biokohle	zu	ermöglichen.	Allerdings	sind	die	ökologischen	Auswirkungen	dieser	Ver-
fahrensanpassung	ebenfalls	noch	unbekannt.		

Bei	Implementierung	einer	funktionierenden	Kreislaufwirtschaft	und	den	damit	einherge-
henden	Wandel	 in	 der	Betrachtung	des	Klärschlamms	von	einem	Abfall	 hin	 zu	einer	
Ressource	ist	es	demnach	unerlässlich,	auch	die	vorgeschalteten	Prozesse	der	Abwas-
serbehandlung	mit	in	die	ökobilanzielle	Betrachtung	einzubeziehen	und	dadurch	die	Mul-
tifunktionalität	des	Systems	abzubilden.	So	könnte	unter	anderem	evaluiert	werden,	in-
wieweit	die	gesamte	Abwasserbehandlungskette	einen	Einfluss	auf	die	Lebenszyklus-
emissionen	der	Düngemittelherstellung	hat	und	ob	sich	eventuell	weitere	Synergien	für	
eine	noch	umweltschonendere	Abwasserbehandlung	ergeben.		

Die	Verfahren	der	Pyrolyse	und	der	HTC	für	die	Klärschlammbehandlung	sind	seit	meh-
reren	 Jahrzehnten	bekannt	 und	 im	 industriellen	Maßstab	 verfügbar.	Dennoch	 konnte	
sich	bislang	in	Deutschland	aufgrund	der	legislativen	und	ökonomischen	Rahmenbedin-
gungen	keines	der	Verfahren	in	breiter	Fläche	durchsetzen.	Für	weitere	Untersuchungen	
wären	es	wünschenswert,	auf	eine	breitere	Datenbasis	aus	langjährigen	Versuchen	zu-
rückgreifen	zu	können,	um	die	in	dieser	Arbeit	modellierten	Prozessketten	zu	validieren	
und	zu	präzisieren.	Zudem	ist	die	Möglichkeit	zur	Nutzung	der	Biokohlen	in	weitere	An-
wendungen	noch	nicht	eindeutig	geklärt.	Denkbar	wäre	in	diesem	Zusammenhang	eine	
weitergehende	Aufbereitung	der	Kohlen	zu	einer	Aktivkohle	oder	die	chemische	Extrak-
tion	des	Phosphors.	Hierzu	existieren	in	der	Literatur	unterschiedliche	Ergebnisse,	die	
weiterführend	untersucht	werden	müssten.	
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Mit	Blick	auf	die	Wirtschaftlichkeit	existieren	für	die	untersuchten	Szenarien	bisher	noch	
keine	aussagekräftigen	Ergebnisse.	Zwar	waren	monetäre	Aspekte	der	 thermochemi-
schen	Konversionspfade	nicht	Bestandteil	dieser	Arbeit,	spielen	bei	der	Implementierung	
neuer	Technologien	allerdings	eine	wichtige	Rolle.	Deshalb	sollten	in	weiterführenden	
Forschungsarbeiten	 nicht	 nur	 die	 ökologischen	 Auswirkungen	 der	 angedachten	 Pro-
zessketten	evaluiert	werden,	sondern	mithilfe	eines	Life	Cycle	Costing	(LCC)	und	einer	
Sozialbilanz	(S-LCA)	zusätzlich	die	ökonomischen	und	sozialen	Aspekte	beleuchtet	wer-
den.	Dies	würde	einen	vollständigen	Überblick	über	die	Nachhaltigkeit	der	betrachteten	
Systeme	ermöglichen.		

Für	die	Kaskadennutzung	der	entstehenden	Biokohlen	sprechen	die	vielfältigen	Vorteile	
und	Synergien,	die	ansatzweise	in	dieser	Arbeit	berücksichtigt	wurden.	Allerdings	sind	
die	Bewertung	dieser	komplexen	Prozessketten	in	der	Praxis	aufgrund	der	Fülle	an	Pa-
rametern	sehr	schwer.	Deshalb	sollten	in	einer	systematischen	Untersuchung	entlang	
der	gesamten	Prozesskette	die	Vor-	und	Nachteile	einer	Mehrfachnutzung	innerhalb	der	
Nährstoffkreisläufe	 von	 landwirtschaftlichen	Produktionssystemen	eruiert	werden.	Vor	
diesem	Hintergrund	sind	die	Rückgewinnung	des	im	Prozesswasser	der	HTC	und	in	den	
Brüden	der	Trocknung	enthaltenen	Stickstoffes	ebenfalls	zu	diskutieren.	Daraus	erge-
ben	sich	weitere	Möglichkeiten	die	Prozessketten	zu	optimieren	und	so	die	Umweltaus-
wirkungen	zu	senken.		

Zusammenfassend	ist	festzugehalten,	dass	die	Ergebnisse	dieser	Arbeit	das	Potential	
der	HTC	und	Pyrolyse	für	eine	nachhaltige	Verwertung	der	anfallenden	Klärschlämme	
unterstreichen.	Mithilfe	der	durchgeführten	Ökobilanz	wurden	zudem	kritische	Aspekte	
zur	stofflichen	und	energetischen	Nutzung	der	dabei	entstehenden	Biokohlen	näher	be-
leuchtet	und	das	Optimierungspotential	verschiedener	Anlagenkonfigurationen	evaluiert.	
Aufbauend	auf	den	Ergebnissen	dieser	Arbeit	können	die	ökologischen	Auswirkungen	
der	beiden	 thermochemischen	Konversionsverfahren	zur	Klärschlammbehandlung	bei	
zukünftigen	Planungen	nachhaltiger	Abfallwirtschaftssysteme	berücksichtigt	werden,	so-
dass	optimierte	Lösungsansätze	für	die	jeweiligen	Kläranlagenstandorte	gefunden	wer-
den	können.	
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Thesen	
1. Die Einbindung thermochemischer Verfahren wie der hydrothermalen Carbonisie-

rung (HTC) oder der Pyrolyse bei der Klärschlammbehandlung auf Kläranlagen 

schafft Synergien innerhalb der auftretenden Energie- und Stoffströme und hat po-

sitive Auswirkungen auf die Emissionscharakteristik der Klärschlammverwertung. 

Die	ökobilanzielle	Bewertung	sowie	die	Analyse	der	auftretenden	Energie-	und	Massen-

flüsse	der	HTC	ergaben,	dass	die	HTC	im	Vergleich	zur	Klärschlammtrocknung	energe-

tische	Vorteile	bietet	und	dadurch	positive	Auswirkungen	auf	die	Emissionscharakteristik	

entstehen.	Durch	Wegfall	des	energieaufwändigen	Verdampfungsprozesses	des	Was-

sers	bei	gleichzeitigem	Erreichen	hoher	Trockensubstanzgehalte	in	den	Biokohlen	von	

60	%	und	mehr	können	Wärmeenergie	und	elektrische	Energie	innerhalb	der	Prozess-

kette	eingespart	und	dadurch	die	Emissionen	aus	der	Energiebereitstellung	minimiert	

werden.	Des	Weiteren	wurde	ermittelt,	dass	die	Trocknung	des	Klärschlamms	anteilig	

mithilfe	der	bei	der	Pyrolyse	entstehenden	Pyrolyseöle	und	Pyrolysegase	erfolgen	kann,	

was	ebenfalls	zu	einer	Emissionsreduktion	des	Gesamtprozesses	führt.	Durch	die	Ein-

bindung	des	an	der	Kläranlage	anfallenden	Biogases	zur	Wärmebereitstellung	können	

weitere	Emissionsminderungspotenziale	ausgeschöpft	werden.		

2. Der stoffliche Einsatz der Biokohle ermöglicht ein direktes Nährstoffrecycling, eine 

stabile Kohlenstoffsenke und den Ersatz fossiler Ressourcen ohne dabei signifikant 

negative Umweltauswirkungen zu verursachen. 

Der	direkte,	stoffliche	Einsatz	der	Biokohle	aus	der	HTC	in	der	Landwirtschaft	oder	im	

Gartenbau	zeigt	aufgrund	der	potenziell	enthaltenen,	organischen	Schadstoffe	ein	er-

höhtes	 Toxizitätspotenzial.	 Im	 Hinblick	 auf	 weitere	 Schadstoffe	 wie	 beispielsweise	

Schwermetalle	ergaben	die	modellierten	Gehalte	für	beide	thermochemischen	Verfahren	

keine	maßgebliche	 Erhöhung	 des	 Toxizitätspotenzials.	 Allerdings	 könnte	 bei	 einigen	

Klärschlämmen	aufgrund	der	hohen	Varianz	der	Klärschlammeigenschaften	ein	erhöh-

tes	Toxizitätspotenzial	auftreten,	sodass	für	den	stofflichen	Einsatz	der	Biokohlen	aus	

der	HTC	der	organische	Schadstoffgehalt	vorbelasteter	Klärschlämme	kritisch	geprüft	

werden	sollte.	Hinsichtlich	einer	stabilen	Kohlenstoffsenke	kann	nur	für	die	Biokohle	aus	

der	Pyrolyse	eine	 längerfristige	Speicherung	von	Kohlenstoff	attestiert	werden.	Durch	

die	angestrebte	Defossilisierung	der	Energiesysteme	könnten	zukünftig	Biokohlen	aus	

der	Klärschlammpyrolyse	für	einen	aktiven	Kohlenstoffentzug	aus	der	Atmosphäre	ge-

nutzt	werden.	Darüber	hinaus	konnte	gezeigt	werden,	dass	ein	direktes	Nährstoffrecyc-

ling	mithilfe	der	Biokohlen	beider	thermochemischer	Konversionsverfahren	möglich	ist	

und	vor	allem	mineralische	Phosphatdünger	substituiert	werden	können.	
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3. Die energetische Nutzung der entstehenden Biokohlen bietet ökologische Vorteile 

gegenüber der fossilen Energiebereitstellung.  

