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Vorwort i

Vorwort des Herausgebers

Scheibentauchkorper konnen gewissermalden als die robustesten biochemischen
Werkzeuge der (Ab)Wassertechnologie bezeichnet werden. Sie bieten sich demzufol-
ge auch dort an, wo entweder nur wartungsarmere Verfahren eingesetzt werden kon-
nen, oder wo systematische und weitergehende urbane Wasserwirtschaft erst beginnt,
also z. B. in den sich entwickelnden Landern. Damit erklart sich die zunehmende Be-
fassung mit dieser Technologie.

Trotz der verstandlichen Forderung nach Robustheit in Bemessung und Betrieb von
Scheibentauchkorperanlagen ist es aus vielerlei Grunden angezeigt, die Leistungs-
fahigkeit dieser Verfahren genauestens zu erfassen und gegebenenfalls bei storenden
Einflissen kompensierende Steuerungsmafnahmen zu ergreifen. Die quantitative Er-
fassung der Leistungsfahigkeit solcher Anlagen verlangt die Messung der Aktivitat des
Biofilms von Scheibentauchkdrpern. Ist dies moglich, dann wird einerseits Entwurf und
Betrieb auf eine bessere Basis gestellt und andererseits auch die Ubertragbarkeit von
Erfahrungen aus einem Anwendungsbereich in einen anderen (etwa mit unterschiedli-

chen Substraten oder bei veranderten Betriebstemperaturen) moglich.

Dies ist der Hintergrund dieser Arbeit. Es geht im Wesentlichen um ,die Entwicklung
einer analytischen Prozedur zur Bestimmung der Aktivitdt des Biofilms in Scheiben-
tauchkoérpern®. Das von der Autorin ausgewahlte Verfahren existiert seit geraumer
Zeit, ist allerdings im Hinblick auf seine Brauchbarkeit fur Biofilmsysteme von Schei-
bentauchkorpern noch nicht systematisch geprift worden. Es werden die ,Einfllisse
verschiedener Parameter auf die Formazanproduktion bzw. Aktivitdt untersucht und
daraus abgeleitete optimale experimentelle Bedingungen vorgestellt. Die analysierten
EinflussgréBen umfassten u.a. die Probenlagerung, die Sauerstoffkonzentration, Inku-
bationszeit und -temperatur, den pH-Wert, das eingesetzte organische Substrat sowie
die TTC-Konzentration, Extraktionslésung, Wellenldnge der Absorptionsmessung und
Vorbereitung der Kontrollproben.” (zitiert aus der Arbeit Homa S. 92).



i Vorwort

Aus dem oben Gesagten wird deutlich, dass es sich um eine Entwicklung resp. Adap-
tation eines analytischen Verfahrens handelt und dass die genaue Demonstration der
Brauchbarkeit einer Analysemethode fur die Biofilmaktivitatsmessung zum Einsatz in
Scheibentauchkorpern also das Hauptinteresse dieser Schrift ist. Dies so, dass die
Methode so einfach wie moglich bleibt, so kostengunstig wie wunschenswert und vor
allem so reproduzierbar und eindeutig wie erforderlich.

Fur den an der Verfahrenstechnik der Scheibentauchkorper Interessierten sind insbe-
sondere folgende Beobachtungen und Feststellungen der Autorin von grofierer Bedeu-
tung. Es ist eine Verfahrensweise fur die Biofiimentnahme mittels eingesetzter Pro-
be(nahme)plattchen entwickelt worden, die den Biofilm in seiner Struktur weder veran-
dert oder schadigt. Ein Vergleich von gemessener Atmungsaktivitat (klassische Me-
thode zur Beschreibung von Biofilmaktivitaten, die aber experimentell schwierig sein
kann) mit der an gleichen Proben gemessenen Dehydrogenasenaktivitat fur verschie-
dene Biofilmkonstellationen (auf den von der Autorin konzipierten Probenahmeplatt-
chen) zeigt eine sehr hohe Korrelation und belegt, dass das Verfahren der Dehydro-
genasenaktivitatsmessung die Biofilmaktivitat sehr gut wiedergibt. Noch wichtiger fur
den am Transfer dieser Verfahrenstechnologie in andere Anwendungsbereiche Inter-
essierten ist die Demonstration der eindeutigen Wiedergabe des Einflusses von Sub-
stratkonzentration und Reaktionstemperatur auf die Biofilmaktivitat durch die gemes-
senen/beobachteten Dehydrogenasenaktivitaten. Schliel3lich wird mit den vorgestell-
ten Messungen auch noch einmal bestatigt, was immer wieder argumentiert oder zu-
mindest vermutet wurde, was aber in der quantitativen Eindeutigkeit noch nicht gezeigt
wurde, dass namlich die Biofilmaktivitat von der Biofilmdicke in groRem Malde beein-
flusst wird (zunachst zunehmende Aktivitat mit wachsender Dicke, bis dann eine Akti-
vitatsverringerung wieder einsetzt, wohl aufgrund von Transportlimitierungen) und
dass die sequentiellen Scheiben des Tauchkorpersystems von den ersten bis zu den
abschlieenden nicht nur verschieden dicke Biofilme aufweisen, sondern auch sehr
unterschiedliche Aktivitaten haben (mussen). Letztere analysiert die Autorin auch mit
der von Schwarz et al. vorgeschlagenen ,RNA/DNA Quotientenmethode® zur Messung
biochemischer Aktivitaten. Der Bericht wird mit der fur die praktische Anwendung sehr
wichtigen Bemerkung beschlossen, dass ,der Dehydrogenasentest ein geeignetes
Werkzeug fiir die Uberwachung von ...Scheibentauchkérperanlagen (ist), mit dem in-
nerhalb kurzer Zeit eine Aussage lUber den momentanen Zustand des Biofiims ge-
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macht... werden kann. (Dies) ...verlangt jedoch ein langfristig angelegtes Unter-
suchungsprogramm... Untersuchungen an definierten Segmenten auf den Scheiben,
in Form von demontierbaren Tréagern, sind anzuraten.” (Zitat aus der Arbeit Homa,
S. 127).

Karlsruhe, im Marz 2010 H. H. Hahn



iv Kurzfassung

Kurzfassung

Die Reinigungsleistung eines Scheibentauchkorpers hangt direkt von der Aktivitat des
Scheibenbewuchses ab. Daher sollten Parameter, welche den physiologischen Zu-
stand der Biomasse beschreiben, in die Uberwachung von Anlagen einbezogen wer-
den. Dies erfordert jedoch die Entwicklung einer zuverlassigen und prazisen Methode
zur Quantifizierung der Biofilmaktivitat.

Ein Biofilm ist eine Gemeinschaft unterschiedlicher Mikroorganismenarten. Da die De-
hydrogenasen im Stoffwechsel der aeroben, fakultativ aeroben und anaeroben Bakte-
rien vorkommen, ist die Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat fur die Analyse des
Biofilms besonders geeignet.

Die Dehydrogenasenaktivitat wird durch den Einsatz von Tetrazoliumsalzen ermittelt,
welche als artifizielle Elektronenendakzeptoren dienen und die von den Dehydro-
genasen abgetrennten Wasserstoffatome ubernehmen. Gleichzeitig erfolgt die Reduk-
tion des fast farblosen Tetrazoliumsalzes zum rotlichen, unloslichen Formazan, des-

sen Menge proportional zu der Intensitat mikrobieller Stoffumsetzungen ist.

Die Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat findet breite Anwendung in unterschied-
lichen Forschungsbereichen. Auf dem Gebiet der Abwasserreinigung wird der Dehyd-
rogenasentest vor allem fur Fadenbakterien und Belebtschlamme angewendet. Im
Hinblick auf die Schwierigkeiten mit der Probenentnahme wird er jedoch seltener flr
Biofilme eingesetzt. Wird er dennoch verwendet, so wird die fixierte Biomasse in aller
Regel von der Aufwuchsflache abgelost, suspendiert und weiter wie ein Belebt-
schlamm betrachtet. Die so bestimmte Aktivitat spiegelt jedoch nicht die in situ Aktivitat
des Biofilms wider. Die Aktivitatsbestimmung ohne vorhergehende Abtrennung der
Biomasse ist bislang nur fur Biofilme auf Aktivkohlegranulat, Glasperlen und Sand ein-
gesetzt worden, in welchen die Biomassenmenge viel geringer ist als in einem Schei-

bentauchkorper.

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurden die Einflusse verschiedener Reaktions-
parameter auf die Dehydrogenasenaktivitat des Biofilms aus Scheibentauchkorpern
analysiert (siehe Kap. 6.2) und die an dieses System angepasste Methode zur Be-
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stimmung der Dehydrogenasenaktivitat dargestellt und diskutiert. Die Biofilmproben
stammten aus einer eigens konzipierten, konstruierten und betriebenen Scheiben-
tauchkorperanlage im Labormalistab mit entfernbaren Aufwuchsplattchen, die einen
reproduzierbaren Aufwuchs des Biofilms auf definierten Oberflachen gewahrleisteten.
Die Bestimmung der Aktivitat erfolgte ohne vorhergehende Abtrennung der Biomasse

von dem Tragermaterial.

Die Ergebnisse zeigten, dass die modifizierte Methode zur Bestimmung der Dehydro-
genasenaktivitat mit der Aktivitatsbestimmung nach Sauerstoffverbrauch korrelierte,
was ein grundlegendes Kriterium fur die Validierung solcher Methoden ist. Somit konn-
te der Dehydrogenasentest erfolgreich eingesetzt werden.

Die Untersuchungen zur Aktivitatsanderung mit zunehmender Biofimmenge (siehe
Kap. 6.5.1) zeigten, dass die Gesamtaktivitat des Biofilms mit der Zunahme der Bio-
filmdicke bzw. des Bewuchses bis zum Erreichen eines maximalen Aktivitatswertes

zunahm und nicht weiter gesteigert werden konnte.

Zudem wurde gezeigt, dass die Veranderungen der Temperatur und Substratkonzen-
tration als Schwankungen der Dehydrogenasenaktivitat erkannt werden konnen (siehe
Kap. 6.5.2).

Daruber hinaus, basierend auf den Dehydrogenasenaktivitatswerten, wurde die Vertei-
lung der Aktivitat in der Langsachse des Scheibentauchkorpers dargestellt (siehe
Kap. 6.5.3).

Die Ergebnisse aus dieser Arbeit zeigen, dass die modifizierte Methode zur Bestim-
mung der Dehydrogenasenaktivitat fur prazise, schnelle, kostenglnstige und wenig
arbeitsaufwandige Abschatzungen der mikrobiellen Aktivitat in Scheibentauchkdorpern
sehr gut geeignet ist. Der Dehydrogenasentest ist als Indikator von Aktivitatseinbulden
der Biomasse zu empfehlen (siehe Kap.9), da Uber diese Aktivitdtsmessung die

storenden Einflusse in der biologischen Stufe rechtzeitig erkannt werden konnen.
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Vi Abstract

Abstract

The performance of rotating biological contactor systems (RBCs) is based on the
metabolic activities of the microorganisms attached to the disc surface. Therefore, pa-
rameters describing their physiological status should be involved into the plant moni-
toring. Consequently, there is a need for the development of an accurate and reliable
method for measuring biofilm activity.

Biofilm is a complex microbial community. Since the dehydrogenases are key en-
zymes of the aerobic, facultative aerobic and anaerobic bacterial metabolism, the de-
termination of the dehydrogenase activity is particularly suitable for the analysis of
biofilm.

The determination of the dehydrogenase activity is based on the application of tetra-
zolium salts, which replace the natural terminal electron acceptors. It is a water-soluble
and almost colourless chemical. After reduction it converts into a water insoluble, in-
tensely colored formazan. The amount of formazan is proportional to the dehydro-

genase activity of the microorganisms.

The dehydrogenase activity method has been applied in various research areas.
Within the field of wastewater treatment, it was mainly used for filamentous bacteria
and activated sludge. Sampling was one of the limiting steps in the biofilm analysis.
Fixed biomass was mostly removed from the support media, suspended and analysed
like activated sludge. Thus the measured activity did not represent the in situ value.
Determinations with undetached biofilm have been carried out on activated carbon
granules, glass beads and sand, where the biomass amount is not comparable with
the one in RBCs.

In this study, the procedure for the dehydrogenase activity determination of biofilm has
been critically examined, the effect of affecting factors has been analysed and the
method got adapted to biofilms in RBCs (see Chapter 6.2). The experimental investi-
gations were performed using a laboratory-scale RBC with removable coupons as re-
producible surfaces for biofilm growth, which could be collected without any interfer-
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ence to the structure of the biofilm. Biomass samples were investigated without pre-

separating the attached biofilm from the coupons.

The results showed that the dehydrogenase activity, measured by the modified me-
thod, correlates well with oxygen uptake rate measurement, what is the essential crite-
rion for the validity of such assays. Therefore, the dehydrogenase activity determina-
tion could be applied successfully.

The studies of the activity variation with increasing biofilm quantity (see Chapter 6.5.1)
indicated an increase of the total activity of the biofilm with increasing thickness and
areal density of the biofilm until a certain value is reached and cannot be improved any
further.

It was also shown that changes in the temperature or substrate concentration can be
recognised as the corresponding variations of the dehydrogenase activity (see Chapter
6.5.2).

Moreover, based on the determined values of the dehydrogenase activity the distribu-
tion of the microbial activity along the axis of the rotating biological contactor was
shown (see Chapter 6.5.3).

The results of this study show, that the modified method for dehydrogense activity de-
termination is well suited for convenient, accurate, rapid and inexpensive measure-
ments of microbial activity in rotating biological contactors. The dehydrogenase activity
is recommended as an indicator of biomass activity losses and should be used for rou-
tine measurements in biological treatment processes (see Chapter 9).
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Einleitung 1

,Wir erben die Erde nicht von unseren Vorfahren,
wir leihen sie von unseren Kindern.*

Antoine de Saint-Exupéry

1. Einleitung

Die Industrieentwicklung und der zunehmende Bevolkerungswachstum sowie daraus
resultierende Verschmutzungsprobleme verstarken die Notwendigkeit des Umwelt-
schutzes. Die natlrlichen Ressourcen sind begrenzt und sollten daher so behandelt
werden, dass sie noch den nachsten Generationen dienen konnen. In dieser Hinsicht
ist die Abwasserreinigung einer der Grundprozesse, welche die Umweltverschmutzung
kontrollieren. Da teilweise Flisse und Seen fur die Trinkwasserversorgung herange-
zogen werden mussen, steigen die Anforderungen des Gewasser- und Gesundheits-
schutzes an Klaranlagenablaufe (KuBIN, 2004).

Im Gegensatz zu konventionellen Abwasserreinigungsanlagen zeichnen sich die
Reaktoren mit immobilisierter Biomasse bzw. Biofilmreaktoren durch eine Vielzahl von
Vorzugen aus. Die Schlammproduktion ist betrachtlich reduziert und der Schlamm
weist sehr gute Absetzeigenschaften auf (D’ANTONIO et al., 1997). Unter ihnen ist be-
sonders der Scheibentauchkorper hervorzuheben, da bei sehr geringen Betriebs- und
Wartungskosten eine beachtliche Reinigungsleistung erzielt werden kann (ATV-
DVWK-A 281, 2001). Besonders erwahnenswert ist auch der niedrige Energiebedarf,
der fur eine Scheibentauchkorperanlage lediglich bei 20 bis 30 % des Gesamtenergie-
bedarfs der herkommlichen Belebungsverfahren betragt (ATV, 1997).

Die kommerzielle Anwendung der Scheibentauchkorper fand erst in den sechziger
Jahren des letzten Jahrhunderts statt, jedoch hat sich aufgrund der fehlenden Grund-
lagen und Bemessungsmethoden die Akzeptanz fur dieses Verfahren stark verzogert
(SEkouLOV et al., 1997). Im Laufe der Jahre wurden die Scheibentauchkdrper hinsich-
tlich verschiedener spezifischer Aspekte untersucht und die Optimierung dieses Sys-

tems ist ein wichtiges Forschungsbereich geworden (CORTEZ et al., 2008).



2 Einleitung

Die Konstruktion der Anlagen, der Abbau organischer Abwasserinhaltsstoffe oder die
Zusammensetzung und Struktur des auf den Scheiben wachsenden Biofilms wurden
in der Fachliteratur (ZAHID & GANCZARCZYK, 1994a; VENKATARAMAN et al., 1997; ISRANI
et al., 2002; MARTIN-CERECEDA et al., 2002b und TAWFIK et al., 2006) bereits beschrie-
ben. Die Stoffwechselaktivitat der Mikroorganismen, die eigentlich ein Mal} fur das
mikrobielle Reinigungspotential ist und direkt die Eliminationsleistung des Systems
beeinflusst, wurde wiederum bisher noch nicht naher untersucht. Nach wie vor ist eine
,black box“-Betrachtungsweise in der Abwassertechnologie vorherrschend. Jedoch
kann ohne einen tieferen Einblick in die biologischen Vorgange eine weitere Optimie-
rung der Abwasseranlagen nicht erreicht werden (KAPPLER, 2002). Es sollte daher ne-
ben der Ublicherweise gemessenen Zulauf- und Ablaufqualitat und den physikalischen
Parametern (pH-Wert, Sauerstoffgehalt, elektrische Leitfahigkeit, geloste und abfilt-
rierbare Stoffe etc.), die Aktivitat des Biofiilms bestimmt werden (ZAHD &
GANCZARCZYK, 1994a und ANDREOTTOLA et al., 2002).