Im	Vergleich	zur	stofflichen	Nutzung	der	Biokohlen	ergab	die	Auswertung	der	Ökobilanz	

im	Hinblick	auf	eine	energetische	Verwertung	der	anfallenden	Biokohlen	sowohl	für	die	

HTC	als	auch	für	die	Pyrolyse	ökologische	Vorteile	in	nahezu	allen	Umweltwirkungska-

tegorien.	Die	Substitution	fossiler	Rohstoffe	erzielte	in	der	Bilanzierung	der	Prozessket-

ten	ein	maßgebliches	Emissionsminderungspotenzial,	das	zu	einem	großen	Anteil	aus	

Gutschriften	 für	 vermiedene	Emissionen	 aus	 fossilen	Bereitstellungspfaden	 innerhalb	

der	Prozessketten	besteht.		

4. Die Monoverbrennung von Klärschlamm ist aus ökobilanzieller Sicht nicht die ein-

zige zu priorisierende Behandlungsmethode.  

Der	Vergleich	der	Monoverbrennung	des	Klärschlammes	mit	den	im	Rahmen	dieser	Ar-

beit	untersuchten	alternativen	Verfahren	ergab	für	beide	thermochemischen	Verfahren	

geringere	 Emissionspotenziale	 in	 nahezu	 allen	Wirkungskategorien.	 Die	 verringerten	

Umweltwirkungen	der	HTC	liegen	zu	einem	großen	Teil	in	der	höheren	Energieeffizienz	

des	Prozesses	begründet,	die	durch	die	Einsparung	des	Trocknungsprozesses	erreicht	

wird.	Beim	Einsatz	der	Pyrolyse	entstehen	verbesserte	Emissionsprofile	hauptsächlich	

durch	Synergieeffekte	bei	den	Stoff-	und	Energieströmen	innerhalb	der	modellierten	Pro-

zesskette.	Unter	Einbezug	der	Anwendungen	der	entstehenden	Biokohlen	zeigten	die	

ökobilanziellen	Bewertungen,	dass	die	HTC-Prozessketten	tendenziell	geringere	Emis-

sionen	aufweisen	als	die	Prozessketten	mit	Pyrolyse.	Allerdings	ergab	die	Auswertung	

des	Eutrophierungspotenzials	sowie	des	Humantoxizitätspotenzials	(krebserregend)	bei	

den	stofflichen	Anwendungsszenarien	der	Biokohlen	aus	der	HTC	höhere	negative	Aus-

wirkungen	als	die	Monoverbrennung	oder	Pyrolyse	des	Klärschlamms.	Einerseits	be-

dingt	die	beabsichtigte	Phosphorgabe	auf	agrarisch	genutzten	Böden	durch	die	Biokohle	

eine	Erhöhung	des	Eutrophierungspotenzials.	Andererseits	konnte	ein	negativer	Einfluss	

der	HTC	hinsichtlich	der	Stoffströme	von	organischen	Schadstoffen	wie	PCDD/F	auf	das	

Toxizitätspotenzial	 herausgearbeitet	werden.	 In	Bezug	auf	die	energetischen	Anwen-

dungsszenarien	der	Biokohle	führten	die	erzielten	Gutschriften	aus	der	Substitution	fos-

siler	Rohstoffe	für	beide	thermochemischen	Verfahren	zu	niedrigeren	Emissionspoten-

zialen	in	nahezu	allen	Umweltwirkungskategorien.	Mithilfe	der	durchgeführten	Ökobilanz	

wurde	ermittelt,	dass	bei	einer	angepassten	Verwertungsstrategie	sowohl	die	Pyrolyse	

als	auch	die	HTC	ökologische	Vorteile	gegenüber	der	Monoverbrennung	des	anfallen-

den	Klärschlamms	bieten	können.		
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Anhang	

A	 Hintergrunddaten	für	die	Parameter	und	die	
Sensitivitätsanalyse	

Tabelle	A.1:	 Energieverbräuche	und	Durchsatz	großtechnischer/pilotmaßstablicher	HTC-An-
lagen		

Parameter/Anlagenhersteller Wert Einheit Kommentar/Quelle 

Elektrische	Energie	 
Terranova	Energy	GmbH	 18 kWh/Mg		 BUTTMANN	2019	

C-Green	AB	 62 kWh/Mg	 Inkl.	Nassoxidation	AXEGÅRD	2019		

Grenol	GmbH	 20 kWh/Mg	 KUHLES	2019	
Thermische	Energie		
Terranova	Energy	GmbH	 130 kWh/Mg	 BUTTMANN	2019	

C-Green	AB	 0 kWh/Mg	 Inkl.	Nassoxidation	AXEGÅRD	2019		

Grenol	GmbH	 120 kWh/Mg	 KUHLES	2019	
Input	Trockensubstanz	
Terranova	Energy	GmbH	 20-30 %TS	 BUTTMANN	2019;	REMY	und	STÜBNER	2015	

C-Green	AB	 26 %TS	 AXEGÅRD	2019		

Grenol	GmbH	 5-30 %TS	 KUHLES	2019	
Durchsatz	
Terranova	Energy	GmbH	 ca.	35 Mg/d	 BUTTMANN	2019	

C-Green	AB	 ca.	75 Mg/d	 AXEGÅRD	2019		

Grenol	GmbH	 15 Mg/d	 KUHLES	2019	

	

Tabelle	A.2:	 Berechnung	der	benötigten	Energie	für	die	Pyrolyse	

Parameter Wert Einheit Kommentar/Quelle 

Elektrische	Energie	 30 kWh/h	 PYREG	2020;	ETIA	2019	

Betriebsstunden	 7500 h/a	 PYREG	2020	

Durchsatz	pro	Stunde	 433 kg	TS	 PYREG	2020	

Benötigte	Strommenge	 0,249 MJ/kg	TS	 Elektrische	Energie*Durchsatz	

Heizwert	Klärschlamm	 12 MJ/kg	TS	 MOŠKO	et	al,	2020;	TOMASI	MORGANO	et	al.,	
2017	

Auskoppelbare	Wärmemenge	
pro	Stunde	 750 kWh/h	 PYREG	2020	

Thermische	Energie	in	Bio-
kohle	 4,5 MJ/kg	TS	 Berechnet	nach	MOŠKO	et	al,	2020;	TOMASI	

MORGANO	et	al.,	2017	
Ausgekoppelte	Wärme	zur	
weiteren	Nutzung	 6,24 MJ/kg	TS	 Auskoppelbare	Wärmeleistung/Durchsatz	

Benötigte	Wärmemenge	für	
die	Pyrolyse	 1,23 MJ/kg	TS	 Heizwert	Klärschlamm-Energie	in	Biokohle-

Ausgekoppelte	Wärme	
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Tabelle	A.3:	 Nährstoffgehalte	und	Heizwerte	der	Biokohlen	aus	der	HTC	

Substrat P 
[g/kg]*	

N 
[g/kg]*	

K 
[g/kg]*	

HHV 
[MJ/kg]*	 Quelle 

Faulschlamm	 53,3	 25,7 n.B. 11,38 JAGER	und	GIANI	2021	

Faulschlamm	 10,5	 34,5 n.B. 20,71 HÄMÄLÄINEN	et	al.	2021	

Faulschlamm	 74,0	 51,0 3,0 14,9 MERZARI	et	al.,	2020	

Faulschlamm	 53,2	 41,0 2,6 14,33 MARIN-BATISTA	et	al.	2020	

Faulschlamm	 38,0	 18,0 1,0 20,12 BHATT	et	al.	2018	
*	bezogen	auf	den	Trockensubstanzgehalt;	n.B.	=	nicht	Bestimmt	

	

Tabelle	A.4:	 Parametervariation	der	dargestellten	Senstivitätsanalyse	für	die	Prozessketten	
zur	HTC	des	Klärschlamms	

Parameter Anpassung 

Menge	an	Flockungshilfsmittel	 -10	%	
Wärmerückgewinnung	innerhalb	des	HTC-Prozes-
ses	 +10	%	

Stickstoffgehalt	der	Biokohle	(SH1)	 +10	%	
Phosphorgehalt	der	Biokohle	(SH1)	 +10	%	
Kaliumgehalt	der	Biokohle	(SH1)	 +10	%	
Menge	an	Torf	(SH2)	 +10	%	
Heizwert	der	Biokohle	(SH3)	 +10	%	
Heizwert	der	Biokohle		(SH4)	 +10	%	

	

Tabelle	A.5:	 Parametervariation	der	dargestellten	Senstivitätsanalyse	für	die	Prozessketten	
zur	Pyrolyse	des	Klärschlamms	

Parameter Anpassung 

Menge	an	Flockungshilfsmittel	 -10	%	
Elektrizitätsbedarf	des	Trockners	 -10	%	
Wärmebedarf	des	Trockners	 -10	%	
Elektrizitätsbedarf	der	Pyrolyse	 -10	%	
Wärmebedarf	der	Pyrolyse	 -10	%	
Kohlenstoffgehalt	der	Biokohle	(SP1)	 +10	%	
Phosphorgehalt	der	Biokohle	(SP1)	 +10	%	
Zinkgehalt	der	Biokohle	(SP1)	 +10	%	
Menge	an	Torf	(SP2)	 +10	%	
Substituierte	Maismenge	(SP3)	 +10	%	
Heizwert	Biokohle	(SP4)	 +10	%	
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B	 Verwendete	Prozesse	aus	den	Datenbanken	

Tabelle	B.1:	 Verwendete	Prozesse	aus	den	Ökobilanzierungsdatenbanken	für	die	Modellie-
rung	des	Benchmark-Prozesses	

Prozess Geografischer 
Bezug Datenbank 

iron	(III)	chloride	production,	product	in	40	%	solution	
state	

CH	 ecoinvent	3.6	

treatment	of	waste	graphical	paper,	municipal	incinera-
tion	with	fly	ash	extraction	

CH	 ecoinvent	3.6	

treatment	of	waste	plastic,	mixture,	municipal	incinera-
tion	with	fly	ash	extraction	

CH	 ecoinvent	3.6	

Electricity	from	biogas	 DE	 Sphera	
Electricity	from	natural	gas	 DE	 Sphera	
Electricity	grid	mix	 DE	 Sphera	
treatment	of	digester	sludge,	municipal	incineration,	fu-
ture		

DE	 ecoinvent	3.6	

Electricity	grid	mix	1kV-60kV	(2030)	(EU	Energy	trends	
report)	

EU-28	 Sphera	

Electricity	grid	mix	1kV-60kV	(2040)	(EU	Energy	trends	
report)	

EU-28	 Sphera	

Electricity	grid	mix	1kV-60kV	(2050)	(EU	Energy	trends	
report)	

EU-28	 Sphera	

Electricity	grid	mix	 EU-28	 Sphera	
Thermal	energy	from	natural	gas	 EU	ohne	CH	 Sphera	
market	for	cement,	unspecified	 EU	ohne	CH	 ecoinvent	3.6	
market	for	process-specific	burdens,	municipal	waste	in-
cineration	

EU	ohne	CH	 ecoinvent	3.6	

market	for	process-specific	burdens,	residual	material	
landfill	

EU	ohne	CH	 ecoinvent	3.6	

market	for	process-specific	burdens,	slag	landfill	 EU	ohne	CH	 ecoinvent	3.6	
treatment	of	waste	cement,	hydrated,	residual	material	
landfill	

EU	ohne	CH	 ecoinvent	3.6	

chemical	production,	inorganic	 GLO	 ecoinvent	3.6	
chemical	production,	organic	 GLO	 ecoinvent	3.6	
market	for	residual	material	landfill	 GLO	 ecoinvent	3.6	
market	for	sodium	hydroxide,	without	water,	in	50	%	so-
lution	state	

GLO	 ecoinvent	3.6	

chromium	oxide	production,	flakes	 RER	 ecoinvent	3.6	
market	for	aluminium	sulfate,	powder	 RER	 ecoinvent	3.6	
market	for	ammonia,	liquid	 RER	 ecoinvent	3.6	
market	for	hydrochloric	acid,	without	water,	in	30	%	solu-
tion	state	ecoinvent	3.6	

RER	 ecoinvent	3.6	

market	for	iron	sulfate	 RER	 ecoinvent	3.6	
market	for	quicklime,	milled,	packed	 RER	 ecoinvent	3.6	
market	for	titanium	dioxide	 RER	 ecoinvent	3.6	
slag	landfill	construction	 RoW	 ecoinvent	3.6	
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Tabelle	B.2:	 Verwendete	Prozesse	aus	den	Ökobilanzierungsdatenbanken	für	die	Modellie-
rung	der	HTC	und	die	Anwendungsszenarien	der	Biokohlen	SH1-SH4	

Prozess Geografischer 
Bezug Datenbank 

Open	windrow	composting	(finished	compost)	 AT	 BOKU/Sphera	
Calcium	hydroxide	(Ca(OH)2;	dry;	slaked	lime)	
(EN15804	A1-A3)	 DE	 Sphera	

Diesel	mix	at	filling	station	 DE	 Sphera	
Electricity	from	biogas	 DE	 Sphera	
Electricity	from	lignite	 DE	 Sphera	
Electricity	from	natural	gas	 DE	 Sphera	
Electricity	grid	mix	 DE	 Sphera	
Potassium	chloride	(agrarian)	 DE	 Sphera	
Process	steam	from	biogas	90	%	 DE	 Sphera	
Process	steam	from	lignite	90	%	 DE	 Sphera	
Process	steam	from	natural	gas	90	%	 DE	 Sphera	
Thermal	energy	from	biogas	 DE	 Sphera	
Thermal	energy	from	biogas	 DE	 Sphera	
Thermal	energy	from	natural	gas	 DE	 Sphera	
Ammonium	nitrate	(AN,	33.5	%	N)	 EU-28	 Fertilizers	Europe/Sphera	
Articulated	lorry	transport	incl.	fuel,	Euro	0-6	mix,	40	t	to-
tal	weight,	27	t	max	payload	 EU-28	 Sphera	

Electricity	grid	mix	1kV-60kV	(2030)	(EU	Energy	trends	
report)	 EU-28	 Sphera	

Electricity	grid	mix	1kV-60kV	(2040)	(EU	Energy	trends	
report)	 EU-28	 Sphera	

Electricity	grid	mix	1kV-60kV	(2050)	(EU	Energy	trends	
report)	 EU-28	 Sphera	

Phosphoric	acid	(H3PO4,	54	%	P2O5)	 EU-28	 Fertilizers	Europe/Sphera	
Triple	superphosphate	(TSP,	46	%	P2O5)	(CREDIT)	 EU-28	 Fertilizers	Europe/Sphera	
Fertilising;	compost/dung	spreader	 GLO	 Shpera	
market	for	iron	(III)	chloride,	without	water,	in	40	%	solu-
tion	state	 GLO	 ecoinvent	3.6	

market	for	polyacrylamide	 GLO	 ecoinvent	3.6	
market	for	potato	starch	 GLO	 ecoinvent	3.6	
Universal	Tractor	 GLO	 ecoinvent	3.6	
Polyethylene	film	(PE-LD)	 RER		 PlasticsEurope/Sphera	
peat	moss	production,	horticultural	use	 RoW	 ecoinvent	3.6	
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Tabelle	B.3:	 Verwendete	Prozesse	aus	den	Ökobilanzierungsdatenbanken	für	die	Modellie-
rung	der	Pyrolyse	und	die	Anwendungsszenarien	der	Biokohlen	SP1-SP4	

Prozess Geografischer 
Bezug Datenbank 

maize	silage	production,	Swiss	integrated	production,	in-
tensive	 CH	 ecoinvent	3.6	

Ammonium	nitrate	(AN,	solid)		 DE	 Sphera	
Calcium	hydroxide	(Ca(OH)2;	dry;	slaked	lime)	
(EN15804	A1-A3)	 DE	 Sphera	

Calcium	hydroxide	(Ca(OH)2;	dry;	slaked	lime)	
(EN15804	A1-A3)	 DE	 Sphera	

Diesel	mix	at	filling	station	 DE	 Sphera	
Electricity	from	biogas	 DE	 Sphera	
Electricity	from	lignite	 DE	 Sphera	
Electricity	from	natural	gas	 DE	 Sphera	
Electricity	grid	mix	 DE	 Sphera	
Limestone	(CaCO3;	washed)	 DE	 Sphera	
Potassium	chloride	(agrarian)	 DE	 Sphera	
Process	steam	from	biogas	90	%		 DE	 Sphera	
DE:	Process	steam	from	lignite	90	%	Sphera	 DE	 Sphera	
Thermal	energy	from	biogas	 DE	 Sphera	
treatment	of	spent	activated	carbon	with	mercury,	under-
ground	deposit	 DE	 ecoinvent	3.6	