Durch die inhibierenden und toxischen Stoffe im Zulauf der Abwasserreinigungsanlage
sowie verschiedene verfahrenstechnische Eingriffe wird die Aktivitat des Biofilms ge-
stort. Die storenden Einflisse in der biologischen Stufe kdnnen demzufolge Uber die
Aktivitatsmessung rechtzeitig erkannt und Aussagen Uber das Ausmal des Einflusses
durch Anderungen der Aktivitat getroffen werden.

Aufbauend auf der Aktivitat lassen sich aul’erdem wichtige Hinweise fur den Betrieb
der Anlagen ableiten, damit eine hohere Leistungsfahigkeit des Prozesses und Ein-
sparungen der Betriebskosten erzielt werden konnen (ANDREOTTOLA et al., 2002).

Derzeit fehlen geeignete praxistaugliche Kriterien, die eine Bewertung der Aktivitat des
im Scheibentauchkorper vorhandenen Biofilms erlauben. Das Verstandnis des physio-
logischen Verhaltens verlangt eine prazise und zuverlassige Methode, welche die Be-
stimmung der Aktivitdt ermdglicht. Diese musste eigens dafur ausgewahlt und ange-
passt werden, was in den folgenden Kapiteln beschrieben wird.
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2. Struktur der Arbeit

Die vorliegende Arbeit beschaftigt sich mit der Aktivitat des Biofilms in Scheibentauch-
korpern. Die Scheibentauchkorper gehoren zu Biofilmreaktoren, bei denen die Orga-
nismen als biologischer Film auf festen Unterlagen sitzen, daher sollen im Weiteren
(Kap. 3) die Grundprinzipien und die Einteilung der Biofilmverfahren dargestellt wer-
den. Daneben wird das Scheibentauchkorperverfahren eingehend beschrieben und
die bisherigen an Scheibentauchkorpern durchgefuhrten Untersuchungen erlautert.
Zum Verstandnis der generellen biologischen Vorgange und deren Bedeutung werden
Definition, Aufbau sowie Funktion des Biofilms erklart. Weiterhin werden die verschie-
denen Methoden zur Biofilmanalyse erwahnt und die Verfahren zur Bestimmung der
mikrobiellen Aktivitat mit Betonung der in dieser Arbeit angewendeten Methoden dar-
gestellt. Die Zielsetzung der Arbeit wird in Kapitel 4 formuliert. Anschlieliend werden in
Kapitel 5 der Aufbau und Betrieb der Versuchsanlage dargestellt und die angewende-
ten Methoden naher beschrieben. Nachdem die Ergebnisse in Kapitel 6 abgebildet
und in Kapitel 7 diskutiert werden, wird in Kapitel 8 die Zusammenfassung dargestellt
und die Schlussfolgerungen gezogen. In Kapitel 9 werden Empfehlungen fur die An-
wendung der Methode sowie ein Ausblick auf den weiteren Forschungsbedarf fur zu-
kunftige Planungen gegeben.



4 Grundlagen

3. Grundlagen
3.1. Grundlagen der Biofilmverfahren

3.1.1. Biofilmverfahren in der Abwassertechnik

Die Biofilmverfahren sind unter Heranziehung der DIN 4045 (2003), DIN EN 1085
(2000) und DIN EN 12255-TEIL 7 (2002) als Verfahren definiert, in denen sich die Mik-
roorganismen in der Form von Biofilm (siehe Kap. 3.2.1) am Tragermaterial ansiedeln
(ATV-DVWK IG-5.6, 2004).

Seine Ursprunge hat die Anwendung der immobilisierten Mikroorganismen zur Abwas-
serreinigung im 19. Jahrhundert, jedoch fand nach der Entwicklung des Belebt-
schlammverfahrens 1914 aufgrund geringerer Eliminationsleistung der Biofilmverfah-
ren eine Abkehr von diesen statt (BOHM & WILDERER, 1997; D’ANTONIO et al., 1997 und
LAZAROVA & MANEM, 2000). Die steigenden Anforderungen an die Abwasserreinigung
und die spatere Einflhrung der innovativen Anlagenkonfiguration und neuer Trager-
materialen mit hoher Bewuchsoberflache machten die fixierenden Biofilmprozesse zu
einer verheilRungsvollen Technologie der Abwasserreinigung, was einer Vielzahl von
Vorzugen wahrend des Betriebs gegenuber herkdmmlichen Belebtschlammverfahren
zugeschrieben wurde (MUDRACK & KUNST, 2003). Wegen ihrer kompakten Konstruk-
tionsweise und einer hohen Biomassekonzentration beanspruchen die Reaktoren mit
immobilisierter Biomasse bzw. Biofilmreaktoren weniger Raum bei gleichzeitiger Mobi-
litat (MUDRACK & KUNST, 2003). Zudem haben sie lediglich geringe Auswirkungen auf
das Landschaftsbild und verursachen keine zusatzlichen Larm- oder Geruchsbelasti-
gungen. Hinzu kommt, dass die Produktion von Schlamm in den oben genannten
Reaktoren erheblich reduziert wird, wobei der entstehende Schlamm aul3erdem sehr
gute Absetzeigenschaften aufweist (D’ANTONIO et al., 1997). Es entfallt auch die Be-
lebtschlammruckfuhrung, welche beim Belebungsverfahren erforderlich ist (ATV,
1997). Schlielllich zeigen die Biofilmreaktoren keine bemerkenswerten Schwankungen
der Reinigungsleistung bei Veranderung der hydraulischen und organischen Belas-
tung, sind leicht bedienbar und sehr wirtschaftlich im Betrieb (BITTON, 1994).

Die im Laufe der Jahre zusehends erkannten Vorzuge der Biofiimverfahren und das
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sich immer weiter ausbreitende Anwendungsspektrum von aerobem Abbau der orga-
nischen Stoffe durch Nitrifikation, Denitrifikation bis zur biologischen Phosphatelimina-
tion trugen dazu bei, dass die Biofilme haufiger in der Abwasserreinigung eingesetzt
wurden und schon Anfang des 21. Jahrhunderts ein Viertel der weltweit vorkommen-
den Abwasserbehandlungsanlagen mit unterschiedlichen Variationen von Biofilmtech-
niken arbeiteten (CHol et al., 2001).

Berieselt (Tropfkorper)
S
X
o
E=) Getaucht
(O]
o]
D
&L

Mit Filterwirkung (Biofilter)

é’ g Walzentauchkoérper
o :B
= X
S5
QC:J E Scheibentauchkorper

Schwebebett
Dichte des Tragers ca. 1 g/cm?

Biofilmverfahren

Wirbelbett/FlieRbett
Dichte des Tragers deutlich > 1 g/cm?

Frei bewegliche
Aufwuchskorper

Ortsfest eingebaute Aufwuchsflachen

Rotierende Aufwuchsflachen

Kombiniertes
Verfahren

Schwebende Aufwuchsflachen

Abb. 3.1: Systematische Einteilung von Biofilmverfahren (ATV-DVWK IG-5.6, 2004)

Mittlerweile lassen sich die Biofilmverfahren grundsatzlich in Festbettreaktoren, Rotati-
onstauchkorper, frei bewegliche Aufwuchskorper und kombinierte Verfahren (sessile
und suspendierte Biomasse) einteilen (Abb. 3.1), die unter aeroben, anoxischen oder

anaeroben Bedingungen betrieben werden konnen (DIN EN 12255, 2002).
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3.1.2. Definition und Funktionsweise eines Scheibentauchkor-
pers

Der bekannteste Vertreter der Rotationstauchkorper ist der Scheibentauchkorper. Er
besteht aus einer Serie von rotierenden Kunststoffscheiben, die in geringen Abstanden
auf einer horizontalen Welle befestigt und maximal bis zur knappen Halfte in einer vom
Abwasser durchflossenen Wanne eingetaucht sind. Da sich die Wanne in der Regel
aus hintereinander angeordneten Walzen (Kaskadenordnung) zusammensetzt, herr-
schen in den einzelnen Kaskaden unterschiedliche physisch-chemische und biologi-
sche Bedingungen. Die abgestuften Raumbelastungen ergeben sich dementspre-
chend aus einem unterschiedlichen Bewuchs der Scheiben (MARTIN-CERECEDA et al.,
2002a und ROSKE & UHLMANN, 2005).

Die Funktionsweise des Scheibentauchkorpers basiert auf der Stoffwechselaktivitat
der komplexen mikrobiellen Gemeinschaft, die sich auf den Scheibenflachen bildet.
Bei jeder Umdrehung folgt auf die Substrataufnahme wahrend des Eintauchens des
Biofilms in das Abwasser die Sauerstoffaufnahme oberhalb des Abwasserspiegels.
Dabei muss die eingestellte Rotationsgeschwindigkeit so bemessen sein, dass sich
der Bewuchs wegen zu grofRer Zentrifugalkrafte nicht ablost und der Kontakt des Bio-
films mit der gasformigen Phase optimal fur die Sauerstoffanreicherung ist, zugleich
aber eine ausreichende Turbulenz in der Wanne gewahrleistet ist, um Schlammabla-
gerungen zu verhindern (HARTMANN, 1992 und ATV, 1997). Der Sauerstoff wird an-
schlieBend beim Kontakt mit organischen Stoffen wahrend der Eintauchphase umge-
setzt. Dadurch kann bis zu 97 % des im Zulauf enthaltenen BSBs abgebaut werden
(KINNER et al., 1983).

Die ersten die Rotationstauchkorper betreffenden Erwahnungen stammen aus der Zeit
um 1900. Sie betrafen den Betrieb der Tauchwalzen, die aus bis zur Halfte im Abwas-
ser eingetauchten, rotierenden Holzlatten erstellt und mit Reisig gefiillt wurden’. Die
nachsten Untersuchungen, bezogen auf den Einsatz von rotierenden halbeingetauch-

ten Scheiben zur Behandlung des aus Faulgruben ablaufenden Abwassers, wurden

' Die Entwicklungsgeschichte der Scheibentauchkérper nach BREITHAUPT (1997)
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von DOMAN (1929) durchgefuhrt und beschrieben. Auf Grund der niedrigen erzielten
Leistungsfahigkeit des damals so genannten Tauchtropfkorpers geriet das Interesse
fur diesen Prozess in Vergessenheit und trat erst in den spaten 50er Jahren des ver-
gangenen Jahrhunderts wieder auf. HARTMANN (1960) konstruierte eine Scheiben-
tauchkorperanlage mit Eternitscheiben (Durchmesser 1 m, Eintauchtiefe 0,3 m), die
sehr gute Abbaufahigkeiten aufwies. Dies fuhrte zur Weiterentwicklung und anschlie-
Render kommerzieller Anwendung des Verfahrens. Die anfanglich sehr schweren
Scheiben, die den Einsatz von langeren freitragenden Wellen erschwerten und sehr
hohe Biegebelastungen an der Welle erzeugten, wurden im Laufe der Jahre durch ge-
schaumte Polystyrol- und anschlielend durch leichte Kunststoffscheiben (PVC, PE,
PP, PE-HD) ersetzt (KEMPA, 2001). Heutzutage werden die Scheibentauchkorper ne-
ben den Eigenschaften, die allen Biofilmverfahren zugeschrieben werden kdnnen (sie-
he Kap. 3.1.1), hauptsachlich im Hinblick auf sehr geringe Betriebskosten bei einer
beachtlich hohen Reinigungsleistung angewendet (ATV-DVWK-A 281, 2001 und
CORTEZ et al., 2008). Der Wartungsaufwand, der sich auf Olwechsel, Abschmieren der
Antriebselemente und Sauberhalten der Anlage beschrankt, ist gering (ATV, 1997).

3.1.3. Bemessung und Leistungsfahigkeit von Scheibentauch-
korpern

Fur die Bemessung der biologischen Stufe ist die Menge der vorhandenen Biomasse,
welche die organischen Stoffe des Abwassers abbaut und die anorganischen Stoffe
teilweise oxidieren kann, mafligebend (ATV, 1997).

Wahrend die Schlammmenge im Belebungsbecken leicht bestimmbar ist und die Be-
lebtschlammverfahren aufgrund der Schlammbelastung Brs (kg BSBs/kg TS-d) be-
messen werden konnen, ist die im Scheibentauchkorper vorhandene Biomasse ohne
Storung der normalen Funktion der Anlage nicht fassbar (NowAK et al., 1998). Der
Bewuchs der Scheiben unterscheidet sich von Kaskade zu Kaskade, weshalb der
maRgebliche Bemessungsparameter? die auf die Bewuchsfliche bezogene Kohlen-

> Die Bemessung der Scheibentauchkérper erfolgt nach dem ATV-DVWK-A 281 (2001) ,Be-
messung von Tropfkdrpern und Rotationstauchkdrpern®.
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stoff- oder Stickstoffbelastung bzw. BSBs- (Bagss, g BSBs/m?.d) und TKN-Flachen-
belastung (Batkn, 9 TKN/m?d) ist. Im Hinblick auf seinen geringen Anteil an der Reini-
gungsleistung bleibt der in der Wanne in Suspension gehaltene belebte Schlamm un-
berucksichtigt.

Die erforderliche theoretische Oberflache der Scheiben wird in Abhangigkeit vom an-
gestrebten Reinigungsziel ermittelt, wobei sie nicht den Wert von 150 m*/m? in der ers-

ten hochbelasteten Kaskade Uberschreiten sollte.

Zur Berechnung der notwendigen theoretischen Oberflache werden folgende Formeln
verwendet (Gl. 3.1 und GlI. 3.2):

Bd,BSB,ZB -1000

Aprc = [m?] 3.1)
BA,BSB
zuzuglich bei Nitrifikation:
B -1000
Apry = LA [m?] (3.2)

B ATKN

Hierbei stehen die einzelnen Formelzeichen fur folgende Grolen:

ArTC theoretische Oberflache zur Kohlenstoffelimination
[m?;

ARTN theoretische Oberflache zur Nitrifikation [m?];

Bagss BSBs-Flachenbelastung [g/m?.d];

BaTkn TKN-Flachenbelastung [g/m2.d];

Bapgssze tagliche BSBs-Fracht im Zulauf zum biologischen Teil
[kg/d];

Ba kN, zB tagliche TKN-Fracht im Zulauf zum biologischen Teil
[kg/d].

Die gesamte erforderliche theoretische Oberflache wird also aus der zum Reaktor zu-
flieBenden taglichen BSBs- und TKN-Fracht sowie aus den zulassigen Flachenbelas-
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tungen Bagss und Ba tkn errechnet (Gl. 3.3):

Agr = Apr.c + Arr v [m?] (3.3)

Fur die Bemessung der Bewuchsflache ist in Abhangigkeit von den zu erwartenden
Prozessen von 2 bis 4 Kaskaden auszugehen. Die zulassige Belastung wird im Fol-
genden aufgezeigt:

Abwasserreinigung ohne Nitrifikation:
- 2-stufige Kaskaden: Bagss < 8 g/m>d
- 3- und 4-stufige Kaskaden:  Bagss < 10 g/m?d

Abwasserreinigung mit Nitrifikation:
- 3-stufige Kaskaden: Bagse < 8 g/m?d und Batkn < 1,6 g/m*d
- 4-stufige Kaskaden: Bagse < 10 g/m?d und Batkn < 2 g/m?d

Bei den Klaranlagen mit Anschlussgrof3en von 50 bis 1000 EW wird wegen den auftre-
tenden Zufluss- bzw. Belastungsspitzen die zulassige BSBs-Flachenbelastung auf

4 g/m?d und die TKN-Flachenbelastung auf 1,2 g/m®d linear abgemindert.

Der ausreichende Abstand zwischen den Scheiben sorgt fur die ungehinderte Stro-
mung von Abwasser und Luft (DIN EN 12255, 2002) und hangt von der Flachenbelas-
tung der jeweiligen Kaskade ab. Bei den BSBs-Flachenbelastungen = 20 g/m?d in ei-
ner Stufe wird ein Abstand der Scheiben vore 18 mm empfohlen, bei Belastungen
von < 20 g/m*d hingegen 15 mm. Ublicherweise haben die einzelnen Scheiben des
Scheibentauchkorpers einen Durchmesser zwischen 1 und 5 m und die Wellen eine
Lange bis zu 10 m. Ein Wannenvolumen von etwa 4 L/m? der theoretischen Scheiben-
oberflache sollte aufgrund moglicher Belastungssto3e nicht unterschritten werden.

Als konventionelle Technik zur Ermittlung der Effizienz des Scheibentauchkorpers gilt
die Bestimmung des Substratumsatzes. Der Substratumsatz, bestehend aus den ana-
lytischen Messungen des biochemischen Sauerstoffbedarfs (BSBs), des chemischen

Sauerstoffbedarfs (CSB) oder des Umsatzes eines spezifischen Substrats wie u.a.
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Phosphor oder Stickstoff in verschiedenen Formen, wird auf die Flache und die Zeit
bezogen und als Flachenumsatzleistung® in kg Differenz X/m?.d ausgedriickt. Zu Ver-
fahrensvergleichen und Dimensionierungszwecken werden Ofter einfach die Erfah-
rungswerte der Umsatzleistungen angegeben (SCHMID-SCHMIEDER, 2001). Diese be-
schreiben die makroskopische Prozessleistungsfahigkeit, erbringen aber keine detail-
lierten Informationen Uber die in situ Physiologie der Mikroorganismen (BOLTON et al.,
2006).