Articulated	lorry	transport	incl.	fuel,	Euro	0-6	mix,	40	t	to-
tal	weight,	27	t	max	payload	 EU-28	 Sphera	

Electricity	grid	mix	1kV-60kV	(2030)	(EU	Energy	trends	
report)	 EU-28	 Sphera	

Electricity	grid	mix	1kV-60kV	(2040)	(EU	Energy	trends	
report)	 EU-28	 Sphera	

Electricity	grid	mix	1kV-60kV	(2050)	(EU	Energy	trends	
report)	 EU-28	 Sphera	

Phosphoric	acid	(H3PO4,	54	%	P2O5)	 EU-28	 Fertilizers	Europe/Sphera	
Waste	water	treatment	(centrate	of	dewatering	10	%)	 EU-28	 Sphera	
Fertilising;	compost/dung	spreader	 GLO	 Sphera	
Fertilising;	liquid	manure	trailing	hose	distributor	 GLO	 Sphera	
market	for	activated	carbon,	granular	 GLO	 ecoinvent	3.6	
market	for	iron	(III)	chloride,	without	water,	in	40	%	solu-
tion	state	 GLO	 ecoinvent	3.6	

market	for	polyacrylamide	 GLO	 ecoinvent	3.6	
market	for	potato	starch	 GLO	 ecoinvent	3.6	
Universal	Tractor	 GLO	 Sphera	
Triple	superphosphate	(TSP,	46	%	P2O5)	(CREDIT)	 EU-28	 Fertilizers	Europe/Sphera	
market	for	sulfuric	acid	 RER		 ecoinvent	3.6	
Polyethylene	film	(PE-LD)	 RER		 Plastics	Europa/Sphera	
peat	moss	production,	horticultural	use	 RoW		 ecoinvent	3.6	
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C	 Ergebnisse	der	Ökobilanzierung	

Tabelle	C.1:	 Anteile	der	jeweiligen	Einzelprozesse	an	den	Gesamtemissionen	der	Wirkungs-
kategorien	für	die	HTC	

Teilprozess GWP 
[%] 

PM 
[%] 

FFP 
[%] 

FETP
[%] 

EP 
[%] 

IRP 
[%] 

ODP 
[%] 

OFP 
[%] 

AP 
[%] 

TETP 
[%] 

HTPc 
[%] 

HTPnc 
[%] 

Elektrische	Energie	
HTC	 25,2	 5,6	 31,2	 0,3 0,3 37,3 3,4 7,5 5,2 6,6	 0,9	 1,1

Thermische	Ener-
gie	HTC	 37,1	 61,0	 14,7	 5,4 17,9 5,5 80,2 68,1 64,1 4,2	 10,5	 16,1

Elektrische	Energie	
Filterpresse	HTC	 2,0	 0,4	 2,5	 0,0 0,0 3,0 0,3 0,6 0,4 0,5	 0,1	 0,1

Elektrische	Energie	
Entwässerung	 4,3	 1,0	 5,4	 0,1 0,1 6,4 0,6 1,3 0,9 1,1	 0,2	 0,2

Polymeres	Flo-
ckungshilfsmittel	 14,6	 16,3	 32,7	 78,3 8,3 28,3 0,9 7,9 15,5 70,2	 37,2	 19,1

Filtrataufbereitung	 1,5	 1,7	 1,0	 12,3 21,4 2,9 0,7 0,9 1,0 4,7	 41,6	 55,0
Prozesswasserauf-
bereitung	 15,0	 13,9	 12,0	 3,7 52,1 16,6 14,0 13,7 12,8 12,6	 9,5	 8,4

Gasförmige	Emissi-
onen	HTC	 0,2	 0,0	 0,0	 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0	 0,0	 0,0

Lagerung	Biokohle	 0,1	 0,0	 0,6	 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,1	 0,0	 0,1

	

	

Abbildung	C.1:	 Prozentuale	Anteile	der	einzelnen	Prozesse	zur	ökobilanziellen	Bewertung	der		
HTC	
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Tabelle	C.2:	 Anteile	der	jeweiligen	Einzelprozesse	an	den	Gesamtemissionen	der	Wirkungs-
kategorien	für	die	Pyrolyse	

Teilprozess GWP 
[%] 

PM 
[%] 

FFP 
[%] 

FETP
[%] 

EP 
[%] 

IRP 
[%] 

ODP 
[%] 

OFP 
[%] 

AP 
[%] 

TETP 
[%] 

HTPc 
[%] 

HTPnc 
[%] 

Elektrische	Energie	
Pyrolyse	 8,7	 3,7	 15,3	 0,2 0,2 37,6 0,8 3,1 3,3 4,1	 0,5	 0,2

Thermische	Ener-
gie	Pyrolyse	 0,0	 0,0	 0,0	 0,0 0,0 0,0 0,1 0,0 0,0 0,0	 0,0	 0,0

Elektrische	Energie	
Trocknung	 37,6	 9,5	 46,7	 0,6 1,4 41,5 5,6 11,9 8,6 16,1	 1,6	 1,0

Thermische	Ener-
gie	Trocknung	 39,0	 72,5	 15,5	 7,4 51,4 4,3 91,9 76,2 75,2 7,2	 12,8	 10,7

Brüdenaufbereitung	 2,6	 0,8	 0,2	 25,5 0,3 0,2 0,2 0,3 0,8 2,4	 33,0	 61,5
Elektrische	Energie	
Entwässerung	 2,4	 0,6	 3,0	 0,0 0,1 2,6 0,4 0,8 0,5 1,0	 0,1	 0,1

Filtrataufbereitung	 0,8	 1,1	 0,5	 8,9 32,4 1,2 0,4 0,5 0,6 4,3	 26,5	 19,3
Polymeres	Flo-
ckungshilfsmittel	 8,1	 10,2	 18,1	 56,7 12,5 11,6 0,5 4,6 9,6 63,7	 23,7	 6,7

Verbrennung	Pyro-
lysegas	und	Pyroly-
seöl	

0,7	 1,5	 0,7	 0,8 1,6 1,0 0,0 2,5 1,3 1,2	 1,9	 0,4

	

	

Abbildung	C.2:	 Prozentuale	Anteile	der	einzelnen	Prozesse	zur	ökobilanziellen	Bewertung	der	
Pyrolyse	
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Tabelle	C.3:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	Behandlung	mittels	HTC	(Teil	1)	

Prozess   
Wirkungskategorie 

GWP PM FFP FETP 
[kg CO2-äq.] [kg PM2,5-äq.] [kg oil-äq.] [kg 1,4-DB-äq.] 

HTC	

Elektrische	
Energie	 2,56E-03 6,78E-07 7,53E-04	 1,67E-07

Thermische	
Energie	 3,78E-03 7,37E-06 3,56E-04	 3,02E-06

Elektrische	
Energie	(Filter-
presse)	

2,05E-04 5,42E-08 6,03E-05	 1,33E-08

Gasförmige	
Emissionen	 2,25E-05 0,00E+00 0,00E+00	 0,00E+00

Aufbereitung	
des		Prozess-
wassers	

1,52E-03 1,68E-06 2,91E-04	 2,10E-06

Klärschlamm-
entwässerung	

Elektrische	
Energie	 4,40E-04 1,17E-07 1,29E-04	 2,87E-08

Polymeres		
Flockungshilfs-
mittel	

1,49E-03 1,97E-06 7,89E-04	 4,40E-05

Aufbereitung	
des	Filtrats	 1,53E-04 2,03E-07 2,34E-05	 6,90E-06

Lagerung	der	Biokohle	 6,48E-06 4,77E-09 1,36E-05	 8,26E-09
Gesamtemissionen	 1,02E-02 1,21E-05 2,42E-03	 5,63E-05
	

Tabelle	C.4:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	Behandlung	mittels	HTC	(Teil	2)	

Prozess   
Wirkungskategorie 

ODP OFP AP TETP 
[kg CFC-11-äq.] [kg NOx-äq.] [kg SO2-äq.] [kg 1,4-DB-äq.] 

HTC	

Elektrische	
Energie	 1,27E-09 2,57E-06 2,19E-06	 4,48E-04

Thermische	
Energie	 2,99E-08 2,35E-05 2,72E-05	 2,87E-04

Elektrische	
Energie	(Filter-
presse)	

1,02E-10 2,06E-07 1,75E-07	 3,59E-05

Gasförmige	
Emissionen	 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00	 0,00E+00

Aufbereitung	
des	Prozess-
wassers	

5,20E-09 4,72E-06 5,44E-06	 8,64E-04

Klärschlamm-
entwässerung	

Elektrische	
Energie	 2,19E-10 4,43E-07 3,76E-07	 7,71E-05

Polymeres		
Flockungshilfs-
mittel	

3,33E-10 2,72E-06 6,56E-06	 4,80E-03

Aufbereitung	
des	Filtrats	 2,61E-10 3,15E-07 4,41E-07	 3,23E-04

Lagerung	der	Biokohle	 6,48E-06 4,39E-12 1,56E-08	 1,63E-08
Gesamtemissionen	 1,02E-02 3,73E-08 3,45E-05	 4,24E-05
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Tabelle	C.5:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	Behandlung	mittels	HTC	(Teil	1)	

Prozess   
Wirkungskategorie 

EP IRP HTPc HTPnc 
[kg P-äq.] [Bq. Co-60-äq.] [kg 1,4-DB-äq.] [kg 1,4-DB-äq.] 

HTC	

Elektrische	
Energie	 1,11E-08 4,68E-05 8,65E-07	 5,76E-05

Thermische	
Energie	 5,71E-07 6,85E-06 9,71E-06	 8,60E-04

Elektrische	
Energie	(Filter-
presse)	

8,86E-10 3,75E-06 6,92E-08	 4,61E-06

Gasförmige	
Emissionen	 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00	 0,00E+00

Aufbereitung	
des		Prozess-
wassers	

1,66E-06 2,08E-05 8,76E-06	 4,50E-04

Klärschlamm-
entwässerung	

Elektrische	
Energie	 1,90E-09 8,05E-06 1,49E-07	 9,90E-06

Polymeres		
Flockungshilfs-
mittel	

2,64E-07 3,54E-05 3,42E-05	 1,02E-03

Aufbereitung	
des	Filtrats	 6,82E-07 3,69E-06 3,83E-05	 2,94E-03

Lagerung	der	Biokohle	 6,48E-06 8,71E-11 1,25E-08	 1,21E-08
Gesamtemissionen	 1,02E-02 3,20E-06 1,25E-04	 9,21E-05
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Tabelle	C.6:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzungen	für	die	Szenarien	SH1-SH4	(Teil	1)	

Wirkungskate-
gorie Prozess Szenario 

SH1 SH2 SH3 SH4

GWP	
[kg	CO2-äq.]	

Gesamtemissionen	 7,7E-03 -4,7E-02 -3,1E-02	 -7,1E-02
Transport	 2,7E-04 4,7E-04 4,7E-04	 1,2E-03
Lagerung	 4,8E-05 5,6E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 1,0E-03 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 6,5E-04 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 1,2E-04	 1,2E-04
Gutschriften	Dünger	 -4,4E-03 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -5,8E-02 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -4,2E-02	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -8,3E-02
HTC	 1,0E-02 1,0E-02 1,0E-02	 1,0E-02

PM	
[kg	PM2,5-äq.]	

Gesamtemissionen	 2,4E-06 -1,5E-06 8,4E-06	 -2,8E-06
Transport	 2,7E-07 4,7E-07 4,7E-07	 1,2E-06
Lagerung	 1,4E-07 1,4E-07 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 1,6E-06 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 1,1E-06 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschriften	Dünger	 -1,3E-05 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -1,4E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -4,2E-06	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -1,6E-05
HTC	 1,2E-05 1,2E-05 1,2E-05	 1,2E-05

FFP	
[kg	oil-äq.]	

Gesamtemissionen	 8,7E-04 -1,9E-02 -1,4E-02	 -1,5E-02
Transport	 8,8E-05 1,5E-04 1,5E-04	 3,7E-04
Lagerung	 0,0E+00 1,8E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 -4,0E-06 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 2,2E-04 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschriften	Dünger	 -1,8E-03 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -2,1E-02 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -1,6E-02	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -1,8E-02
HTC	 2,4E-03 2,4E-03 2,4E-03	 2,4E-03

FETP	
[kg	1,4-DB-äq.]	

Gesamtemissionen	 6,1E-05 -2,9E-05 2,5E-05	 2,3E-05
Transport	 4,9E-08 8,4E-08 8,4E-08	 2,1E-07
Lagerung	 4,4E-14 1,1E-08 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 -1,7E-08 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 1,3E-07 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 4,2E-06 4,7E-06 -3,1E-05	 -3,1E-05
Gutschriften	Dünger	 -5,0E-08 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -9,0E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -9,4E-07	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -2,6E-06
HTC	 5,6E-05 5,6E-05 5,6E-05	 5,6E-05
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Tabelle	C.7:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzungen	für	die	Szenarien	SH1-SH4	(Teil	2)	

Wirkungskate-
gorie Prozess 

Szenario 
SH1 SH2 SH3 SH4 

EP		
[kg	P-äq.]	

Gesamtemissionen	 2,5E-04 2,5E-04 4,9E-05	 4,9E-05
Transport	 8,3E-10 1,4E-09 1,4E-09	 3,5E-09
Lagerung	 0,0E+00 1,1E-10 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 -7,1E-09 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 1,4E-09 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 2,5E-04 2,5E-04 4,6E-05	 4,6E-05
Gutschriften	Dünger	 -4,5E-06 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -9,3E-07 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -2,8E-09	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -4,6E-09
HTC	 3,2E-06 3,2E-06 3,2E-06	 3,2E-06

IRP		
[Bq.	Co-60-äq.]	

Gesamtemissionen	 6,6E-05 -9,4E-05 1,2E-04	 1,1E-04
Transport	 1,0E-07 1,8E-07 1,8E-07	 4,4E-07
Lagerung	 0,0E+00 1,6E-08 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 -2,8E-06 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 2,0E-07 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschriften	Dünger	 -5,7E-05 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -2,2E-04 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -4,1E-06	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -1,6E-05
HTC	 1,3E-04 1,3E-04 1,3E-04	 1,3E-04

ODP		
[kg	CFC-11-äq.]	

Gesamtemissionen	 3,3E-08 3,2E-08 3,1E-08	 1,1E-08
Transport	 1,4E-10 2,5E-10 2,5E-10	 6,2E-10
Lagerung	 0,0E+00 5,7E-12 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 1,8E-08 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 7,0E-11 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 1,7E-09	 1,7E-09
Gutschriften	Dünger	 -2,3E-08 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -5,8E-09 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -8,5E-09	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -2,9E-08
HTC	 3,7E-08 3,7E-08 3,7E-08	 3,7E-08

OFP		
[kg	NOx-äq.]	

Gesamtemissionen	 4,3E-05 -3,9E-05 8,9E-06	 -1,4E-05
Transport	 2,1E-06 3,5E-06 3,5E-06	 8,8E-06
Lagerung	 8,4E-07 8,6E-07 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 1,7E-06 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 5,0E-06 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 1,6E-07	 1,6E-07
Gutschriften	Dünger	 -7,1E-07 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -7,8E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -2,9E-05	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -5,7E-05
HTC	 3,4E-05 3,4E-05 3,4E-05	 3,4E-05
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Tabelle	C.8:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzungen	für	die	Szenarien	SH1-SH4	(Teil	3)	

Wirkungskate-
gorie Prozess 

Szenario 
SH1 SH2 SH3 SH4 

AP		
[kg	SO2-äq.]	

Gesamtemissionen	 1,5E-05 7,8E-06 3,1E-05	 -6,3E-06
Transport	 8,2E-07 1,4E-06 1,4E-06	 3,5E-06
Lagerung	 3,0E-07 3,2E-07 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 1,4E-05 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 1,7E-06 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschriften	Dünger	 -4,4E-05 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -3,6E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -1,3E-05	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -5,2E-05
HTC	 4,2E-05 4,2E-05 4,2E-05	 4,2E-05

TETP		
[kg	1,4-DB-äq.]	

Gesamtemissionen	 8,4E-03 -2,5E-03 3,3E-03	 -6,2E-03
Transport	 2,2E-05 3,7E-05 3,7E-05	 9,2E-05
Lagerung	 8,8E-12 4,8E-06 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 -4,3E-05 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 5,9E-05 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 2,1E-03 2,3E-03 -1,2E-04	 -1,2E-04
Gutschriften	Dünger	 -5,7E-04 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -1,2E-02 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -3,5E-03	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -1,3E-02
HTC	 6,8E-03 6,8E-03 6,8E-03	 6,8E-03

HTPc	
	[kg	1,4-DB-äq.]	

Gesamtemissionen	 1,0E+00 1,2E+00 8,6E-05	 8,8E-05
Transport	 7,1E-08 1,2E-07 1,2E-07	 3,0E-07
Lagerung	 1,1E-11 1,6E-08 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 -1,5E-07 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 1,9E-07 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 1,0E+00 1,2E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschriften	Dünger	 -4,7E-07 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -8,9E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -6,6E-06	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -4,5E-06
HTC	 9,2E-05 9,2E-05 9,2E-05	 9,2E-05

HTPnc	
[kg	1,4-DB-äq.]	