3.1.4. Untersuchte Aspekte der Scheibentauchkorpertechnolo-
gie

In der Forschung wurden im Laufe der Jahre bereits mehrere Untersuchungen zu ver-
schiedenen Aspekten von Scheibentauchkorpern durchgefuhrt und beschrieben. Sie
umfassen hauptsachlich Kinetik und Konstruktion des Scheibentauchkorpers (PANO et
al., 1980; NISHIDOME et al., 1994, D’ANTONIO et al., 1997; MBA et al., 1999 und GRIFFIN
& FINDLAY, 2000), Nitrifikation und Abbau der organischen Abwasserinhaltsstoffe
(GONEC & HARREMOES, 1985, RADWAN & RAMANUJAM, 1997, KINLI, 1999, KUBSAD et al.,
2005 und BLANK et al, 2008) sowie den Einfluss der Biozide (LAOPAIBOON et al., 2002)
und Prozessvariablen (BANERJEE, 1997; LU et al., 1997, NAJAFPOUR et al., 2006;
TAWFIK et al., 2006 und CORTEZ et al., 2008) auf die Leistungsfahigkeit des Systems.
Der auf den Scheiben haftende Biofilm wurde ebenfalls bereits beschrieben, allerdings
lediglich bezogen auf seine Struktur (ZAHID & GANCZARCZzYK, 1994a, EGLI et al., 2003,
MENG & GANCZzARCZzYK, 2004 und HANWOONG et al., 2008) und Zusammensetzung
(VENKATARAMAN et al., 1997; MARTIN-CERECEDA et al., 2002b und PYNAERT et al.,
2003). Das physiologische Verhalten bzw. die Aktivitat der Mikroorganismen in Schei-
bentauchkorpern wurde bisher noch nicht untersucht.

3 Unter ,X“ ist BSBs, CSB, NH,-N, NOs-N, etc. zu verstehen.
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3.2. Mikrobiologische Grundlagen

3.2.1. Biofilme

Abwasserbiofilm besteht aus biologisch vielfaltiger Mikroflora, hauptsachlich Bakterien
sowie einzelligen eukaryotischen Lebewesen wie Mikroalgen, Mikropilzen und Proto-
zoen wie Flagellaten, Ciliaten und Amoben. In einer nahrstoffreichen und aeroben
Umgebung konnen sowohl Vielzeller (Metazoen) wie Rotatorien, Anneliden, Nemato-
den als auch Insektenlarven oder Schnecken, die sich von den Biofilmorganismen er-
nahren, im Biofilm vorhanden sein (Abb. 3.2).

Protozoa
(Amobe)

Bakterienkolonie %3

e 'y : O
T 2
Protozoa . - LA ©
(Ciliata) ~E bl g OE)
- H:LE 1 Bess: o
L ;‘_8

Metazoa ] |

(Nematoden, Rotatorien)

Fadenbakterien f i

sorbierte Stoffe

organische ~ Biofilm
Faser

Abb. 3.2: Schematische Darstellung eines Abwasserbiofiims (MARTIN-CERECEDA et al.,
2002a)

Eine entscheidende Rolle in der Abwasserreinigung spielen jedoch die Bakterienpopu-
lationen, welche die hochmolekularen, energiereichen Abwasserinhaltsstoffe, die
Nahrstoff- oder Zehrstoffcharakter haben, aufnehmen oder umsetzen und sowohl zum
Aufbau der korpereigenen Substanz als auch zur Energiegewinnung verwenden
(Abb. 3.3).

Die Bakterien charakterisieren sich durch unterschiedliche Arten der Energie- und

Kohlenstoffquellen und die ungleiche Empfindlichkeit gegenuber Sauerstoff.
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Energiestoffwechsel u.a. H,O, CO,, NO;

+ 0, Energie (ATP)

\ 4

Abwasserinhaltsstoffe

polymere Makromolekile
(Nukleinsauren, Proteine,
A/ > Reservestoffe, Zellwand-
bestandteile)

]

Baustoffwechsel

Abb. 3.3: Schema des Bakterienmetabolismus (verandert nach MUDRACK & KUNST, 1994)

Die phototrophen Bakterien, die als Energiequelle Strahlungsenergie nutzen, sind von
geringerer Bedeutung in der biologischen Abwasserreinigung (BITTON, 1994). Wichti-
ger sind die chemotrophen Bakterien, zu denen die meisten Bakterien, die sich im Bio-

film befinden, gehoren (Tab. 3.1).

Tab. 3.1: Klassifikation der Bakterien in biologischen Abwasserreinigungssystemen nach
RHEINHEIMER et al. (1988)

Organismengruppe C- Elektronen- Produkte des | Tatigskeitsmerkmale
quelle | -donator | -akzeptor Abbau-
stoffwechsels
0, CO,, NH," Aerobe Bakterien
NO3 NO, Nitratreduzierer 22 _
5.0
Primarabbauer | Org.C | Org.C NO; N, Denitrifikanten S8 S
(gelost) NO, €0 ®
o H oM
5 <
org. C org. C Anaerobe Bakterien
CO, NH,* 0, NO, Ammoniakoxidierer |
0O
£50
Nitrifikanten 593
CO, NO, 0, NO3 Nitritoxidierer EoX
O+ ®
533

ZahlenmaRig uberwiegen haufig die heterotrophen polymerabbauenden Bakterien
(Chemoorganoheterotrophen*), wobei die anderen Bakterien, wie die autotrophen Nit-

* Verwenden organische Verbindungen als Elektronendonor und Kohlenstoffquelle.
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rifikanten (Chemolithoautotrophen®), auch in bedeutenden Mengen besiedelt sein kén-
nen (RODE, 2004).

Die energieliefernden Reaktionen bei Chemotrophen sind die Redoxreaktionen, die
ausgehend vom Schema (Gl. 3.4):

DH, + A—22" 5D+ AH, (3.4)

auf der Ubertragung der Elektronen von einem Wasserstoff- oder Elektronendonor (D)
auf einen Wasserstoff- oder Elektronenakzeptor (A) basieren. Im aeroben Milieu dient
der Sauerstoff als Elektronenendakzeptor. In anaeroben Bedingungen werden die
Elektronen entweder an oxidierte anorganische Verbindungen wie u. a. NO3, SO,
CO,, Mn(1V), Fe(lll) (anaerobe Atmung) oder an organische Verbindungen (Garung)
ubertragen.

Die einzelnen Biofilmmikroorganismen befinden sich in einer organischen Matrix, die
bis zu 95 % des organischen Anteils des Biofilms ausmacht (FLEMMING, 1994). Sie be-
steht aus selbstproduzierten extrazellularen polymeren Substanzen (EPS) bzw. haupt-
sachlich aus Polysacchariden, Proteinen, aber auch aus Nukleinsduren, Lipiden,
Phospholipiden, Glycolipiden, Huminstoffen und Glycoproteinen. In Abhangigkeit von
Mikroorganismenarten, Nahrstoffverfigbarkeit oder hydrodynamischen Bedingungen
konnen die Bestandteile der EPS stark variieren, jedoch bleibt trotz ihrer Heterogenitat
die Rolle der EPS im Biofilm ebenso wichtig wie die Rolle der Mikroorganismen selbst
(MACIEL, 2004).

Die EPS-Matrix steht fur die Ruckhaltung vom Wasser ein, was unter wasserarmen
Bedingungen die Austrocknung des Biofilms verhindert. Au3erdem ermdglicht sie das
Auffangen der Nahrstoffe aus der wassrigen Phase. Herrscht Nahrstoffmangel, kon-
nen die dann gespeicherten Nahrstoffe verwendet werden und dadurch das Uberleben
der Mikroorganismen sichern. Die EPS bieten den mikrobiellen Gemeinschaften die

® Verwenden anorganische Verbindungen als Elektronendonor und Kohlenstoffquelle.
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mechanische Stabilitdt. Aullerdem sind die Mikroorganismen hier besser als in der
Suspension gegenuber z. B. pH-Extremen, Salzbelastungen oder toxischen Substan-
zen geschatzt. Daruber hinaus sorgt deren unmittelbare Nahe zueinander fur die Ent-
wicklung von synergistischen Gemeinschaften in Form von Mikrokonsortien. Die Popu-
lationen der verschiedenen Spezies (Abb. 3.4) konnen miteinander in Wechselwirkung
treten und sind zu sequenziellen Abbauprozessen fahig, was im frei suspendierten

Zustand nicht oder nur betrachtlich langsamer stattfindet.

Aerober Abbau

von Kohlenstoff Nitrifikation
WASSERSCHICHT 'V'"i:
02 m NH3 Fe
Y, | | |
AEROBIER \, l NITRIFIZIERER l
(CH20)n NH3 —»=-NO2—»NO3"
MIKROAEROPHILE \COZ/— COs Fg e 504
MIKROORGANISMEN -~
//
/ L
(C;iwc_)) FB CO2, H», organische NH
20)n——— CO2, Ha, 3 B
FAKULTATIVE n i i NO3
ANAEROBIER N CO2 DENITR[FIZIERER
SiB Denitrifikation fNos:
Fermentation
v _— ‘ W ) \
H20)h— = " CO2, H2, CH3COO .
OBLIGATE & . ) — . - B
ANAEROBIER - l l/ W\B ) H2S <« S04
© COpta B oHs ~— Fe/Mn
Methanogenese - : Sulfuretum Zyklus
TRAGERMATERIAL

Abb. 3.4: Mikrobielle Okologie in einem ausgewachsenen Biofilm (nach FLEMMING, 2007):
FB = fermentierende Bakterien, FeOB = Eisenoxidierende Bakterien, MB = Methan-
bildner, FeRB = Eisenreduzierende Bakterien, SOB = Sulfuroxidierende Bakterien,
SRB = Sulfur-reduzierende Bakterien, MtB = methanotrophe Bakterien, StB = syn-
trophe Bakterien, MnRB = Manganreduziererende Bakterien, MnOB = Mangan-
oxidierende Bakterien.

Auler Mikroorganismen zahlen zu den Bestandteilen des Biofilms auch die eingela-
gerten biogenen und abiotischen Partikel, die sorbierten kolloidalen und gelosten or-
ganischen Verbindungen wie z. B. Aminosauren und Zucker sowie die anorganischen
lonen wie u.a. Ca**, Mg? und Fe**. Mit 70 bis 90 % des Feuchtgewichts gehdrt das

freie und gebundene Wasser ebenfalls zu den Komponenten des Biofilms.
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Die zeitliche Entstehung eines heterogenen Biofilms Iasst sich generell in drei Pro-
zessstadien unterteilen: (i) Induktionsphase, (ii) Wachstumsphase und (iii) Plateau-
phase (Abb. 3.5 und Abb. 3.6).

A
AN~
P
€
>
@
c
(&)
©
2
£
3]
m
— 1 .
] >
Induktions- Akkumulations- Plateau- Zeit
phase phase phase

Abb. 3.5: Zeitlicher Verlauf des Biofilmwachstums (nach FLEMMING, 1991)

In der Induktionsphase adsorbieren die lonen und organischen Makromolekule (Pro-
teine, Polysaccharide, Huminstoffe usw.) aus der wassrigen Phase an die Grenzflache
bzw. Aufwuchsoberflache. Innerhalb von Sekunden bildet sich eine dunne schleimige
Bewuchsschicht - ,conditioning film* (Abb. 3.6a), die eine erhebliche Anderung der
chemischen und physischen Oberflacheneigenschaften bewirkt und die Anheftung von

einzelnen Bakterienzellen ermoglicht.

Anfanglich ist die Adhasion noch reversibel, aber nach einem langeren Kontakt zwi-
schen Zelle und Oberflache findet die irreversible Adhasion statt (Abb. 3.6b). Fur die
Anheftung der Zelle an die Oberflache sind verschiedene Mechanismen verantwort-
lich, u.a. Van-der-Waals-Krafte sowie elektrostatische Anziehung und Wasserstoffbru-
cken.
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Abb. 3.6: Entwicklungsstadien eines Biofilms: (a) conditioning film, (b) reversible und irrever-
sible Adhasion, (c) Mikrokolonien, (d) reifer Biofilm, (e) Ablésung der Biomasse,
(f) weitere Ausbreitung (nach FLEMMING & WINGENDER, 2001)



Grundlagen 17

Die Dauer und der Verlauf der Induktionsphase sind von umweltbedingten Faktoren
abhangig. Zu den Faktoren gehdren die primaren Oberflacheneigenschaften wie u.a.
die chemische Zusammensetzung, Hydrophobizitat, Rauhigkeit, Benetzbarkeit, biolo-
gische Affinitat (Besiedelbarkeit), Oberflachenladung und -spannung, sowie die Eigen-
schaften der Mikroorganismenzellen. Das umgebende Medium (Abwasser) mit den
Einflussfaktoren wie z. B. Temperatur, pH-Wert, Viskositat und Zusammensetzung
sowie die hydrodynamischen Parameter wie Druck und Scherkraft beeinflussen eben-
so die Entwicklung des Biofilms.

An die irreversible Adhasion der Induktionsphase schlie3t sich die logarithmische
Wachstumsphase an, wahrend der die ersten Bakterien beginnen sich zu vermehren,
sekundare Mikroorganismen sich an die Primarbesiedler (Coadhasion) anheften und
sich die abiotischen Komponenten einlagern (Abb. 3.6c). Die Biofilme wachsen mehr-
schichtig auf und bilden dreidimensionale Strukturen mit mikrobiellen Konsortien
(Abb 3.6d), wobei das Wachstum der Mikroorganismen in erster Linie durch Nahrstoff-

versorgung und Temperatur beeinflusst wird.

Auf die Wachstumsphase folgt die Plateauphase, eine Phase, in der Biofilme einen
dynamischen Gleichgewichtzustand zwischen Biofiimwachstum und Abtrennung von

Biofilmbestandteilen erreichen.

Laut FLEMMING (1994) lasst sich dies durch eine einfache Bilanzierung darstellen
(Gl. 3.5):
AM

+ AMAdh[ision =AM (35)

Wachstum Ablosung
Der Prozess des Biofilmwachstums (AMwachstum) €rfolgt aufgrund von Nahrstoffzufuhr
und spielt eine beherrschende Rolle in den Zuwachsprozessen, wahrend die Adhasion

der neuen Mikroorganismen (AMagnssion) €her von untergeordneter Bedeutung ist.

Vier Prozesse konnen die Ablosung der Biomasse vom BiofilmAM  apissung) hervorru-
fen: (i) Abrasion, (ii) Erosion, (iii) Hautung, engl. ,sloughing®, sowie (iv) Abgrasen durch
hohere Organismen, engl. ,grazing®“, wobei deren Definition auf der Grole der abge-
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I6sten Biofilmpartikel basiert. Abrasion und Erosion beziehen sich auf die Ablésung
einzelner Zellen oder kleiner Zellgruppen von der Biofilmoberflache. Infolge eines Zu-
sammenstol3es von Biofilmtragern z. B. wahrend der Ruckspulung von Festbettreakto-
ren erfolgt die Abrasion. Die Erosion wird von durch Stromung oder Turbulenzen des
Mediums erzeugten Scherkraften verursacht. Im Gegensatz dazu bezieht sich ,slough-
ing“ auf die Abschalung der ganzen Biofiimbereiche, die gleiche oder gro3ere Dimen-
sionen als die Biofilmdicke haben (Abb 3.6e). ,Sloughing” wird durch zunehmende Di-
cke des Biofilms, Gasblasenbildung und lang anhaltende Substrat- oder Sauerstoff-
mangelsituationen in den tieferen Schichten, die den Zusammenhalt vom Biofilm ab-
schwachen, hervorgerufen. Dadurch wird die Heterogenitat der Biofiimmorphologie
erhoht. Aulerdem konnen in manchen Systemen die Protozoen und andere hohere
Organismen den Biofilm abweiden und damit seine Dicke kontrollieren.

In Biofilmreaktoren ist die Ablosung der Biomasse eine Kombination von oben erwahn-
ten Prozessen. In Scheibentauchkorperanlagen finden z. B. ,sloughing® und Erosion
statt, wobei in Abhangigkeit von den eingestellten Betriebsbedingungen eines der Pro-
zesse vorherrscht (MORGENROTH & WILDERER, 2000).

Die jeweiligen Bedingungen sowie die Zusammensetzung und Konzentration des zu-
flieBenden Abwassers beeinflussen ebenfalls die Eigenschaften des Biofilms
(GONZALEZ-MARTINEZ, 2000). Verschiedene mikrobiologische Untersuchungen konnen

ein annaherndes Bild Uber den vorhandenen Biofilm ergeben.

3.2.2. Methoden zur Biofilmanalyse

Es stehen heute eine Reihe von Methoden zur Verfugung, welche die Analyse und
Untersuchung von Biofilmen ermoglichen (Abb. 3.7).

Nur 20 % der im Biofilm vorhandenen Bakterien konnen aus ihrem Habitat isoliert und
unter Laborbedingungen kultiviert werden, was zur unvollstandigen Charakterisierung
des Biofilms fuhrt (SCHAULE & FLEMMING, 1994; MAIER et al., 2000 und ANDREOTTOLA et
al., 2002). Deshalb wurden die fruher oft verwendeten Verfahren, die auf der Zahlung
kultivierbarer Kolonien auf Festmedien basierten, mittlerweile durch neue molekulare

Techniken zur Analyse bakterieller Populationen ersetzt, die sowohl fur die Langzeit-
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beobachtung des Biofilms in Abwasserreinigungsanlagen als auch fur das Studium

von Biofilmen im Labor geeignet sind (ANDREOTTOLA et al., 2002).

— Mikroskopische Untersuchungen —

T

—— Chemische Analysen —]

Biofilmprobe

——Nukleinsaurebasierte Techniken —

— Physiologische Analysen

— Prozessstudien

Lichtmikroskopie
Epifluoreszenzmikroskopie
Konfokalmikroskopie (CLSM)
Rasterelektronenmikroskopie (SEM)
Rasterkraftmikroskopie (AFM)
Transmissionselektronenmikroskopie
(TEM)

Spezifische EPS

Biofilmbestandteile{ Proteine
—— PGN
— LPS

Spezifische __ I Lipide

Zellbestandteile — ATP
—— DNA
— RNA

Dot-Blot-Hybridisierung

FISH

PCR z. B. PCR-DGGE

Plattenzahlung (u.a. GKZ)

MPN-Z&hlung

Enzymaktivitaten
— CH4

Stoffumséatze Tracer—— CO,
— NO3-
— 0,

Abb. 3.7: Einige Methoden zur Diagnose, Analyse und Untersuchung von Biofilmen (veran-
dert nach LAZAROVA & MANEM, 1995; PAUL & CLARK, 1996; AMANN et al., 1998 und

FLEMMING et al., 2000)

Die Methoden zur Analyse des Biofilms lassen sich grundsatzlich in drei Kategorien

unterteilen, welche: (i) die Formation und Struktur des Biofilms; (ii) die Biofilmzusam-

mensetzung bezogen auf die Gesamtmenge des Biofilms, spezifische Biofilmbestand-

teile oder zellulare Komponenten und (iii) die mikrobielle Aktivitat beschreiben

(LAZAROVA & MANEM, 1995).
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3.2.3. Methoden zur Quantifizierung von Biofilmen

Die Quantifizierung der Biofilmbildung kann durch die Bestimmung seiner Dicke oder
der flachenbezogenen Biofiimmenge erfolgen (PEYTON, 1996 und STAUDT et al., 2004).

Die Biofilmdicke wird als vertikale Distanz zwischen der Aufwuchsflache und der
Grenzflache ,Biofilm-Wasser" bezeichnet (PEYTON, 1996). Aus der Literatur sind ver-
schiedene Methoden zur Bestimmung der Biofilmdicke bekannt. Die alteren Methoden
bestehen in der Messung der elektrischen Leitfahigkeit, der volumetrischen Verdran-
gung sowie in der gravimetrischen Messung (PEYTON, 1996).

Die Messung der Biofilmdicke Uber die elektrische Leitfahigkeit benotigt ein Mikro-
meter und eine Stahlnadel-Elektrode um festzustellen, wann ein elektrischer Strom-
kreis geschlossen ist. Ein zusatzliches Erfordernis ist ein mit Biofilm bewachsener Me-
tallbiofilmtrager, der getrocknet an einen elektrischen Kreis angeschlossen wird. Solch
eine Messung der Biofilmdicke ist jedoch mehrmals in einer Biofiimprobe zu wiederho-

len, um die Dicke statistisch zu erfassen.

Eine mittlere Dicke des Biofilms wird Uber die Messung der volumetrischen Verdran-
gung des eingetauchten Tragermaterials mit Biofilm und des unbewachsenen Trager-
materials selbst ermittelt. Das Volumen vom Biofilm dividiert durch die Flache des Bio-
filmstragers ergibt die angenaherte Biofilmdicke (OGA et al., 1991 und PEYTON, 1996).

Die gravimetrische Messung ergibt ebenso einen angenaherten Wert fur die Biofilmdi-
cke. Anhand der gemessenen feuchten Masse des Biofilms mywr und der Flache des
untersuchten Tragermaterials Ar, kann, unter der Annahme der feuchten Dichte des
Biofilms von pwr = 1 g/cm?, die Dicke des Biofilms berechnet werden (Gl. 3.6) (STAUDT
et al., 2004):

Lp=—"F 10 [mm] (3.6)
Pwr * Ar

Mittlerweile stehen eine Reihe neuer sowohl zerstorungsfreier als auch destruktiver
Techniken zur Analyse der Biofilmdicke zur Verfugung. Destruktive Methoden, wie die
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Raster- bzw. Transmissionselektronenmikroskopie oder Cryo-Einbettung, bendtigen
eine zusatzliche Probenaufbereitung (weitgehende Dehydratation oder Gefrieren), die
oft zu Unterbewertung der Dicke fuhrt. Die zerstorungsfreien Methoden, wie u.a. die
Lichtmikroskopie, Infrarotspektroskopie oder Konfokalmikroskopie, verwenden sicht-
bares Laser- oder Infrarotlicht, um eine dreidimensionale Rekonstruktion des Biofilms
zu ermoglichen (PARAMANOWA et al., 2007).

Die Lichtmikroskopie erfordert aul3er einem Lichtmikroskop mit einer mikrometrischen
Fokussiereinheit, ein durchsichtiges Biofilmtragermaterial (PEYTON, 1996). Die Ge-
nauigkeit der Methode sinkt mit zunehmender Biofiimdicke und -dichte (PARAMONOVA
et al., 2007). Infrarotspektroskopie wird wiederum oft auf die Visualisierung des Bio-
films ohne Quantifizierung seiner Dicke eingeschrankt. Diese Technik ist zudem nur
fur die wenigen Zellen dicker Biofilme einsetzbar und wird als kompliziert und teuer
bezeichnet (FREITAS DOS SANTOS & LIVINGSTON, 1995).

Bei der Konfokalmikroskopie werden optische Schnitte mit definiertem Abstand durch
die Probe gelegt, so dass die Dicke des ganzen Biofilms ermittelt werden kann (SILYN-
ROBERTS & LEWIS, 1997). Eine gute Messqualitat wird dabei nur fur Biofilme bis zu ca.
70 uym erreicht (PARAMONOVA et al., 2007).

Die Biofilmdicke gehort zu den Parametern, deren Bestimmung sehr aufwendig ist
(PEYTON, 1996). Die Biofilmbildung kann deswegen alternativ Uber die Messung des
Biomassegehalts pro Aufwuchsflache (g TS/m?) beobachtet werden, da diese eine
Funktion der Biofilmdicke ist (OGA et al., 1991 und PEYTON, 1996).

3.2.4. Methoden zur Aktivitatsbestimmung

Allen biologischen Abwasserreinigungsverfahren ist gemeinsam, dass die Umsetzung
von organischer Materie bzw. Abwasserinhaltsstoffen ausschlielich von metabolisch
aktiven Mikroorganismen durchgefuhrt wird.

Die Aktivitat der Mikroorganismen ist ein wesentlicher Parameter in Abwasserreini-
gungstechnologien (LAZAROVA & MANEM, 1995), der ein Mal fir das mikrobielle Reini-

gungspotential darstellt. Das eingeleitete Abwasser und die herrschenden Prozess-
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bedingungen beeinflussen die Stoffwechseltatigkeit der Mikroorganismen bzw. die
Eliminationsleistung des Systems, daher ist ein Uberblick tiber den physiologischen
Zustand der komplexen mikrobiellen Gemeinschaft fur die Kontrolle, Optimierung und
den richtigen und effizienten Betrieb der Abwasserreinigungsanlagen erforderlich
(LAZAROVA et al., 1994; ZILOUEI et al., 2006 und CORTEZ et al., 2008).

Trotz ihrer offensichtlichen Bedeutung bleiben die Definition und Messtechniken der
mikrobiellen Aktivitat kontrovers (BENSAID et al., 2000). Unter dem hier erwahnten Be-
griff kann man sowohl die Aktivitat bezogen auf das Zellteilungsvermogen, also Zell-
wachstum, als auch die metabolische Aktivitat der Zelle, die eine Voraussetzung fur
das Zellwachstum ist, verstehen (BENSAID et al., 2000 und MAIER et al., 2000). Erstere
ist nicht vOllig fur die Umweltproben anwendbar, beispielsweise auch im Hinblick dar-
auf, dass sowohl die Gesamtzellzahl- als auch die Lebendzellzahlbestimmung nicht
dazu geeignet sind, die Zellen, die fest auf den Flachen anhaften, in ihrer Anzahl zu
bestimmen (MAIER et al., 2000). Demzufolge haben sich die Messungen der mikrobiel-
len Aktivitat in Umweltproben eher auf die Quantifizierung der metabolischen Aktivitat
wie z. B. Respiration der bakteriellen Gemeinschaften, konzentriert (ISRANI et al.,
2002).

Da die im Biofilm vorhandenen Bakterien Energie aus verschiedenen Stoffumsetzun-
gen gewinnen (siehe Tab. 3.1 oder Abb. 3.4), gibt es auch mehrere Methoden, welche
die Bestimmung der mikrobiellen Aktivitat erméglichen®. Eine direkte Anwendung der
fur freie Bakterien entwickelten Methoden fur die Biofilmanalyse ist jedoch nicht immer
moglich oder wurde bisher noch nicht eingehend untersucht (LAZAROVA et al., 1994).

Die Stoffwechselaktivitat der Mikroorganismengemeinschaften lasst sich durch ver-
schiedene Methoden bestimmen. Diese umfassen die Messung des Sauerstoffver-
brauches (aerobe Bedingungen), des Verbrauches eines anderen Elektronenendak-
zeptors (anoxische oder anaerobe Bedingungen), der Freisetzung des Kohlenstoffdi-

® Einen Uberblick (iber die géngigen Methoden zur Ermittlung der Aktivitat hinsichtlich des
Prinzips, der Komplexitat, der Sensitivitdt und Reproduzierbarkeit geben LAZAROVA & MANEM
(1995).
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oxides oder eines anderen Produktes des Energiestoffwechsels (GELLER et al., 1991
und LAZAROVA et al., 1994). Jedoch spiegelt die so nachgewiesene Aktivitat nicht die
Gesamtaktivitat der mikrobiellen Gemeinschaft, sondern die Stoffwechselaktivitat der

einzelnen vorhandenen Gruppen der Bakterien wider.

Ein Parameter zur Bestimmung der gesamtbiologischen Aktivitat im Biofilm stellt die
Warmefreisetzung (Heat Output) dar, die aus den metabolischen Vorgangen resultiert
und nicht das Ergebnis einer einzelnen Reaktion ist (ALEF, 1991 und ANDREOTTOLA et
al., 2002). Jedoch ist die kalorimetrische Messung mit einem hohen geratetechnischen
Aufwand verbunden.

Andere Methoden, die tatsachlich die Gesamtaktivitatsbestimmung beschreiben, be-
stehen in der Messung des Adenosintriphosphatgehaltes (ATP-Gehaltes) oder der
zellularen Energieladung (AEC) (GELLER et al., 1991). Das Adenosintriphosphat stellt
den universellen Ubertrager chemischer Energie dar und spielt daher eine wesentliche
Rolle im Metabolismus der Zellen. Sein Gehalt in der Zelle schwankt abhangig von
ihrem Aktivitatsniveau und schwindet nach ihrem Tod (MAIER et al., 2000). Im Ver-
gleich zu anderen Metaboliten ist das ATP in hoher Konzentration vorhanden und
gleichmafig im Protoplasma der Mikroorganismen verteilt, wodurch es extrahierbar ist
(LAZAROVA & MANEM, 1995).

Die Quantifizierung besteht in der Messung der Lichtmenge, die bei der Oxidation von
Luciferin zu Oxyluciferin in Anwesenheit von ATP hergestellt wird (Gl. 3.7).

ATP + Luciferin + O, —2uciferaseMs C s AMP+ PP, + CO, + Oxyluciferin + Licht (3.7)

Die Energieladung ist ein Gewichtsverhaltnis von zellularen Adenylaten (AMP, ADP,
ATP), die Indikatoren flr den Energiezustand der Mikroorganismen sind (Gl. 3.8).

AEC - ATP +0.54DP
ATP + ADP + AMP (3.8)
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ADP und AMP muissen durch enzymatische Reaktionen zum ATP umgesetzt und
dann erst quantifiziert werden. Allerdings ist ATP, daher auch AEC, kein praktischer
Parameter zur Bestimmung der mikrobiellen Aktivitat im Hinblick auf die Komplexitat
der quantitativen Bewertung und der Empfindlichkeit gegen ATP-Extraktionsverfahren
(GIKAS & LIVINGSTON, 1993 und BENSAID et al., 2000).

Aus der Literatur ist auch der Biomassegehalt als eine Messgrofe, welche die Aktivitat
der Mikroorganismen widerspiegelt, bekannt. Jedoch ist die gravimetrische Messung
des Biomassegehalts in Biofilmreaktoren aufgrund der inhomogenen Struktur des Bio-
films auch keine geeignete GrofRe fur die Bestimmung der Aktivitat, da die Differenzie-

rung nach biologisch aktiven und inaktiven Zellen nicht moglich ist.

Eine sehr genaue Methode zur Bewertung des physiologischen Zustandes der Mikro-
organismen und gleichzeitig eine viel versprechende Alternative zu den oben erwahn-
ten Vorgehen stellt die Bestimmung der Enzymaktivitat (BLENKINSOPP & LocCK, 1990
und LAZAROVA & MANEM, 1995) oder der Ribonukleinsaure dar (PAUL & CLARK, 1996
und SCHWARz, 2004). In den folgenden Kapiteln werden die Grundlagen dieser beiden
Methoden erlautert. Es wird ausfuhrlich auf die Bestimmung der Dehydrogenasenakiti-
vitat eingegangen sowie die Atmungsaktivitat, die als Malistab fur weitere Methoden
der Aktivitatsbestimmung Verwendung findet, dargestellt.

3.2.4.1.Enzymaktivitat

Die Mikroorganismen enthalten eine Reihe von Enzymen, die fur die Katalyse aller
chemischen Reaktionen zustandig sind. Um den Mechanismus einer enzymatisch ka-
talysierten Reaktion darzustellen, wird folgende Formel verwendet (Gl. 3.9):

ki k>
E+S —» ES — —» E+P
s k. (3.9)
E Enzym;
S Substrat;
ES Enzym-Substrat-Komplex;

P Produkt;
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K1, k.1, ko Geschwindigkeitskonstanten.

In einem Gleichgewichtszustand ist die ES-Bildungsgeschwindigkeit gleich der Ge-
schwindigkeit, die sich aus der Summe des ES-Zerfalls zum Produkt und zum Substrat
ergibt (Gl. 3.10):

ki (LE)-[ESY)-[S] =k, [ES]+k ,[ES] (3.10)
Die Geschwindigkeitskonstante ko ist wesentlich kleiner als k4, daher wird die Ge-

schwindigkeit der Gesamtreaktion V durch k. und die Konzentration des ES-Kom-
plexes bestimmt (GI. 3.11):

V =k, [ES] (3.11)

Wenn das ganze Enzym mit dem Substrat gesattigt wird ([E] = [ES]), liegt die Maxi-
malgeschwindigkeit Vmax vor (Gl. 3.12):

V. =k, [E] (3.12)

Durch mathematische Umformung der Gleichungen 3.10, 3.11 und 3.12 Iasst sich die
Michaelis-Menten-Gleichung ableiten (Gl. 3.13):

=V - (3.13)
K, +[S]

Vv Reaktionsgeschwindigkeit [g/g-h];

Vimax maximale Reaktionsgeschwindigkeit [g/g-h];

Km Michaeliskonstante [mg/L].

welche die Abhangigkeit der Reaktionsgeschwindigkeit von der Substratkonzentration
beschreibt (Abb. 3.8a).
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Abb. 3.8: Grafische Darstellung der Michaelis-Menten-Gleichung: (a) Abhangigkeit der Ge-
schwindigkeit einer enzymkatalisierten Reaktion von der Substratkonzentration,
(b) Linearisierung nach Lineweaver-Burk zur Bestimmung der Konstanten K, und
Vmax

Die Michaeliskonstante K. ist eine Zusammenfassung der Reaktionskonstanten
(Gl. 3.14):

kytky

Km
kl

(3.14)

Zur Ermittlung der Vmax und Ky kann die transformierte Darstellung nach Lineweaver-
Burk angewendet werden (Gl. 3.15 und Abb. 3.8b):

r_1 ., kK, (3.15)
VoV V.. [S]

Die Reaktionsgeschwindigkeit ist proportional zur Enzymaktivitat, die fur gewisse En-
zyme durch eine Bioanalyse nachgewiesen werden kann. Ausgehend von der Reakti-
on (Gl. 3.9) basiert diese Bioanalyse auf einer Messung: (i) der Abnahme der Konzent-
ration eines Substrats (-d[S]/dt), das durch das Enzym in das Produkt umgewandelt
wird, oder (ii) der Zunahme der Konzentration eines Produktes (d[P]/dt) der enzymati-
schen Reaktion (HARTMANN, 1992). Die Substrate und die Reaktionsprodukte werden
durch chemische, spektroskopische oder fluorimetrische Nachweisverfahren erfasst
(Tab. 3.2).
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Tab. 3.2: Ausgewahlte Methoden zur Bestimmung der mikrobiellen Enzymaktivitaten (ATLAS
& BARTHA, 1981; OBST & SCHMITZ, 1983 und MAIER et al., 2000)

Enzym Enzymatische Substrat Beschreibung des Verfahrens
Reaktion

Dehydrogenase Abspaltung von Tetrazolium- Reduziertes Tetrazoliumsalz wird mit Ethanol extra-
Wasserstoffatomen salz hiert und spektrophotometrisch quantifiziert.