Gesamtemissionen	 7,7E-03 5,1E-03 5,3E-03	 4,2E-03
Transport	 2,5E-05 4,3E-05 4,3E-05	 1,1E-04
Lagerung	 0,0E+00 5,1E-06 0,0E+00	 0,0E+00
Kompostierung	 6,1E-06 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 6,3E-05 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 2,2E-03 2,4E-03 8,1E-10	 8,1E-10
Gutschriften	Dünger	 1,2E-05 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -2,8E-03 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Erdgas	 0,0E+00 0,0E+00 -1,1E-04	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -1,3E-03
HTC	 5,3E-03 5,3E-03 5,3E-03	 5,3E-03
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Tabelle	C.9:	 Prozentuale	Abweichungen	der	Parametervariation	zur	Bestimmung	der	Sensiti-
vität	des	Modells	zur	HTC.		

Teilprozess GWP 
[%] 

PM 
[%] 

FFP 
[%] 

FETP
[%] 

EP 
[%] 

IRP 
[%] 

ODP 
[%] 

OFP 
[%] 

AP 
[%] 

TETP 
[%] 

HTPc 
[%] 

HTPnc 
[%] 

Flockungshilfs-
mittel	 -1,5	 -1,6	 -3,3	 -7,8 -0,8 -2,8 -0,1 -0,8 -1,5 -7,0	 -3,7	 -1,9

Wärmerückge-
winnung	 -1,5	 -2,5	 -0,6	 -0,2 -0,7 -0,2 -3,3 -2,8 -2,6 -0,2	 -0,4	 -0,7

Stickstoffgehalt	
SH1	 -4,5	 -1,8	 -13,3	 0,0 0,0 -2,3 -6,8 -0,4 -1,4 -0,2	 0,0	 0,0

Phosphorgehalt	
SH1	 -1,3	 -50,5	 -8,0	 0,0 9,9 -6,3 0,0 0,2 -28,9 -0,4	 0,0	 0,0

Kaligehalt	SH1	 0,0	 0,0	 0,0	 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0	 0,0	 0,0
Torfersatz	SH2	 -10,3	 -33,3	 -9,8	 -30,3 0,0 -23,0 -0,3 -2,5 -11,4 -43,6	 0,0	 -3,9
Heizwert	SH3	 -14,1	 -5,2	 -12,4	 -0,4 0,0 -0,3 -2,9 -34,5 -4,3 -11,1	 0,0	 -0,2
Heizwert	SH4	 -12,1	 -60,3	 -12,3	 -1,2 0,0 -1,5 -27,6 -43,2 -86,8 -22,0	 0,0	 -3,3
	

Tabelle	C.10:	 Ergebnisse	der	Sensitivitätsbestimmung	hinsichtlich	der	Szenario	Analyse	der	
HTC	
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GWP	
[kg	CO2-äq.]	 1,0E-02	 7,1E-03	 1,4E-02 1,4E-02 2,3E-02 7,9E-03 7,3E-03 7,2E-03	 8,1E-03	 5,2E-03

PM	
[kg	PM2,5-äq.]	 1,4E-05	 5,4E-06	 1,1E-05 5,5E-06 9,1E-06 1,2E-05 1,2E-05 1,2E-05	 1,5E-05	 7,4E-06

FFP	
[kg	oil-äq.]	 2,0E-03	 1,9E-03	 3,7E-03 5,0E-03 6,9E-03 2,0E-03 1,8E-03 1,7E-03	 1,5E-03	 1,0E-03

FETP	
[kg	1,4-DB-äq.]	 1,8E-04	 5,2E-05	 5,4E-05 5,3E-05 5,4E-05 5,6E-05 5,6E-05 5,6E-05	 5,7E-05	 4,9E-05

EP	
[kg	P-äq.]	 3,9E-06	 4,9E-06	 1,6E-06 2,6E-06 2,7E-06 3,2E-06 3,2E-06 3,2E-06	 3,5E-06	 5,1E-06

IRP	
[Bq.	Co-60-äq.]	 1,5E-04	 1,0E-04	 2,0E-04 1,2E-04 4,2E-04 1,5E-04 1,3E-04 1,2E-04	 5,8E-05	 4,1E-05

ODP	
[kg	CFC-11-äq.]	 4,9E-08	 1,2E-08	 3,1E-08 8,9E-09 1,6E-08 3,6E-08 3,6E-08 3,6E-08	 5,0E-08	 2,3E-08

OFP		
[kg	NOx-äq.]	 3,9E-05	 1,4E-05	 3,2E-05 1,6E-05 2,8E-05 3,2E-05 3,2E-05 3,2E-05	 4,2E-05	 2,0E-05

AP		
[kg	SO2-äq.]	 5,5E-05	 1,9E-05	 3,8E-05 1,8E-05 2,9E-05 4,2E-05 4,1E-05 4,1E-05	 5,2E-05	 2,6E-05

TETP	
[kg	1,4-DB-äq.]	 1,7E-02	 5,8E-03	 6,9E-03 7,2E-03 9,5E-03 7,4E-03 7,6E-03 7,7E-03	 6,3E-03	 4,9E-03

HTPc	
[kg	1,4-DB-äq.]	 1,1E-04	 7,7E-05	 8,4E-05 8,4E-05 8,8E-05 9,3E-05 9,3E-05 9,3E-05	 9,5E-05	 7,6E-05

HTPnc	
[kg	1,4-DB-äq.]	 9,0E-03	 4,3E-03	 4,9E-03 4,5E-03 4,9E-03 5,2E-03 5,2E-03 5,2E-03	 5,7E-03	 4,5E-03
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Tabelle	C.11:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	Behandlung	mittels	Pyrolyse	
(Teil	1)	

Prozess   
Wirkungskategorie 

GWP PM FFP FETP 
[kg CO2-äq.] [kg PM2,5-äq.] [kg oil-äq.] [kg 1,4-DB-äq.] 

Pyrolyse	

Elektrische	
Energie	 1,61E-03 7,14E-07 6,67E-04	 1,25E-07

Thermische	
Energie		 4,19E-06 8,17E-09 3,94E-07	 3,35E-09

Verbrennung		
der	Pyrolyse-
gase	und	Pyro-
lyseöle	

1,26E-04 2,94E-07 2,92E-05	 6,00E-07

Trocknung	

Elektrische	
Energie	 6,91E-03 1,83E-06 2,03E-03	 4,51E-07

Thermische	
Energie	 7,17E-03 1,40E-05 6,75E-04	 5,74E-06

Brüden-	
aufbereitung	 4,77E-04 1,57E-07 7,38E-06	 1,99E-05

Klärschlamm-
entwässerung	

Filtrat-	
aufbereitung	 1,53E-04 2,03E-07 2,34E-05	 6,90E-06

Polymeres		
Flockungshilfs-
mittel	

1,49E-03 1,97E-06 7,89E-04	 4,40E-05

Elektrische	
Energie	 4,40E-04 1,17E-07 1,29E-04	 2,87E-08

Gesamtemissionen	 1,84E-02 1,93E-05 4,36E-03	 7,77E-05
	

Tabelle	C.12:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	Behandlung	mittels	Pyrolyse	
(Teil	2)	

Prozess   
Wirkungskategorie 

ODP OFP AP TETP 
[kg CFC-11-äq.] [kg NOx-äq.] [kg SO2-äq.] [kg 1,4-DB-äq.] 

Pyrolyse	

Elektrische	
Energie	 5,19E-10 1,84E-06 2,29E-06	 3,06E-04

Thermische	
Energie		 3,31E-11 2,60E-08 3,01E-08	 3,18E-07

Verbrennung		
der	Pyrolyse-
gase	und	Pyro-
lyseöle	

1,99E-11 1,47E-06 8,60E-07	 9,17E-05

Trocknung	

Elektrische	
Energie	 3,44E-09 6,95E-06 5,91E-06	 1,21E-03

Thermische	
Energie	 5,67E-08 4,45E-05 5,16E-05	 5,45E-04

Brüden-	
aufbereitung	 1,48E-10 1,58E-07 5,39E-07	 1,80E-04

Klärschlamm-
entwässerung	

Filtrat-	
aufbereitung	 2,61E-10 3,15E-07 4,41E-07	 3,23E-04

Polymeres		
Flockungshilfs-
mittel	

3,33E-10 2,72E-06 6,56E-06	 4,80E-03

Elektrische	
Energie	 2,19E-10 4,43E-07 3,76E-07	 7,71E-05

Gesamtemissionen	 1,84E-02 6,17E-08 5,84E-05	 6,86E-05
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Tabelle	C.13:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzung	für	die	Behandlung	mittels	Pyrolyse	
(Teil	3)	

Prozess   
Wirkungskategorie 

EP IRP HTPc HTPnc 
[kg P-äq.] [Bq. Co-60-äq.] [kg 1,4-DB-äq.] [kg 1,4-DB-äq.] 