Phosphatase Abspaltung der p-Nitro- p-Nitrophenylphosphat wird zum p-Nitrophenol um-
Phosphorsaure aus phenyl- gesetzt, in einer wassrigen Losung extrahiert und
Phosphorsaurenes- phosphat spektrophotometrisch quantifiziert.
tern oder Polyphos-
phaten

Amylase Abbau von Poly- Starke Die restliche Starke wird nach der Reaktion mit lod
sacchariden spektrophotometrisch quantifiziert.

(z. B. Starke)

Chitinase Abbau von Chitin Chitin Die Produktion von reduzierendem Zucker wird
mittels Anthron Reagenz gemessen.

Cellulase Abbau der Cellulose Cellulose Die Produktion von reduzierendem Zucker wird
mittels Anthron Reagenz gemessen.

Nitrogenase Reduktion des Luft- Acetylen Acetylen wird zum Ethylen umgewandelt und ge-
stickstoffs messen mittels der Gaschromatographie; die Stick-
stofffixierung wird mithilfe eines Koeffizienten aus-

gerechnet.

Welche Methode zur Bestimmung der mikrobiellen Enzymaktivitaten gewahlt wird,
hangt generell von der jeweiligen Fragestellung ab (OBST & ScHwmITZ, 1983). Mittels
einiger der oben erwahnten Verfahren, wie der Chitinase- oder Cellulasetest, wird eine
mikrobielle Aktivitat der fur die speziellen Abbauwege typischen Enzyme bestimmt.
Andere, wie die haufig verwendete Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat, ermog-
lichen eine Aussage uUber die Gesamtaktivitat der Mikroorganismen und konnen zur
Kontrolle der biologischen Stoffumsetzungen und Beschreibung der Effizienz mikro-
bieller Reinigung angewendet werden (ATLAS & BARTHA, 1981 und OBST, 1995).

3.2.4.2.Dehydrogenasenaktivitat

Die Dehydrogenasen befinden sich im Zytoplasma oder sind strukturgebunden an die
Zytoplasmamembran der metabolisch aktiven Mikroorganismen. Sie stellen ein Ele-
ment des Stoffwechsels von aeroben, fakultativ aeroben und anaeroben Mikroorga-
nismen dar, das an die Herstellung der biologisch verfugbaren Energie (ATP) gebun-
den ist (BRZEZINSKA & WLODARCZYK, 2005). Diese Enzyme katalysieren die Abspaltung

des Wasserstoffes (Gl. 3.16) bzw. je zweier Protonen (2H") und Elektronen (2e’) von
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Wasserstoffdonatoren (Dehydrierung des Substrats) und deren Ubertragung auf End-
akzeptoren (LOPEZ et al., 1986).

RH Dehydrogenasen SR+2H 2H+ +2e” 316
2

Folglich wird die enzymatische Fahigkeit der Mikroorganismen zur Dehydrierung des
reduzierten organischen Substrats unter definierten Bedingungen als die Dehydro-
genasenaktivitat bezeichnet (PN-82/C-04616.08, 1983). Im Gegensatz zu vielen ande-
ren Enzymen erlischt die Aktivitat der Dehydrogenasen mit dem Tod der Zellen. Sie
kann daher ein Mal} fur die Stoffwechselaktivitat der Mikroorganismen sein und die
Abbaukapazitat der Biozonose widerspiegeln (OBST, 1995 und SCHWARZ, 2004).

Die Dehydrogenasenaktivitat und dadurch auch die metabolisch aktiven Bakterien
werden durch verschiedene Tetrazoliumsalze nachgewiesen. Die Salze dienen als
artifizielle Endakzeptoren. Sie ersetzen die natirlich vorkommenden H*/e-Akzeptoren
und Ubernehmen die durch die Dehydrogenasen abgetrennten zwei Elektronen und
eines von zwei Protonen. Gleichzeitig erfolgt die Reduktion des wasserloslichen und
fast farblosen Tetrazoliumsalzes zum roétlichen, unldslichen Formazanprodukt
(Abb. 3.9), das sich innerhalb der Zellen akkumuliert und anschliefend nach einer de-

finierten Reaktionszeit auf verschiedenen Wegen gemessen werden kann.

/N —N /N — NH
/ ‘ 2H" + 2¢ 4
< >—C I — < >—C + HCI
AN AN
N=N'CI N=N
2,3,5-Triphenyltetrazoliumchlorid 1,3,5-Triphenylformazan

Abb. 3.9: Reduktion des Tetrazoliumsalzes anhand des Beispiels von 2,3,5-Triphenyl-
tetrazoliumchlorid (TTC)

Zellen, die roten Farbstoffkomplex akkumuliert haben, konnen mikroskopisch identifi-
ziert und aufgezahlt werden, was die Ermittlung vom prozentualen Anteil der metabo-

lisch aktiven Mikroorganismen an der ganzen Biozonose ermoglicht, wahrend die ge-
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samte Formazanproduktion quantitativ mittels Absorptionspektrophotometrie bestimmt
werden kann. Dazu muss das produzierte Formazan aus den Zellen mit organischen
Extraktionsmitteln z. B. Ethanol extrahiert werden (MAIER et al., 2000 und MCCLUSKEY
et al., 2005).

Am haufigsten werden die 2-(p-lodophenyl)-3-(p-nitrophenyl)-5-phenyltetrazolium-
chlorid (INT), 2,3,5-Triphenyltetrazoliumchlorid (TTC) und 5-Cyano-2,3-di-4-tolyl-
tetrazoliumchlorid (CTC) verwendet (STENTELAIRE et al., 2001 und YIN et al., 2005).

Seit kurzem ist eine neue Generation der Tetrazoliumsalze erhaltlich: MTS, WST-1
und XTT. Sie unterscheiden sich von den oben erwahnten Salzen dadurch, dass sie
die Sulfongruppen enthalten. Infolgedessen ist das nach der Reduktion entstehende
orange-rote Formazan wasserldslich und kann quantitativ ohne vorhergehende Extrak-
tion ausgewertet werden. Die Menge des gebildeten Formazans ist proportional zur
Dehydrogenasenaktivitat der Mikroorganismen (MCCLUSKEY et al., 2005).

Die Spezifitat des Dehydrogenasentests hangt von der verfugbaren Substrat-, Cosub-
strat- sowie dem Enzym-Muster ab (REICHARDT, 1978). Die maximale potenzielle respi-
ratorische Kapazitat der Mikroorganismen wird durch Inkubation des aus den Zellen
hergestellten Enzymextraktes’ mit der Tetrazoliumsalzldsung und einer Substratl6-
sung erfasst, wobei die Substratiosung die Atmungsstimulatoren wie NADH, NADPH
und Succinate enthalt (BLENKINSOPP & LOcCK, 1990). Diese Vorgehensweise wurde fur
das Meeresplankton entwickelt. Die Zugabe der Atmungsstimulatoren erhoht das
Melsignal, so dass auch im oligotrophen Gewasser Bioaktivitat nachgewiesen werden
kann (REICHARDT, 1978). Die in situ Aktivitat wird mit intakten Zellen, ohne Zugabe von
Atmungsstimulatoren und im angenaherten Substratmilieu des Biotops erfasst
(BLENKIN-SOPP & LOCK, 1990).

Seit 1941, als die intrazellulare Reduktion des 2,3,5-Triphenyltetrazoliumchlorids durch
Dehydrogenasen in Hefen und Bakterien von KUHN & JERCHEL (1941) nachgewiesen

" Nach dem ZellaufschluR ist die Aktivitat schnell zu messen (OBST, 1995)
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wurde, fand die Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat eine breite Anwendung in
unterschiedlichen Bereichen der Forschung. Die verschiedenen Tetrazoliumsalze wur-
den eingesetzt u.a. zur Bestimmung der Aktivitat von T-Zellen® und einiger Zelllinien
(ROEHM et al., 1991), von Reinkulturen wie E. coli, Pseudomonas putida und Bacillus
subtilis (ROSLEV & KING, 1993), Pilzsporen (STENTELAIRE et al., 2001), Meeresplankton
(PACKARD et al., 1983), Bakterioplankton im eutrophen Astuar (JEFFREY & PAUL, 1986),
Flussbiofilmen (BLENKINSOPP & LOCK, 1990; CLARET & FONTVIEILLE, 1996 und ROMANI
& SABATER, 2001) und Bodenmikroorganismen (TREVORS et al., 1982). Aulderdem
wurde der Dehydrogenasentest zur Kontrolle des Prozessverlaufes z. B. beim thermo-
philen und mesophilen Kompostierungsstadium (BARRENA et al., 2008) sowie zur Beur-
teilung der anaeroben Bioabbaubarkeit organischer Stoffe (HONGWEI et al., 2002) ver-
wendet. Des Weiteren untersuchten LE BIHAN & LESSARD (1998) und Liu & TAY (2001)
basierend auf der Dehydrogenasenaktivitat den Einfluss der Betriebsparameter,
-bedingungen und toxischer Substanzen auf die Biomasse in einem Biofilter und ei-

nem Ringscheibenreaktor.

Auf dem Gebiet der Abwasserreinigung setzten BUCKSTEEG & THIELE (1959) den
TTC-Test zur Bestimmung der Aktivitat des Belebtschlamms ein. Sie haben auch die
Begriffe der Gesamtaktivitat (ug TF/10 mL des Abwasser-Belebtschlammgemisches)
und der spezifischen Aktivitat (ug TF/mg Trockenriuckstand des Schlammes) einge-
fuhrt. Seitdem wurde die Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat hauptsachlich fur
Untersuchungen des Belebtschlamms wie z. B bei LOPEZ et al. (1986) und GRIEBE et
al. (1997) und Fadenbakterien (Kim et al., 1994) genutzt. Im Hinblick auf die Schwie-
rigkeiten mit den Probenentnahmen verwendete man sie seltener fur die fixierte Bio-
masse (LE BIHAN & LESSARD, 1998). Bei Verwendung wurde die Biomasse meist vom
Tragermaterial abgetrennt, suspendiert und weiter wie ein Belebtschlamm betrachtet
(RITTMANN et al., 1992 und COLE et al., 2004). Dies konnte jedoch zum Verminderung
der Aktivitat fuhren. Die Aktivitatsbestimmung ohne vorhergehende Abtrennung der

Biomasse wurde mehrmals als praziser bezeichnet, jedoch nur fur Biofilme auf Glas-

® Thymusabhzngige Lymphocyten
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perlen, Aktivkohlegranulat und Sandproben eingesetzt (BLENKINSOPP & LOCK, 1990;
CLARET & FONTVIEILLE, 1996 und QING et al., 2006).

Tab. 3.3: Anwendung der verschiedenen Tetrazoliumsalze zur Bestimmung der Dehydro-
genasenaktivitat des Biofilms

Tetra- Anwendung Inkubationszeit ~ Wellenlange Einheit Literaturquelle
zolium- (Inkubations- [nm]
salz temperatur)
INT  Biofilm 20 min 490 Abs/mg TS Liu & TAY
(Ringscheibenreaktor) (22+2°C) (2001)
INT  Flussbiofilm 1-16h (10 °C) 480 Mg INT-F/cm*h  BLENKINSOPP &
Lock (1990)
INT  Biofilm 1h(25°C) mikroskopische - RITTMANN et al.
(Wirbelschichtreaktor) Untersuchung (1992)
INT  Biofilm 2h (40 °C) 464 Mg INT-F/mm?  CoOLE et al.
(Membranbelebung) (2004)
INT  Flussbiofilm 10-12h 480 Mg INT-F/cm*h  ROMANI &
SABATER (2001)
TTC  Biofilm (Biofilter) keine Daten Keine Daten mg TF/h-L* LE BIHAN &
LESSARD (1998)
TTC  Biofilm 24 h (37 °C) 492 g TF/g TSC-h**  QING et al.
(Aktivkohlefilter) (2006)
TTC  Biofilm (Biofilter) 1h (30 °C) 490 mg TF/gVSS  LEBIHAN &
LESSARD (2000)
CTC  Flussbiofilm 3 h (20 °C) 445 UM CTC-F/g CLARET &
TS'h FONTVIEILLE
(1996)
CTC  Flussbiofilm 1h (25 °C) mikroskopische - ARAYA et al.
Untersuchung (2003)

* Menge des Wassers in Litern von der Rickspulung des Biofilters
** TSC = Trockensubstanz der Aktivkohle

Es kam verhaltnismaRig oft zu einer Modifikation der Methode zur Bestimmung der

Dehydrogenasenaktivitat (Tab. 3.3).

Hierbei wurden mehrere analytische Vorgehensweisen und optimale experimentelle
Bedingungen empfohlen, wobei sich die Unterschiede vorwiegend auf die Inkubations-
zeit (20 min - 24 h) und Inkubationstemperatur (10 - 40 °C) aber auch auf das organi-
sche Substrat, die Tetrazoliumsalzkonzentration sowie die Extraktionslésung oder

Wellenlange der Absorptionsmessung beziehen.
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In Abhangigkeit von der Prozedur betragen die Wellenlangen, die zu einem Absorp-
tionsmaximum von 1,3,5-Triphenylformazan flhren, 480 nm, 485 nm, 490 nm und
492 nm. Die unterschiedlichen Absorptionsmaxima resultieren aus den verschiedenen
eingesetzten Losungsmitteln, obwohl fur ein Losungsmittel teilweise mehrere Wellen-
langen berichtet wurden (Tab. 3.4). Die so gemessenen Dehydrogenasenaktivitaten

konnen nicht miteinander verglichen werden.

Tab. 3.4: Wellenlangen der Absorptionsmessung von 1,3,5-Triphenylformazan

Wellenlange Extraktionsmittel Literaturquelle

[nm]

480 96 % Ethanol RYsSSOV-NIELSEN (1975)
70 % Ethanol BUCKSTEEG & THIELE (1959)
70 % Ethanol DEV L3 (1993)

485 Tetrachloroethylene-acetone (2:3) BURTON & LANZA (1986)
n-Butanol KLAPwIK et al. (1974)
70 % Ethanol BRZEZINSKA & WLODARCZYK (2005)
96 % Ethanol LENHARD (1968)

490 n-Butanol PN-82/C-04616.08 (1983)

492 Toluene QING et al. (2006)

Die Dehydrogenasenaktivitat wird in verschiedenen Einheiten dargestellt, meistens
aber als Menge an produziertem Formazan pro Trockengewicht der Biomasse (oder
Flacheneinheit des Tragermaterials) pro Inkubationszeit angegeben.

3.2.4.3.Nukleinsaurekonzentration

Die Nukleinsauren sind Biopolymere, die aus Nukleotiden aufgebaut sind und als In-
formationsspeicher und Signaltubertrager dienen. Grundsatzlich wird zwischen zwei
verschiedenen Nukleinsauren unterschieden: Ribonukleinsdure (RNA) und Desoxyry-
bonukleinsaure (DNA), wobei beide einen integralen Bestandteil der Proteinbiosynthe-

se darstellen.

In der DNA ist die genetische Information fur den Bau von Proteinen enthalten. Die
héher molekulare messenger-RNA (mRNA?), die eine geringe Halbwertszeit aufweist,

nimmt die auf der DNA liegende genetische Information (Transkription) und Ubertragt

%2-10 % der gesamten RNA der Zelle
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sie zum Ribosom, wo sie als Vorlage fur die Proteinbiosynthese dient. Einzelne Ami-
nosduren werden von der niedermolekularen transfer-RNA (tRNA') aus dem Zyto-
plasma aufgenommen und in eine fur die Synthese des spezifischen Proteins erforder-
liche Position (zum Ribosom) transportiert. Aufler mRNA und tRNA befindet sich in der
Zelle die ribosomale RNA (rRNA™). Sie stellt einen Bestandteil der Ribosomen dar.
Wahrend der Proteinsynthese wird in der rRNA die Basensequenz der mRNA in die
Aminosauresequenz des Proteins Ubersetzt (Translation). Das Ribosom verknupft die
Aminosauren zu einer Kette. Anschliellend entsteht ein Enzymprotein, das am Bau-
und Energiestoffwechsel beteiligt ist (Gl. 3.17).

Substrat
DNA — RNA — Protein = Enzym des — !
Stoffwechsels Produkt (3.17)

Wahrend die zellulare DNA stabil ist und zur Bestimmung der Biomasse (aktive und
inaktive Bakterien) angewendet werden kann, hangt die RNA-Konzentration von der
Wachstumsrate der Zellen ab und kann zur Bestimmung der metabolischen Aktivitat
dienen (MUTTRAY & MOHN, 1998; SPRING et al., 2000 und SCHWARZ et al., 2006).

Es gibt verschiedene Analysemethoden, welche die Bestimmung der Nukleinsauren in
Umweltproben ermdglichen. Die klassischen Methoden bestehen in den spektrophoto-
metrischen Messungen, die spezifische Absorption der Nukleinsduren verwenden oder
in den fluorometrischen Messungen, die fluoreszierende Farbstoffe bendtigen
(DELL’ANNO et al., 1998). Von den vorhandenen Nukleinsauren wird hauptsachlich die
DNA-Konzentration ermittelt. Aufgrund der Ribonukleasen, Enzyme, die speziell die
RNA abbauen und sogar nach dem Autoklavieren wieder renaturieren konnen, ist die
RNA deutlich seltener untersucht worden (MORAN et al., 1993; PAUL & CLARK, 1996
und SCHWARZ, 2004). AuRerdem betreffen die meisten Untersuchungen der RNA die
Messung der rRNA, wahrend die ,Gesamt-RNA” unter deren Begriff die Summe von
tRNA und rRNA™ zu verstehen ist, kaum ermittelt wurde. Die Bestimmung der RNA

' Etwa 15 % der gesamten RNA der Zelle
" Etwa 80 % der gesamten RNA der Zelle
'2 Die mRNA wurde aufgrund sehr geringer Menge und Halbwertszeit nicht quantifiziert.
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muss um Ribonuklease-freie Arbeiten und Chemikalien erganzt werden (SCHWARZ,
2004).

Eine Alternative zu den oben erwahnten Methoden stellt die simultane Bestimmung
der Nukleinsauren mittels der Hochleistungsflussigkeitschromatographie (engl. high
performance liquid chromatography, HPLC) - frGher auch Hochdruckflissigchromato-
graphie (engl. high pressure liquid chromatography) genannt - dar. Es ist ein Trennver-
fahren, in dem die zu analysierende Substanz, die sich in einem Laufmittel befindet
(= die mobile Phase), in eine Trennsaule mit hohem Druck gepumpt wird. Die Starke
der Wechselwirkung der Substanz mit dem Fulllmaterial der Saule (= die stationare
Phase) ergibt sich aus den verschiedenen Retentionszeiten der Substanzbestandteile.
Unterschiedlich stark aufgehaltene Komponenten verlassen die Saule zu verschiede-
nen Zeiten. Beim Austritt aus der Saule kdnnen die einzelnen Stoffe mit einem geeig-
neten Detektor nachgewiesen werden. Die Messwerte werden in Form eines so ge-

nannten Chromatogramms dargestellt (DELL’ANNO et al., 1998).

Die HPLC wurde selten zur Nukleinsaurebestimmung angewendet; die einzelnen dar-
auf bezogenen Arbeiten stammen von COLPAN (1983), COPPELLA et al. (1987),
DELL’ANNO et al. (1998) und ScHWARz (2004). CoLPAN (1983) entwickelte ein Verfah-
ren fur eine schnelle und effektive Isolierung von Viroiden aus Pflanzen. COPPELLA et
al. (1987) fuhrte eine erfolgreiche Trennung der Nukleinsauren vom E. coli Zelllysat
mittels HPLC durch. Ein paar Jahre spater setzte DELL’ANNO et al. (1998) die weiter-
entwickelte Methode von COPPELLA et al. (1987) fur die Ermittlung der DNA, RNA und
des RNA/DNA-Verhaltnisses in marinen Sedimente ein und verglich sie mit den klassi-
schen Methoden fur die Extrahierung und Quantifizierung der Nukleinsauren. Einen
weiteren Fortschritt brachte SCHWARz (2004), der die Methode um verschiedene Pa-
rameter wie die Ribonuklease-freien Arbeiten und die Probenentnahme mit flissigem
Stickstoff erganzte, modifizierte und optimierte und zur Bestimmung der mikrobiellen
Biomasse und Aktivitat im Sandfilter anwendete. Hierbei ist zu betonen, dass durch die
Isolierung der DNA und RNA aus derselben Fraktion der Probe und durch die simulta-
ne quantitative Erfassung mit der HPLC die Ergebnisunterschiede, die aus der mikro-
biellen Heterogenitat der Umweltproben oder den Extraktionsbedingungen resultieren
kénnen, minimiert wurden (HURT et al., 2001). Somit kann sowohl ein Uberblick tber
die PopulationsgrofRe als auch Uber deren katabolische Aktivitat gegeben werden (Yu
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& MOHN, 1999 und JONTOFSOHN, 2002). Die Methode erfullt die Kriterien, die HURT et
al. (2001) als erforderlich fur eine Methode zur Gewinnung der Nukleinsauren aus den
Umweltproben dargestellt haben. Das sind u.a. (i) einfache, schnelle und kostenguns-
tige Extraktions- und Reinigungsmethode, (ii) hohe Extraktionseffizienz, (iii) Zuverlas-
sigkeit, Universalitdt und Anwendungsbreite, und wie schon oben erwahnt
(iv) gleichzeitige Extraktion der DNA und RNA.

3.2.4.4. Atmungsaktivitat

Der aus den Stoffwechselprozessen aerober Mikroorganismen resultierende Sauer-
stoffverbrauch bzw. die Geschwindigkeit des Sauerstoffverbrauches infolge von At-
mung konnen mittels respiratorischer Messungen ermittelt, auf die Biomasse bezogen

und als Atmungsaktivitat ausgedruckt werden.

Unter der Voraussetzung, dass der Stoffwechsel vollkommen aerob gedeckt wird,
kann die Atmungsaktivitat als MaR fur die Stoffwechselaktivitat der gesamten Biomas-
se dienen und Informationen Uber den jeweiligen Zustand des Systems liefern (ATV,
1997). Die zusatzliche Anwendung von selektiven Hemmestoffen bei der Sauerstoffver-
brauchsmessung ermoglicht die Bestimmung der Aktivitaten von einzelnen vorhande-
nen Gruppen (Heterotrophen, ammonium- und nitritoxidierenden Bakterien), wobei die
Inhibitoren nur umgehend und komplett die Aktivitat der als Ziel gesetzten Population
beinhalten sollen ohne die Aktivitdten der anderen Populationen zu beeinflussen
(GINESTET et al., 1998). Ausgehend davon konnen mittels der Sauerstoffverbrauchs-
messung sowohl die endogene Atmungsaktivitat der Biomasse (Grundatmung) bei
Heterotrophen und/oder Nitrifikanten als auch die maximale Atmungsaktivitat in Sub-
stratgegenwart (Substratatmung) bestimmt werden. Beim Einsatz der verschiedenen
Substrate ist zusatzlich eine Aussage uber deren Abbaubarkeit sowie den Einfluss der
Gift- bzw. Hemmstoffe auf dem Stoffwechsel der Mikroorganismen moglich (YIN et al.,
2005).

In der Forschung wurde die Messung der Atmungsgeschwindigkeit bzw. Atmungsakti-
vitat ofter fur Untersuchungen des Belebtschlamms eingesetzt und entweder zur Ab-
schatzung der aktiven Fraktion der Biomasse oder als Mal3stab fur andere Methoden
der Aktivitatsbestimmung verwendet (ALEF, 1991). LOPEZ et al. (1986) untersuchte den
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Effekt vom Schlammalter auf die Dehydrogenasenaktivitat (INT-Test) in chlorbehan-
delten Proben. Die Atmungsgeschwindigkeit wurde zusatzlich gemessen und mit den
Ergebnissen der ersten Methode verglichen. Wenige Jahre spater bestimmten
BENSAID et al. (2000) und MCCLUSKEY et al. (2005) die mikrobielle Aktivitat eines stabi-
len Belebtschlamms mittels der Sauerstoffverbrauchsmessung und des Dehydro-
genasentests und wiesen ein lineares Verhaltnis zwischen den Ergebnissen der bei-
den Messungen nach. Auf einen Zusammenhang zwischen Sauerstoffverbrauch und
ATP-Gehalt - einem anderen Mal} der mikrobiellen Aktivitat - wiesen LAZAROVA &
MANEM (1995) in ihrem Ubersichtartikel zur Biofilmcharakterisierung und Aktivitats-
analyse in Wasser- und Abwasserreinigung hin. Des Weiteren wendeten LGKKEGAARD
BJERRE et al. (1998) die Sauerstoffverbrauchsmessung zur Aktivitatsbestimmung des
auf dinnen, rauen Plastikplattchen wachsenden Biofilms an.
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4. Hintergrund und Zielsetzung der Arbeit

Scheibentauchkorper nach heutiger Auspragung werden seit nunmehr 50 Jahren er-
folgreich und nahezu universell fur die Behandlung kleinerer und mittlerer Abwasser-
mengen eingesetzt. Das erste Regelwerk der ATV zur Dimensionierung von Scheiben-
tauchkorpern wurde vor annahernd 20 Jahren publiziert (ATV-ARBEITSBLATT-A 135;
1989). Auch zwei zwischenzeitlich erschienene Novellierungen haben am Prinzip der
Bemessung nichts verandert. Nach wie vor wird die Dimensionierung, differenziert
nach dem Reinigungsziel und der Anzahl der Kaskaden, auf der Basis einer zulassi-
gen Scheibenbelastung vorgenommen. Dieser kompakte und leicht Uberschaubare
Bemessungsvorgang liegt vorrangig in der Einfachheit der Technologie begrundet,
wirft aber andererseits auch die Frage auf, ob diese Vorgehensweise heute nach wie
vor als Stand der Technik angesehen werden kann.

Dieses Defizit an biotechnologisch basierter Herangehensweise beruht nicht zuletzt
auch auf der Komplexitat der Biofilmtechnologie. In einer Ara der Renaissance von
Biofilmtechnologien und einem erweiterten Verstandnis der Zusammenhange und Ab-
laufe in Biofilmen einerseits und weiter entwickelten Untersuchungsmethoden und
Werkzeugen ist es nur naheliegend, die offenen Fragen aufzugreifen und nach Ant-

worten zu suchen.

Derzeit werden Parameter, welche die Aktivitat des Biofilms beschreiben, nicht be-
trachtet und folglich auch nicht einbezogen. Die zuvor getroffenen Aussagen uber die
Bedeutung der mikrobiellen Aktivitat erfordern die Entwicklung einer Methode zur
Quantifizierung der Aktivitat des Scheibenbewuchses. Somit ist die Verfugbarkeit einer
schnellen, kostengunstigen und einfachen Methode zur Beurteilung der mikrobiellen
Aktivitat in Biofilmanlagen ein wesentliches Element flr das Verstandnis, die Kontrolle
und Optimierung der im Biofilm ablaufenden Prozesse (MCCLUSKEY et al., 2005).

Aus diesem Grund wird im Rahmen der vorliegenden Arbeit zunachst eine auf der De-
hydrogenasenaktivitat basierende Analysenmethode zur Bestimmung des physiologi-
schen Zustands des Biofilms in Scheibentauchkorpern entwickelt. Die Methode soll die
Stoffwechselaktivitat des intakten Biofilms erfassen und dabei weder die intrazellularen
noch die extrazellularen Prozesse behindern, um dadurch einen moglichen Aktivitats-
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verlust zu verhindern. Des Weiteren muss die analytische Prozedur an die hohe Bio-
massekonzentration in Scheibentauchkorpern angepasst werden.

Zu diesem Zweck wurde eine Scheibentauchkorperanlage im Labormafistab mit ent-
fernbaren Aufwuchsplattchen konzipiert, konstruiert und betrieben. Die Plattchen ge-
wahrleisten einen reproduzierbaren Aufwuchs des Biofilms auf definierten Oberflachen
der Grolze 10 cm?. Sie konnen, ohne die Biofilmstruktur zu zerstéren, entnommen und
den Untersuchungen unterzogen werden. Die Anlage wurde mit synthetischem Ab-
wasser beschickt, um gleich bleibende Bedingungen fur das Biofiimwachstum sicher

zu stellen.

Im zweiten Schwerpunkt der Arbeit sollte die Brauchbarkeit der entwickelten Methode

fur den Biofilm aus Scheibentauchkorpern aufgezeigt werden.

Wesentlich in Bezug auf die Scheibentauchkorpertechnologie ist das Fehlen konkreter
Aussagen, bei welchen Biofilmdicken bzw. bei welchem Bewuchs eine optimale Leis-
tung der Scheibentauchkorper zu erwarten ist. Solche Kenntnisse sind jedoch wichtig,
da bei dickeren Biofilmen die Unterschichten keinen wesentlichen Beitrag zu dem Rei-
nigungsergebnis leisten (ZHANG et al., 1994). Es sollte dementsprechend unter Ver-
wendung des Dehydrogenasentests eine Dicke bzw. Biofiimmenge bestimmt werden,
ab derer die Aktivitat der mikrobiellen Gemeinschaft, bezogen auf die Scheibenflache,

nicht weiter gesteigert werden kann.

Daruber hinaus sollte es untersucht werden, ob die Schwankungen der Temperatur
und Substratkonzentration als Anderung der Dehydrogenasenaktivitat erkannt werden
konnen. Die Kenntnisse zum Temperatureinfluss auf den Substratumsatz der Mikro-
organismen in Biofilmreaktoren sind bisher sehr durftig (ZILOUEI et al., 2006). Generell
konnen jedoch sowohl die Temperatur als auch die Substratkonzentration neben der
Sauerstoffkonzentration und dem pH-Wert als die wichtigsten geschwindigkeits-
bestimmenden Kriterien des Reinigungsprozesses angesehen werden (HARTMANN,
1992). Der Zielsetzung der Arbeit entsprechend, sollen die zu quantifizierenden Ein-
flussgrofen variiert sowie die restlichen Randbedingungen kontrolliert und konstant
gehalten werden.
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In Erganzung zu den vorab skizzierten Untersuchungen soll auf Basis der Dehydro-
genasenaktivitatswerte und RNA-Konzentrationen im Biofilm eine longitudinale Vertei-
lung der Aktivitat in den einzelnen Kaskaden des Scheibentauchkdorpers dargestellt
werden. Dies ist fur die Charakterisierung und Modellierung des kontinuierlichen Reak-
torbetriebs von entscheidender Bedeutung (LINDEMANN, 2002).

Die Ergebnisse aus dieser Arbeit sollen zur weiteren Aufklarung der in Scheibentauch-
korpern ablaufenden Prozesse beitragen und die grundlegenden Kenntnisse auf die-
sem Gebiet erweitern. Die Arbeit greift die grundlegenden Fragestellungen wie Tem-
peratureinfluss oder Einfluss der Substratkonzentration auf die Aktivitat des Biofilms
auf und er6ffnet damit die Moglichkeit einer Weiterentwicklung und einer Effizienzstei-
gerung der Scheibentauchkorpertechnologie. Ferner sollen die Untersuchungen weg-
weisende Hinweise zur Verteilung der mikrobiellen Biomasse und deren Aktivitat in

den einzelnen Kompartimenten eines Scheibentauchkorpers liefern.
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5. Material und Methoden
5.1. Aufbau und Betrieb der Versuchsanlage

5.1.1. Aufbau der Versuchsanlage

In dieser Arbeit wurde ein Scheibentauchkorper im labortechnischen Maldstab einge-
setzt, um mit reproduzierbaren Biofilmproben arbeiten zu kdnnen. Die Anlage bestand
aus zwei, von Abwasser durchstromten, hintereinander angeordneten Kaskaden (Kas-

kadenordnung), die mit einer Wand abgetrennt wurden.
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Abb.5.1: Schema der Versuchsanlage (A = Ablauf, AS = Abwasserspiegel, B = Biofilm,
S = Scheibe M = Getriebemotor, TW = Trennwand, WL =Welle, WN = Wanne,
Z = Zulauf, ZR = Zahnrad)
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Eine horizontale Achse fasste 12 kreisrunde Scheiben (& 250 mm), die sich in gerin-
gen Abstanden voneinander befanden und zu 40 % im Abwasser eingetaucht waren.
In Abbildung 5.1 und Tabelle 5.1 ist die Ausstattung der Anlage dargestellt.

Tab. 5.1: Ausstattung der Versuchsanlage

Bezeichnung Einheit Wert
Wanne
Durchmesser mm 320
Laénge mm 320
Wanddicke mm 10
Arbeitsvolumen L 7,5*
Anzahl der Kaskaden 2
Scheibe
Anzahl pro Kaskade 6
Durchmesser mm 250
Profil Glatt
Material HDPE**
Abstand mm 18/15***
Eintauchtiefe % 40
Gesamtscheibenflache**** m? 1,18
Benetzte Oberflache m? 1,06
Welle
Durchmesser mm 20

* unter Berlcksichtigung der Scheiben aber nicht des Biofilms

** HDPE = Polyathylen hoher Dichte

*** 18 mm in der ersten Kaskade, 15 mm in der zweiten Kaskade
9% \ses/Ages = 6,36 L/m?

I
|
|

Abb. 5.2: Versuchsanlage mit entfernbaren Plattchen flr die Biofilmprobenentnahme
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Auf der Flache der Scheiben wurden jeweils entfernbare Platichen (Plattchengrole
2 x 5 cm, Dicke 2 mm) installiert, um gleich beschaffene Oberflachen fur die Biofilm-
besiedlung und Entwicklung zu gewahrleisten. Diese Plattchen konnten ohne die Bio-

filmstruktur zu zerstéren entnommen und anschlieend untersucht werden (Abb. 5.2)

5.1.2. Verwendetes Abwasser

Zur kontinuierlichen Versorgung der Anlage und fur die Messung der Dehydrogenase-
naktivitat wurde ein synthetisches Abwasser mit Zuckerrubenmelasse als einzige Koh-
lenstoffquelle eingesetzt. Melasse ist ein Nebenprodukt der Zuckerherstellung aus Zu-
ckerriben, die bis zu 60 % Zucker und diverse Mineralstoffe enthalt. Zusatzlich wur-
den NH4CI als Stickstoff- und K;HPO4 als Phosphorquelle verwendet, da diese Ele-
mente nicht in fur das Leben der Mikroorganismen ausreichender Menge in der Me-
lasse enthalten sind (Tab. 5.2).