Pyrolyse	

Elektrische	
Energie	 4,65E-09 1,14E-04 6,91E-07	 3,52E-05

Thermische	
Energie		 6,33E-10 7,59E-09 1,08E-08	 9,53E-07

Verbrennung		
der	Pyrolyse-
gase	und	Pyro-
lyseöle	

3,46E-08 3,01E-06 2,68E-06	 6,40E-05

Trocknung	

Elektrische	
Energie	 2,99E-08 1,26E-04 2,34E-06	 1,56E-04

Thermische	
Energie	 1,08E-06 1,30E-05 1,84E-05	 1,63E-03

Brüden-	
aufbereitung	 5,89E-09 5,41E-07 4,77E-05	 9,36E-03

Klärschlamm-
entwässerung	

Filtrat-	
aufbereitung	 6,82E-07 3,69E-06 3,83E-05	 2,94E-03

Polymeres		
Flockungshilfs-
mittel	

2,64E-07 3,54E-05 3,42E-05	 1,02E-03

Elektrische	
Energie	 1,90E-09 8,05E-06 1,49E-07	 9,90E-06

Gesamtemissionen	 1,84E-02 2,11E-06 3,05E-04	 1,44E-04
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Tabelle	C.14:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzungen	für	die	Szenarien	SP1-SP4	(Teil	1)	

Wirkungskate-
gorie Prozess 

Szenario 
SP1 SP2 SP3 SP4 

GWP	
[kg	CO2-äq.]	

Gesamtemissionen	 9,1E-03 -8,8E-03 7,9E-03	 -1,2E-02
Transport	 9,0E-05 1,5E-04 7,5E-05	 3,8E-04
Lagerung	 1,5E-05 1,8E-05 3,2E-05	 0,0E+00
Ausbringung	 2,4E-04 0,0E+00 3,0E-04	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 3,9E-05
Gutschriften	Dünger	 -1,6E-03 0,0E+00 -1,6E-03	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -1,9E-02 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 -1,3E-03	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -3,0E-02
Pyrolyse	 1,8E-02 1,8E-02 1,8E-02	 1,8E-02
Kohlenstoffsequestrierung	 -8,1E-03 -8,1E-03 -8,1E-03	 0,0E+00

PM	
[kg	PM2,5-äq.]	

Gesamtemissionen	 1,6E-05 1,5E-05 1,2E-05	 1,4E-05
Transport	 9,0E-08 1,5E-07 7,5E-08	 3,8E-07
Lagerung	 4,4E-08 4,6E-08 9,3E-08	 0,0E+00
Ausbringung	 3,9E-07 0,0E+00 6,3E-07	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschriften	Dünger	 -3,9E-06 0,0E+00 -3,9E-06	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -4,9E-06 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 -4,0E-06	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -5,9E-06
Pyrolyse	 1,9E-05 1,9E-05 1,9E-05	 1,9E-05
Kohlenstoffsequestrierung	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00

FFP	
[kg	oil-äq.]	

Gesamtemissionen	 3,7E-03 -2,8E-03 3,5E-03	 -2,2E-03
Transport	 2,9E-05 4,8E-05 2,4E-05	 1,2E-04
Lagerung	 0,0E+00 5,7E-06 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 8,0E-05 0,0E+00 1,0E-04	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschriften	Dünger	 -7,9E-04 0,0E+00 -7,9E-04	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -7,2E-03 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 -2,0E-04	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -6,7E-03
Pyrolyse	 4,4E-03 4,4E-03 4,4E-03	 4,4E-03
Kohlenstoffsequestrierung	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00

FETP	
[kg	1,4-DB-äq.]	

Gesamtemissionen	 7,8E-05 4,8E-05 2,9E-05	 7,7E-05
Transport	 1,6E-08 2,7E-08 1,3E-08	 6,7E-08
Lagerung	 1,4E-14 3,4E-09 3,0E-14	 0,0E+00
Ausbringung	 4,8E-08 0,0E+00 6,3E-08	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 6,7E-07 6,7E-07 6,7E-07	 -5,8E-09
Gutschriften	Dünger	 -4,3E-07 0,0E+00 -4,3E-07	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -3,0E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 -4,9E-05	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -9,5E-07
Pyrolyse	 7,8E-05 7,8E-05 7,8E-05	 7,8E-05
Kohlenstoffsequestrierung	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
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Tabelle	C.15:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzungen	für	die	Szenarien	SP1-SP4	(Teil	2)	

Wirkungskate-
gorie Prozess 

Szenario 
SP1 SP2 SP3 SP4 

EP		
[kg	P-äq.]	

Gesamtemissionen	 1,6E-04 1,6E-04 1,6E-04	 1,7E-05
Transport	 2,7E-10 4,6E-10 2,3E-10	 1,1E-09
Lagerung	 0,0E+00 3,6E-11 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 5,1E-10 0,0E+00 6,7E-10	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 1,5E-04 1,5E-04 1,5E-04	 1,5E-05
Gutschriften	Dünger	 -9,4E-09 0,0E+00 -9,4E-09	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -3,1E-07 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 -4,1E-07	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -1,7E-09
Pyrolyse	 2,1E-06 2,1E-06 2,1E-06	 2,1E-06
Kohlenstoffsequestrierung	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00

IRP		
[Bq.	Co-60-äq.]	

Gesamtemissionen	 3,0E-04 2,3E-04 2,8E-04	 3,0E-04
Transport	 3,4E-08 5,6E-08 2,8E-08	 1,4E-07
Lagerung	 0,0E+00 5,2E-09 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 7,3E-08 0,0E+00 9,6E-08	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschriften	Dünger	 -4,5E-06 0,0E+00 -4,5E-06	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -7,3E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 -2,5E-05	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -5,8E-06
Pyrolyse	 3,0E-04 3,0E-04 3,0E-04	 3,0E-04
Kohlenstoffsequestrierung	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00

ODP		
[kg	CFC-11-äq.]	

Gesamtemissionen	 6,1E-08 6,0E-08 3,5E-08	 5,2E-08
Transport	 4,8E-11 7,9E-11 4,0E-11	 2,0E-10
Lagerung	 0,0E+00 1,8E-12 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 2,6E-11 0,0E+00 3,4E-11	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 5,6E-10
Gutschriften	Dünger	 -5,3E-10 0,0E+00 -5,3E-10	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -1,9E-09 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 -2,6E-08	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -1,1E-08
Pyrolyse	 6,2E-08 6,2E-08 6,2E-08	 6,2E-08
Kohlenstoffsequestrierung	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00

OFP		
[kg	NOx-äq.]	

Gesamtemissionen	 5,7E-05 3,4E-05 5,4E-05	 4,0E-05
Transport	 6,8E-07 1,1E-06 5,7E-07	 2,8E-06
Lagerung	 2,7E-07 2,8E-07 5,6E-07	 0,0E+00
Ausbringung	 1,9E-06 0,0E+00 3,3E-06	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 5,3E-08
Gutschriften	Dünger	 -4,4E-06 0,0E+00 -4,4E-06	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -2,6E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 -4,6E-06	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -2,1E-05
Pyrolyse	 5,8E-05 5,8E-05 5,8E-05	 5,8E-05
Kohlenstoffsequestrierung	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
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Tabelle	C.16:	 Ergebnisse	der	Wirkungsabschätzungen	für	die	Szenarien	SP1-SP4	(Teil	3)	

Wirkungskate-
gorie Prozess 

Szenario 
SP1 SP2 SP3 SP4 

AP		
[kg	SO2-äq.]	

Gesamtemissionen	 5,9E-05 5,7E-05 3,7E-05	 5,1E-05
Transport	 2,7E-07 4,5E-07 2,3E-07	 1,1E-06
Lagerung	 9,5E-08 1,0E-07 2,0E-07	 0,0E+00
Ausbringung	 6,3E-07 0,0E+00 1,3E-06	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschriften	Dünger	 -1,0E-05 0,0E+00 -1,0E-05	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -1,3E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 -2,3E-05	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -1,9E-05
Pyrolyse	 6,9E-05 6,9E-05 6,9E-05	 6,9E-05
Kohlenstoffsequestrierung	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00

TETP		
[kg	1,4-DB-äq.]	

Gesamtemissionen	 7,2E-03 3,7E-03 3,8E-03	 2,8E-03
Transport	 7,1E-06 1,2E-05 5,9E-06	 3,0E-05
Lagerung	 2,8E-12 1,5E-06 5,9E-12	 0,0E+00
Ausbringung	 2,1E-05 0,0E+00 2,8E-05	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 1,2E-05 1,2E-05 1,2E-05	 -1,2E-05
Gutschriften	Dünger	 -4,1E-04 0,0E+00 -4,1E-04	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -3,9E-03 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 -3,4E-03	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -4,8E-03
Pyrolyse	 7,5E-03 7,5E-03 7,5E-03	 7,5E-03
Kohlenstoffsequestrierung	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00

HTPc	
	[kg	1,4-DB-äq.]	