Tab. 5.2: Zusammensetzung des synthetischen Abwassers

Abwasserkomponente Konzentration [mg/L]
Melasse

(Stdzucker; Offenau, Deutschland) 500

NH,CI

(AppliChem GmbH; Darmstadt, Deutschland) 382
KoHPO,

(AppliChem GmbH; Darmstadt, Deutschland) 76

In Anlehnung an die im Arbeitsblatt ATV-DVWK-A 131 (2000) aufgezahlten einwoh-
nerspezifischen Frachten nach der Vorklarung (40 g BSBs/EW-d und 10 g TKN/EW-d)
wurde ein BSBs/TKN-Verhaltnis von ca. 4:1 eingestellt (BLANK et al., 2008).

Aufgrund der moglichen mikrobiellen Umsetzungen im Vorratsgefal® wurde in der Re-
gel arbeitstaglich frisches Abwasser zubereitet.

5.1.3. Betrieb der Versuchsanlage

Um die erste Anheftung von einzelnen Bakterienzellen an der Oberflache des Schei-
bentauchkorpers zu erleichtern, wurden die Scheiben mit einer in Petrolether gelosten

Stearinsaure eingerieben. Die Anlage wurde dann mit Abwasser aufgeflllt und mit
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Mikroorganismen aus einer mit gleichem Abwasser beschickten Labormalstabsanlage
inokuliert, was eine zusatzliche Verkurzung der Anlaufphase und eine artenreiche

Biomasse auf den Scheiben gewahrleistete.

Nach einer Woche Batch-Betrieb wurde das Abwasser aus dem Vorratsgefald mit einer
Schlauchpumpe in den Scheibentauchkorper geleitet, wobei der Durchfluss bei ca.
34 Liter pro Tag eingestellt wurde. Das entsprach einer hydraulischen Belastung von
0,029 m® Abwasser pro m? Scheibenoberflache pro Tag und einer organischen Belas-
tung von ungefahr 8,1 g BSBs pro m? pro Tag. Die Rotationsgeschwindigkeit wurde mit
Hilfe des Getriebemotors (Spiroplan® W10 DT56M4/TF, SEW-EURODRIVE; Deutsch-
land) mit einem Frequenzumrichter (MOVITRAC® 07 Typ 07A004-2B1-4-00, SEW-
EURODRIVE; Deutschland) aufbauend auf den praktischen Erfahrungen von BLANK et
al. (2008) auf 4 rpm eingestellt.

Um den Temperatureinfluss auf die Aktivitat des Biofilms untersuchen zu koénnen,
wurde die Versuchsanlage in einer Klimakammer untergebracht. Die detaillierten Be-

triebsbedingungen sind in Tabelle 5.3 aufgefuhrt.

Tab. 5.3: Betriebsbedingungen des Scheibentauchkdrpers

Betriebsbedingungen Wert
Abwassertemperatur variiert
Phase 1: 24,7 °C
Phase 2: 32,6 °C
Durchfluss 34 L/d
HRT 5h
Hydraulische Scheibenbelastung 0,029 m3m2d
Organische Scheibenbelastung (CSB) ~9,5g/m2d
Organische Scheibenbelastung (BSBs)* ~8,1g/m2d
Rotationsgeschwindigkeit 4 rpm

* BSBs/CSB (Zulauf) = 0,85

Die Biofilmproben wurden, nachdem der Reaktor einen stabilen Zustand erreicht hatte,
entnommen. Der stabile Zustand wurde durch die konstante Zusammensetzung des
Ablaufes (siehe Kap. 5.2) bzw. ahnlicher Umsatzleistungen an aufeinander folgenden
Tagen ermittelt. Um den Biofilmzustand nicht zu verandern, erfolgte die Bestimmung
der Dehydrogenasen- und Atmungsaktivitat sofort nach Entnahme der Proben. Ein Teil
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der Proben wurde in flussigem Stickstoff schockgefroren und bis zur Analyse der Nu-
kleinsaurenkonzentration bei -80 °C gelagert. Auf die weitere Behandlung der Proben

wird in den nachfolgenden Kapiteln 5.4, 5.5 und 5.6 ausfuhrlicher eingegangen.

5.2. Analytische Methoden zur Charakterisierung des Abwas-
sers

In dieser Arbeit wurde das Abwasser auf konventionelle Parameter (pH-Wert, Sauer-
stoffgehalt, elektrische Leitfahigkeit und Temperatur) sowie chemische Zusammen-

setzung untersucht.
Unter Verwendung von Dr. Lange Kuvettentests (Dr. Lange; Dusseldorf, Deutschland)
(Tab. 5.4) wurden die Proben bezuglich des CSB, NH4-N, NO3-N und PO4-P ausge-

wertet. Die Durchfuhrung der Messungen erfolgte nach Anleitung des Herstellers.

Tab. 5.4: Eingesetzte Kivettentests zur chemischen Analyse des Anlagenzulaufes und

-ablaufes

Parameter Probe Klvettentestnummer Messbereich [mg/L]

CSB Zulauf LCK 514 100 - 2000
B1 LCK 314 15-150
B2 LCK 314
Ablauf LCK 314

NH;-N Zulauf LCK 303 2-47
B1 LCK 303
B2 LCK 303
Ablauf LCK 303

NO;-N Zulauf LCK 339 0,23-13,5
B1 LCK 340 5-35
B2 LCK 340
Ablauf LCK 340

PO,4-P Zulauf/Ablauf LCK 350 2-220

Der BSBs-Wert wurde mit einem BODtrak-Analysator der Firma Hach-Lange respiro-

metrisch ermittelt.
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5.3. Analytische Methoden zur Charakterisierung des Biofilms

Die Bestimmung des Trockengewichts des Biofilms sowie des Gluhruckstands (GR)
und -verlusts (GV) erfolgte in Anlehnung an die DIN EN 12880 (2000) und DIN EN
12879 (2000).

5.3.1. Bestimmung des Trockengewichts

Die Bestimmung des Trockengewichts erfolgte gravimetrisch. Zu diesem Zweck wurde
ein kleines Alufolienstlick in einen Porzellantiegel eingesetzt und im Warmeschrank
auf 105 °C erwarmt oder bei anschlielender Bestimmung des Gluhverlusts auf 550 °C
vorerhitzt. Nach der Abkuhlung auf Raumtemperatur im Exsikkator (mit Silicagel als
Trockenmittel) wurde das Alufolienstick auf einer Analysenwaage mit einer Genauig-
keit von 0,1 mg genau ausgewogen (m1). AnschlieBend wurde die Biofilmprobe einer
bestimmten Scheibenflache (SF) in das Alufolienstick eingesetzt, im Warmeschrank
bei 105 °C bis zur Massekonstanz getrocknet, auf Raumtemperatur abgekuhlt und
gewogen (my). Die Trockenmasse des Biofilms (TS) wurde aus der Massedifferenz

bestimmt und in g/m? oder mg/cm? der Scheibe angegeben (Gl. 5.1).

(my —my) 2
7§ =———= /m 5.1
7 [9/m’] (5.1)
Dabei ist:
TS das Trockengewicht einer Biofilmprobe [g/m?];
mj die Masse des Alufolienteils [g];
my die Masse des Alufolienteils mit der getrockneten Bio-

filmprobe [g];
SF Scheibenflache [m?].

5.3.2. Bestimmung von Gluhrickstand und Gluhverlust

Der Gluhrickstand wurde im Anschluss an die Bestimmung des Trockengewichts er-
mittelt, indem die getrocknete Biomasse (m.) im Muffelofen auf 550 °C erhitzt und


http://www.dict.cc/?s=Alufolie�
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mindestens 60 Minuten gegluht wurde. Nach dem Abkuhlen im Exsikkator wurde das
Alufolienstick mit der gegluhten Probe ausgewogen (ms).

Zur Berechnung des Gluhverlusts (GV) und des Gluhruckstands (GR) einer Biofilm-
probe wurden Formeln 5.2 und 5.3 verwendet:

GV = (’”ZS;F’%) [g/m?] (5.2)
Gr =M —m) [g/m?] (5.3)
SF

Hierbei sind:

GV der Gluhverlust der Trockenmasse einer Biofilmprobe
[9/m?];

GR der Gluhruckstand der Trockenmasse einer Biofilm-
probe [g/m?];

ms die Masse des Alufolienstiicks mit der gegluhten Tro-

ckenmasse der Biofilmprobe [g].

5.4. Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat

5.4.1. Konventionelle Methode

Zur Erfassung der Dehydrogenasenaktivitat des Biofilms mittels der konventionellen
Methode wurde der Biofilm von den reprasentativen Platichen (siehe Abb. 5.2) ent-
fernt, suspendiert und weiter wie ein Belebtschlamm in Anlehnung an DEV L3 (1993)

t13

betrachtet . Ein Teil des suspendierten Biofilms wurde zur Bestimmung des Trocken-

gewichtes des Biofilms verwendet, ein anderer Teil wurde in Reagenzglaser gegeben

'* Gegen Ende der Bearbeitungszeit dieser Arbeit ist ein neuer Norm-Entwurf DIN 38412-3
(2008) zur Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitdt von Belebtschlammen herausgegeben
worden, der die Durchfiihrung des Tests ausflhrlicher beschreibt und sich u.a. hinsichtlich
Inkubationszeit, -temperatur und Wellenldnge der Absorptionsmessung von der DEV L3
(1993) unterscheidet.
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und mit der zu prufenden Substanz bzw. dem synthetischem Abwasser (siehe
Kap. 5.1.2) und der TTC-L6sung bei 25 °C inkubiert (Abb. 5.3).

Biofilmprobe
i | i
Suspendierung Bestimmung der
. ) Trockenmasse
4 | N\
Inkubation in der
TTC-Losung
\\§ J
'd | )
Zentrifugation Dehydrogenasenaktivitat
) | i
Extraktion
: ———
Zentrifugation
. | J
4 N\
Entnahme des 4| Photometrische Messung ]
Uberstands
. J

Abb. 5.3: Flussdiagramm fur die Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat mit der konven-
tionellen Methode

Die Inkubationszeit betrug 3 Stunden. Nach dieser Zeit wurden die Proben 10 Minuten
bei 6000 rpom zentrifugiert. Die Uberstehende Lésung wurde abgegossen und Etha-
nol™ zugegeben. Nach kraftigem Schuitteln wurde die Probe erneut zentrifugiert. Die
1,3,5-triphenylformazanhaltige Losung wurde abgegossen und die Absorption photo-
metrisch bei 480 nm gegen die formazanfreie Kontrollprobe gemessen.

Die Berechnung erfolgte nach Formel (Gl. 5.4):

e-188
tm

TTC — DHA = [ug TF/mg TS] (5.4)

“'d=0,81g/cm?, ca. 92 %
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e die bei 480 nm und einer Schichtdicke von 10,0 mm
gemessene Extinktion;

tm die durch Trocknen bei 105 °C bestimmte Trocken-
masse des suspendierten Biofilms [mg].

5.4.2. Modifizierte Methode

Der Nachweis der Dehydrogenasenaktivitat erfolgte mit 2,3,5-Triphenyltetrazolium-
chlorid (TTC) nach einer Modifikation der von BLENKINSOPP & LOcCK (1990), QING et al.
(2006) und RomANi & SABATER (2001) angewendeten Methoden, die in der Messung
der Aktivitat der intakten mikrobiologischen Gemeinschaft bestanden. Es wurde die in
situ Aktivitat der Zellen ohne Storungen der intrazellularen und extrazellularen Prozes-

se durch die Vorabtrennung der Biomasse vom Tragermaterial erfasst.

Aus Grunden der Reproduzierbarkeit wurde das synthetische Abwasser verwendet
(siehe Kap. 5.1.2).

5.4.2.1.Herstellung der Losungen

2.3,5-Triphenyltetrazoliumchloridldsung:

5g 2,3,5-Triphenyltetrazoliumchlorid (AppliChem GmbH; Darmstadt, Deutschland)
wurden in 1 Liter Wasser gel6st. Die fertige 0,5%ige Losung wurde kuhl und in einer
dunklen Flasche lichtgeschutzt aufbewahrt.

1,3,5-Triphenylformazan-Stammldsung:

100 mg 1,3,5-Triphenylformazan (BioChemika, Fluka, Sigma Aldrich; Deutschland)
wurden in 80 mL 99%igem Ethanol gelost und auf 100 mL aufgefulit.

1,3,5-Triphenylformazan-Arbeitsldsung:

25 mL der Stammlosung wurden in einen Messkolben Uberfuhrt und auf 500 mL mit
99%igem Ethanol aufgefullt. Die Triphenylformazankonzentration der Losung betrug
50 pg/mL.
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5.4.2.2.Wellenlange der Absorptionsmessung

Um das Absorptionsmaximum von 0,017 mM 1,3,5-Triphenylformazan in 99%igem
Ethanol zu bestimmen, wurde die Extinktion der Losung als Funktion der Wellenlange
im Spektralbereich von 475 bis 495 nm gemessen (Abb. 5.4). Die maximale Extinktion
fand bei 484 nm statt. Diese Wellenlange wurde dann als geeignet fur den Nachweis

des vom Biofilm gebildeten Formazans angenommen.

0,19

| 484 1im

Extinktion

0,18

475 477 479 481 483 485 487 489 491 493 495
Wellenlange [nm]

Abb. 5.4: Absorbanzspektrum von 1,3,5-Triphenylformazan

5.4.2.3.Ausfuhrung

Zur Erfassung der TTC-Reduktion wurden die Plattchen (5x2cm) mit Biofilm
(Abb. 5.2) von den Scheiben der Scheibentauchkorperanlage entfernt und in syntheti-
sches Abwasser (siehe Kap.5.1.2) eingesetzt. Nach der Zugabe der 0,5%igen
TTC-Lésung’® wurde die Probe 5 Minuten mit Stickstoff gestrippt. AnschlieRend erfolg-
te eine zweistindige Inkubation bei in situ Temperatur und einem zirkumneutralen

pH-Wert. Nach der Inkubationszeit wurde jede Biofilmprobe kurz mit Wasser gespdilt,

' 150 mL synthetisches Abwasser und 25 mL TTC
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um das ungebundene Formazan abzulésen. Der Biofilm wurde von den Auf-
wuchsplattchen entfernt und in die mit 10 mL erwarmten Ethanol (99%ig) gefullten
Zentrifugenrohrchen gegeben. AnschlieRend wurde das Formazan 15 Minuten extra-
hiert. Zusatzlich wurde jede Biofilmprobe mit dem Ultraschalldesintegrator (Vibra cell
130, SONICS; Newtown, CT, USA) bei einer Frequenz von 80 kHz und einer Output-
Leistung von 6 W mit einer 2 mm-Mikrosonde mit Pausen 5 Minuten lang behandelt,
um die Polysaccharidmatrix zu zerstoren und einen einfachen Zugang fur das Extrak-
tionsmittel zu ermoglichen. AnschlielRend wurden die Proben 5 Minuten bei 5000 rpm
zentrifugiert. Die alkoholische Formazanlosung wurde abgegossen und die Absorption
photometrisch bei 484 nm gegen Ethanol gemessen. In den Fallen, wo nach der Ext-
raktion die Zellen noch gefarbt blieben, wurde erneut Ethanol zugegeben und die Ext-
raktion (teilweise nur kraftiges Schutteln) bis zur vollstandigen Entfarbung der Biomas-
se wiederholt. Bei den Extinktionswerten uber 1,0 wurde die Flussigkeit entsprechend
mit Ethanol verdunnt. Abschlielend wurde das Trockengewicht des Biofilms bestimmt.

In Abbildung 5.5 ist die Dehydrogenasenaktivitatsbestimmung schematisch dargestellt.

Biofilmprobe

I
Inkubation in der

TTC-Losung
[
Spllen
) |
Extraktion
) |
-
Desintegration
(Ultraschall-Mikrosonde)
[
Er_]tnahme des Zentrifugation Entnahme des Pellets
Uberstands L )

I I
Photometrische Messung [ Bestimmung der

Trockenmasse
Dehydrogenasenaktivitat

Abb. 5.5: Flussdiagramm fir die Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat mit der modifizier-
ten Methode
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5.4.2.4. Aufbereitung der Kontrollproben

Die Kontrollproben (tote Biofilmproben) wurden bei halbstundiger Inkubation im
37%igen Formaldehyd und mehrmaligen Wasserspulungen vorbereitet und wie die
anderen Biofilmproben weiter behandelt. Die photometrisch bestimmte Absorption galt
als die Hintergrundabsorption, die nicht durch die lebenden Mikroorganismen verur-
sacht ist und wurde anschlielend vom Wert der aktiven Biofilmprobe subtrahiert.

5.4.2.5.Erstellung der Kalibriergeraden

Es wurden Volumina von 1, 5, 10, 20, 30 mL der 1,3,5-Triphenylformazan-
Arbeitslosung abgemessen, in den Messkolben uberfuhrt und auf 100 mL mit Ethanol
(99%ig) aufgefiillt. AnschlieBend wurde die Absorption' der Standardldsungen (Kon-
zentrationen: 1, 5, 10, 20 und 30 pg/mL) bei 484 nm im Photometer gegen Ethanol
gemessen und die Kalibriergerade erstellt (nach BRZEZINSKA & WLODARCZYK, 2005).