Gesamtemissionen	 3,1E-03 3,0E-03 3,0E-03	 1,4E-04
Transport	 2,3E-08 3,9E-08 2,0E-08	 9,8E-08
Lagerung	 3,5E-12 5,1E-09 7,4E-12	 0,0E+00
Ausbringung	 7,1E-08 0,0E+00 9,3E-08	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 2,9E-03 2,9E-03 2,9E-03	 0,0E+00
Gutschriften	Dünger	 -1,5E-06 0,0E+00 -1,5E-06	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -3,0E-05 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 -3,0E-05	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -1,7E-06
Pyrolyse	 1,4E-04 1,4E-04 1,4E-04	 1,4E-04
Kohlenstoffsequestrierung	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00

HTPnc	
[kg	1,4-DB-äq.]	

Gesamtemissionen	 2,2E-02 2,1E-02 4,1E-02	 1,5E-02
Transport	 8,3E-06 1,4E-05 6,9E-06	 3,5E-05
Lagerung	 0,0E+00 1,6E-06 0,0E+00	 0,0E+00
Ausbringung	 2,3E-05 0,0E+00 3,0E-05	 0,0E+00
Direkte	Emissionen	Biokohle	 6,8E-03 6,8E-03 6,8E-03	 2,6E-10
Gutschriften	Dünger	 -1,5E-04 0,0E+00 -1,5E-04	 0,0E+00
Gutschrift	Torf	 0,0E+00 -9,2E-04 0,0E+00	 0,0E+00
Gutschrift	Substrat	Biogasproduktion	 0,0E+00 0,0E+00 1,9E-02	 0,0E+00
Gutschrift	Energie	aus	Braunkohle	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 -4,8E-04
Pyrolyse	 1,5E-02 1,5E-02 1,5E-02	 1,5E-02
Kohlenstoffsequestrierung	 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00	 0,0E+00
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Tabelle	C.17:	 Prozentuale	Abweichungen	der	Parametervariation	zur	Bestimmung	der	Sensiti-
vität	des	Modells	zur	Pyrolyse.	

Teilprozess GWP 
[%] 

PM 
[%] 

FFP 
[%] 

FETP
[%] 

EP 
[%] 

IRP 
[%] 

ODP 
[%] 

OFP 
[%] 

AP 
[%] 

TETP 
[%] 

HTPc 
[%] 

HTPnc 
[%] 

Flockungshilfs-
mittel	 -0,8	 -1,0	 -1,8	 -5,7 -1,3 -1,2 -0,1 -0,5 -1,0 -6,4	 -2,4	 -0,7

Elektrizität	Trock-
ner	 -3,8	 -0,9	 -4,7	 -0,1 -0,1 -4,2 -0,6 -1,2 -0,9 -1,6	 -0,2	 -0,1

Wärme	Trockner	 -7,6	 -14,1	 -3,0	 -1,4 -10,0 -0,8 -17,9 -14,9 -14,7 -1,4	 -2,5	 -2,1
Elektrizität	Pyro-
lyse	 -0,9	 -0,4	 -1,5	 0,0 0,0 -3,8 -0,1 -0,3 -0,3 -0,4	 0,0	 0,0

Wärme	Pyrolyse	 -1,4	 -2,5	 -0,5	 -0,3 -1,8 -0,1 -3,2 -2,6 -2,6 -0,3	 -0,4	 -0,4
Kohlenstoffgehalt	
SP1	 -8,9	 0,0	 0,0	 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0	 0,0	 0,0

Phosphorgehalt	
SP1	 -1,6	 -2,5	 -2,0	 -0,1 9,9 -0,1 -0,1 -0,8 -1,7 -0,6	 0,0	 -0,1

Zinkgehalt	SP1	 0,0	 0,0	 0,0	 0,1 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0	 0,0	 2,8
Torfersatz	SP2	 -21,9	 -3,3	 -25,9	 -6,2 0,0 -3,1 -0,3 -7,7 -2,2 -10,6	 -0,1	 -0,4
Maismenge	SP3	 -1,7	 -3,3	 -0,6	 -16,6 0,0 -0,9 -7,4 -0,9 -6,3 -8,9	 -0,1	 4,7
Heizwert	SP4	 -26,1	 -4,3	 -30,4	 -0,1 0,0 -0,2 -2,0 -5,2 -3,8 -17,3	 0,0	 -0,3
	

	

Tabelle	C.18:	 Ergebnisse	der	Sensitivitätsbestimmung	hinsichtlich	der	Szenario	Analyse	der	
Pyrolyse	
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GWP	
[kg	CO2-äq.]

1,8E-02	 2,6E-02 4,3E-02 1,4E-02 1,3E-02 1,2E-02 1,2E-02	 1,4E-02	

PM	
[kg	PM2,5-äq.]

2,2E-05	 6,7E-06 1,4E-05 2,4E-05 1,9E-05 1,8E-05 1,8E-05	 2,4E-05	

FFP	
[kg	oil-äq.]	 4,0E-03	 9,3E-03 1,3E-02 2,5E-03 3,3E-03 2,9E-03 2,7E-03	 2,4E-03	

FETP	
[kg	1,4-DB-äq.] 2,0E-04	 7,2E-05 7,4E-05 8,0E-05 7,7E-05 7,7E-05 7,7E-05	 7,6E-05	

EP	
[kg	P-äq.]	 2,8E-06	 1,0E-06 1,2E-06 2,6E-06 2,1E-06 2,1E-06 2,1E-06	 2,6E-06	

IRP	
[Bq.	Co-60-äq.] 3,2E-04	 2,9E-04 8,7E-04 1,8E-04 2,9E-04 2,5E-04 2,2E-04	 1,7E-04	

ODP	
[kg	CFC-11-äq.]	 7,4E-08	 7,9E-09 2,1E-08 8,5E-08 5,9E-08 5,9E-08 5,9E-08	 8,5E-08	

OFP	
[kg	NOx-äq.] 6,3E-05	 2,4E-05 4,6E-05 7,3E-05 5,4E-05 5,2E-05 5,2E-05	 7,2E-05	

AP	
[kg	SO2-äq.]

8,1E-05	 2,1E-05 4,4E-05 8,7E-05 6,6E-05 6,5E-05 6,5E-05	 8,7E-05	

TETP	
[kg	1,4-DB-äq.] 1,7E-02	 8,2E-03 1,3E-02 6,5E-03 9,0E-03 9,5E-03 9,9E-03	 6,0E-03	

HTPc	
[kg	1,4-DB-äq.] 1,6E-04	 1,3E-04 1,4E-04 1,5E-04 1,5E-04 1,5E-04 1,5E-04	 1,5E-04	

HTPnc	
[kg	1,4-DB-äq.] 1,9E-02	 1,4E-02 1,4E-02 1,6E-02 1,5E-02 1,5E-02 1,5E-02	 1,6E-02	
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Tabelle	C.19:	 Ergebnisse	des	Vergleichs	der	thermochemischen	Konversionsverfahren	mit	
dem	Benchmark	Szenario	
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GWP	
[kg	CO2-äq.]	

1,1E-02	 1,0E-02 5,2E-03 2,3E-02 1,8E-02 1,2E-02 4,3E-02	

PM	
[kg	PM2,5-äq.]	

2,1E-05	 1,2E-05 5,4E-06 1,5E-05 1,9E-05 6,7E-06 2,4E-05	

FFP	
[kg	oil-äq.]	 2,4E-03	 2,4E-03 1,0E-03 6,9E-03 4,4E-03 2,4E-03 1,3E-02	

FETP	
[kg	1,4-DB-äq.]	 3,0E-03	 5,6E-05 4,9E-05 1,8E-04 7,8E-05 7,2E-05 2,0E-04	

EP	
[kg	P-äq.]	 6,6E-05	 3,2E-06 1,6E-06 5,1E-06 2,1E-06 1,0E-06 2,8E-06	

IRP	
[Bq.	Co-60-äq.]	 4,3E-04	 1,3E-04 4,1E-05 4,2E-04 3,0E-04 1,7E-04 8,7E-04	

ODP	
[kg	CFC-11-äq.]	 7,8E-08	 3,7E-08 8,9E-09 5,0E-08 6,2E-08 7,9E-09 8,5E-08	

OFP	
[kg	NOx-äq.]	 1,2E-04	 3,4E-05 1,4E-05 4,2E-05 5,8E-05 2,4E-05 7,3E-05	

AP	
[kg	SO2-äq.]	

6,4E-05	 4,2E-05 1,8E-05 5,5E-05 6,9E-05 2,1E-05 8,7E-05	

TETP	
[kg	1,4-DB-äq.]	 2,0E-02	 6,8E-03 4,9E-03 1,7E-02 7,5E-03 6,0E-03 1,7E-02	

HTPc	
[kg	1,4-DB-äq.]	 4,9E-03	 9,2E-05 7,6E-05 1,1E-04 1,4E-04 1,3E-04 1,6E-04	

HTPnc	
[kg	1,4-DB-äq.]	 2,7E-02	 5,3E-03 4,3E-03 9,0E-03 1,5E-02 1,4E-02 1,9E-02	
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