1,40

............................................... y-=0,039% +.0,006 .
R2 = 0,999

1,20

1,00

Extinktion (484 nm)

0.00 T T T T T T 1
0 5 10 15 20 25 30 35
Konzentration des 1,3,5-Triphenylformazans [ug/mL]

Abb. 5.6: Extinktion der Triphenylformazanlésung als Funktion der Konzentration

'® Die gemessene Absorption wird automatisch umgerechnet und als Extinktion angezeigt.
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5.4.2.6.Berechnung der Ergebnisse

Die Berechnung der gebildeten Formazanmenge erfolgte nach Formel 5.5:

Ny = ~.107 [mol] (5.5)

Hierbei stehen die einzelnen Formelzeichen fur folgende Grolen:

NTF Formazanmenge [mol];

E4s4 Extinktion des Reaktionsgemisches bei 484 nm;

v Volumen des Extraktionsmittels [mL];

d Schichtdicke des Reaktionsgemisches bei der Absor-
banzmessung [cm], d = 1 cm;

1073 Umrechnung von Milliliter in Liter;

€484 molarer Extinktionskoeffizient [L/mol-cm].

Der molare Extinktionskoeffizient wurde aus dem Lambert-Beer'schen Gesetz abgelei-
tet und betrug (Gl. 5.6):

t

E4gq = 24 [L/mol-cm] (5.6)
c-d

Dabei ist:

C Konzentration der absorbierenden Substanz [mol/L].

Aus dem folgenden Zusammenhang (Gl. 5.7) ergibt sich die Formazanmasse (mrf):

My = Npp - Mg gl (5.7)
Mit:
Mre Molare Masse des Triphenylformazans [g/mol],

M+r = 300,36284 g/mol.
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Die Dehydrogenasenaktivitat (TTC-DHA) des Biofilms wird entweder als Triphenylfor-
mazanmasse (Gl. 5.8) oder als Triphenylformazanmenge (Gl. 5.9) errechnet, die durch

1 mg des Biofilms wahrend 2 h gebildet wurde.

TTC — DHA = % 10° [g TF/mg TSan] (5.8)
TTC — DHA = % [mol TF/mg TSz] (5.9)

Hierin bedeuten:
TS Trockengewicht des Biofilms auf einem Auf-
wuchsplattchen (10 cm?) bestimmt durch Trocknen bei

105 °C [mg];
t Inkubationszeit [h], t = 2 h;
10° Umrechnung von Gramm in Mikrogramm.

Unter der Voraussetzung, dass der Stoffwechsel vollkommen aerob gedeckt wird,
kann die Dehydrogenasenaktivitat als Sauerstoffaquivalent ausgedruckte Menge an
Formazan dargestellt werden. In der Elektronentransportkette werden 2 Elektronen
eingesetzt um 0,5 Mol Sauerstoff zu 1 Mol Wasser umzubilden. 2 Elektronen werden
auch in der Reduktion von TTC zum 1,3,5-Triphenylformazan (TF) genutzt. Dem-
entsprechend ist 1 Mol TF aquivalent zu 0,5 Mol (16000 mg) molekularem Sauerstoff
(Gl. 5.10).

TTC — DHA = %.16000 [mg O»*/mg TSa] (5.10)

5.5. Bestimmung der Nukleinsaurenkonzentration

Die Isolierung und Quantifizierung der hochmolekularen Nukleinsauren erfolgte mittels
HPLC, (Hochleistungsflussigkeitschromatographie) wobei die angewendete Methode
auf der Methode von COPELLA et al. (1987) und DELL’ANNO et al. (1998) basierte und
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von SCHWARZ (2004) modifiziert, optimiert und auf die abwasserdurchsickerten Sandfil-

ter Ubertragen wurde.

5.5.1. RNase-freies Arbeiten

Die RNasen sind Enzyme, deren Funktion in der Hydrolyse der Ribonukleinsaure-
molekile (RNA) besteht. Da die RNase-Kontaminationen bei der RNA-Bestimmung
mittels HPLC zu falschen Ergebnissen fuhren kdnnen, wurden spezielle Vorkehrungen
getroffen um die Anwesenheit der RNasen zu vermeiden (SCHRIMPF, 2002). Es wurde
ein spezielles Labor eingerichtet, wo die gesamten Arbeitsflachen und Gerate mit
RNase Away™ (Molecular BioProducts; San Diego, CA, USA) gesaubert wurden und
die Puffer-, Losungen- und Probenaufbereitung stattfanden. Zusatzlich wurden bei je-
dem Schritt sterile Einmalhandschuhe getragen, die auch haufig durch neue ersetzt
wurden. Alle Chemikalien und Verbrauchsmaterialien (Pippetenspitzen, Spritzenfilter)
wurden in molekularbiologischer oder falls nicht erhaltlich in steriler Qualitat benutzt.
Die ausschlieBlich fur die RNase-freien Arbeiten verwendeten Materialen (Glas-, Me-
tallgerate, Magnetruhrstabe, usw.) wurden mit 0,1%igem DEPC-Wasser gereinigt und
durch trockene Hitze bei 220 °C im Trockenschrank fur 16 Stunden sterilisiert
(SCHWARZ, 2004). Das Diethylpyrocarbonat ist ein starker RNase-Inhibitor, der zur Zu-
bereitung der RNase-freien Puffer und Losungen in der Form von DEPC-Wasser ver-
wendet wurde (SCcHRIMPF, 2002). Die Herstellung des DEPC-Wassers erfolgte mittels
der Versetzung eines Liters bi-destillierten Wassers mit 1 mL DEPC und mindestens
30 Minuten Ruhren. Das DEPC reagiert mit Histidinresten von Proteinen und deakii-
viert die RNasen. Allerdings kann es auch die In-vitro-Translation von mRNA inhibie-
ren, muss also anschlielend zu Ethanol und Wasser zersetzt werden, was u.a. durch
Autoklavieren geschieht (20 - 25 Minuten, 121 °C, 1 atm) (SCHRIMPF, 2002).

5.5.2. Herstellung der Puffer und Losungen

Die Herstellung der Puffer und Losungen erfolgte wie in DELL’ANNO et al (1998) und
SCHWARZ (2004) beschrieben.

Puffer A (in 1 L DEPC-Wasser):
300 g Harnstoff (= 5,0 M)
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1,361 g KHoPO4 (= 0,1 M)
1,742 g K.HPO, (= 0,1 M)

Puffer B (in 1 L DEPC-Wasser):
300 g Harnstoff (= 5,0 M)

1,361 g KH2PO4 (= 0,1 M)
1,742 g K2HPO4 (= 0,1 M)

112 g KCI (= 1,5 M)

Puffer C:
0,01%iges NaN3 in DEPC-Wasser

Bei der Herstellung von Puffer A und B wurden Harnstoff, Phosphate und beim Puffer
B zusatzlich KCI (Kaliumchlorid) in 0,8 Liter DEPC-Wasser gelost. Da die Zugabe des
Harnstoffes eine starke Abkuhlung der Losungen verursachte, wurden sie Uber Nacht
auf 20 °C Raumtemperatur erwarmt und erst dann mit dem DEPC-Wasser auf 1 Liter
aufgefullt. Die pH-Werte wurden mit HsPO4 auf 6,90 eingestellt. Alle drei Puffer wurden
ausschlieBlich uber eine 0,45 ym Nylonmembran (Osmonics, Minnetonka; MN, USA)
in der Reinfolge: Puffer C, Puffer A, Puffer B filtriert, wobei bei Puffer A und B die Filter

nach ca. 1 Liter gewechselt wurden.

Tris-HCI-Lysispuffer (in 1 L DEPC-Wasser):
6,05 g Tris

5,08 g NaCl

3,70 g EDTA

2,00 g SDS

8,1 mL HCI (33 %)

Der pH-Wert wurde mit NaOH auf pH 8,0 eingestellt.

5.5.3. Probenahme und Probenaufbereitung

Der Biofilm wurde von den einzelnen Scheiben der Scheibentauchkorperanlage ent-
fernt, in Kryorohrchen uberfuhrt und sofort in flissigem Stickstoff schockgefroren und
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bei -80 °C gelagert, um die Hydrolyse der Ribonukleinsauremolekile durch die RNa-

sen zu vermeiden.

Fiur die HPLC Analyse wurden die Proben in leicht gedffneten Rohrchen bei -50 °C im
Eiskondensationsraum der Gefriertrocknungsanlage Alpha 1-4 (Christ; Osterode am
Harz, Deutschland) gefriergetrocknet. Die eingewogene Masse (3 - 7 mg) Biofilm wur-
de mit 1,0 mL Tris-HCI-Lysispuffer versetzt und mit dem Ultraschalldesintegrator (Vib-
ra cell 130, SONICS; Newtown, CT, USA) bei einer Frequenz von 50 - 60 kHz und ei-
ner Output-Leistung von 2 W mit einer 2 mm-Mikrosonde 6 Mal (10 s mit jeweils 60 s
Pause) behandelt (Abb. 5.7). Anschlielfend wurde die Probe 5 Minuten bei 4520 rpm
(Universal 30 RF, Hettich, Tuttlingen, Deutschland) zentrifugiert um die Nukleinsauren
in der flissigen Phase vom Zellriickstand zu trennen. Der Uberstand wurde durch ei-
nen sterilen 0,45 uym Cellulose-Acetat Einmal-Spritzenfilter (neoLab Migge Laborbe-
darf-Vertriebs GmbH; Heidelberg, Deutschland) filtriert und in einen Polypropylen-
Probenbehalter gefullt.

Biofilmprobe (~ 3 - 7 mg)
|

Zelllysis
) |
-
Desintegration
(Ultraschall-Mikrosonde)
-
I

Zentrifugation

Er_m_tnahme des
Uberstands

[
Filtration

[
HPLC

Nukleinsaurenkonzentration

Abb. 5.7: Ablaufschema flr die Probenaufbereitung zur Bestimmung der Nukleinsauren-
konzentration
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5.5.4. HPLC-Messung

Die HPLC-Apparatur (HPLC Agilent 1050 Titan; Santa Clara, Kalifornien, USA) be-
stand aus einer quarternaren Gradientenpumpe (79 852 B Titan), einem Online Entga-
ser (G 1303 A Titan), einem Autosampler (79 855 B Titan), einer Vorsaule KS 30/4
Nucleogen DEAE 4000-7 (Macherey-Nagel GmbH; Duren, Deutschland) und einer
Trennsaule VA 125/6.2 Nucleogen DEAE 4000-7 (Macherey-Nagel GmbH; Dduren,
Deutschland), einem variablen Wellenlangendetektor (VWD 79 853C) mit Deuterium-
lampe (79883-60002) und einer Standard Flusszelle (79853-60011) sowie einer Win-
dows-Steuer- und Auswertesoftware (HP-Chemstation). In Abbildung 5.8 sind die

Komponenten der HPLC Apparatur schematisch dargestellt.

Gradientenpumpe Injektor |_| Vorsaule

Trennsaule Detektor
+
@ Datenerfassung
Aut I
Htosampier Lichtquelle @]@: _:|:|

Auffanggefaf’

N
—
\ @
/—LI
N O
/—LI

Puffer
Abb. 5.8: Aufbau des HPLC-Systems

Die Puffer wurden mit dem eingestellten Gradienten (Tab. 5.5) durch die Vor- und
Trennsaule mit den Gradientenpumpen gepumpt. Mit dem Gradienten A wurde die
Trennsaule vor der Messung der Nukleinsauren kalibriert. Danach wurden 10 yL der
Probe mit Hilfe eines Autosamplers Uber einen Injektor in die Trennsaule injiziert und
der Gradient B eingestellt. AnschlieRend wurde zur Reinigung der Saule der Gra-
dient C eingestellt.
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Tab. 5.5: Gradienten zur HPLC-Analyse

Gradient Zeit Flussrate Puffer A Puffer B Puffer C
[min] [mL/min] [%] [%] [%]
A Start 0 0 0 100
1,25 1,6 0 0 100
3,00 1,6 0 100 0
4,20 1,6 0 100 0
4,50 1,6 0 0 100
10,00 1,6 0 0 100
B Start 1,6 0 0 100
0,32 1,6 0 0 100
0,63 1,6 85 15 0
6,25 1,6 85 15 0
18,75 1,6 0 100 0
18,95 1,6 0 100 0
19,00 1,6 0 0 100
23,00 1,6 0 0 100
C Start 1,6 0 100 0
3,00 1,6 0 100 0
4,50 1,6 0 0 100
11,00 1,6 0 0 100
12,50 0 0 0 100
20 —
DNA
10 —|
=)
<
£
C
O 0 —
a
o] rRNA
3
<
10 —
tRNA
-20 —
| | | | | |
1 12 13 14 15 16
Zeit [minl

Abb. 5.9: HPLC-Chromatogramm mit einem tRNA-, rRNA- und einem DNA-Peak
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Beim Austritt aus der Saule wurden die in der Probe vorhandenen Nukleinsauren mit
einem UV-Detektor bei einer Wellenlange von 260 nm gemessen. Die Messwerte wur-
den dann als Chromatogramm dargestellt, in welchem die Peaks den nachzuweisen-

den Nukleinsaurentypen zugeordnet werden konnen (Abb. 5.9).

5.5.5. Kalibration

Zur externen Kalibration wurden die Nukleinsaurestandards des Bakteriums Escheri-

chia coli verwendet:

DNA (type VIII): Escherichia coli Stamm B (Sigma Chemical, St. Louis, RO, USA,;
D-2001, Lot 39H4101)

tRNA (type XX):
Escherichia coli Stamm W (Sigma Chemical, St. Louis, RO, USA; R-1753, Lot
79H7490)

rRNA:
Escherichia coli Stamm W (Sigma Chemical, St. Louis, RO, USA; R-7628, Lot
117H7802)

Bestimmte Volumina von vorbereiteten und tiefgefrorenen Kalibrierlosungen wurden
portioniert, mit einem Tris-HCI-Puffer verdinnt und wie die Biofiimproben (siehe
Kap. 5.5.3) aufgearbeitet und gemessen (siehe Kap. 5.5.4). Die Kalibriergeraden sind
in Abbildung 5.10 sowie Abbildung 5.11 dargestellt.

Die untersuchten Linearitatsbereiche fur DNA, tRNA und rRNA betrugen 10 - 1000 ng,
30 - 380 ng bzw. 30 - 350 ng. Laut SCHWARz (2004) liegen die injizierten Mengen der
tRNA und rRNA von 0 - 2500 ng und 0 - 3000 ng im linearen Bereich. Fur die DNA
wurde von einer Linearitat bis zu 40 pg berichtet (SCHWARz, 2004).
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Abb. 5.10: Peakflache als Funktion der DNA-Menge
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Abb. 5.11: Peakflache als Funktion der ( A) tRNA-und (¢) rRNA-Menge
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5.5.6. Berechnung der Ergebnisse

Uber die Integration der unter den jeweiligen Peaks erhaltenen Flache und unter Ver-
wendung der betreffenden Kalibriergeraden erfolgte die quantitative Bestimmung der
gesuchten Substanzen (Gl. 5.11).

PV
K tration = —— /g TS 511
onzentration TS [wg/g TS] ( )

Hierbei bedeuten:

P Detektierte und berechnete Nukleinsduremenge [ug];
\Y Volumen des Extraktionsmittels [mL], V =1 mL,;

J Injizierte Probenmenge [mL], J = 0,01 mL;

TS Trockengewicht der Biofilmprobe [g].

5.6. Bestimmung der Atmungsaktivitat

Zur Untersuchung der respiratorischen Aktivitat des Biofilms wurde der Sauerstoffver-
brauch bzw. die Geschwindigkeit des Sauerstoffverbrauchs infolge der Atmung ge-
messen (Grundatmung GA und Substratatmung SA). Die Sauerstoffabnahmemessung
wurde in einem 250 mL Gefall (Sauerstoffmesszelle) durchgefuhrt, das wahrend des
Versuchs fest verschlossen war, um den Luftsauerstoffeintrag zu verhindern. Im Gefaly
befand sich eine Sauerstoffsonde, die an das Datenerfassungssystem auf dem Rech-
ner angeschlossen wurde. In Abbildung 5.12 ist die Versuchsanordnung dargestellt.

Die Messung erfolgte unter festgelegten Laborbedingungen in Anlehnung an
L@KKEGAARD BJERRE et al. (1998). Dabei wurden die reprasentativen Plattchen mit Bio-
film von den Scheiben der Scheibentauchkorperanlage entfernt und mit Wasser ge-
spult, um die suspendierte Biomasse zu entfernen und den adsorbierten CSB abzulo-
sen. Die Proben wurden anschlie3end in ein Gefal® mit Abwasser (SA) oder Leitungs-

wasser (GA) als Losung gesetzt.
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Sauerstoffsonde
Reaktionsgefal
Wasserbad T
Datenerfassung
(PC)
o //// |
Biofilmprobe
Magnetfisch —
@ Belifter
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Abb. 5.12: Batchversuchsanordnung fir die Sauerstoffverbrauchsmessungen

Die Losung wurde mit Druckluft bis zu einer Sauerstoffkonzentration von 5 - 8 mg O./L
(ca. 5 Minuten) bellftet und mit einem Magnetrihrer durchmischt. Nach Ausschalten
der Beluftung wurde sie weiterhin gemischt, damit der geldste Sauerstoff mit dem Bio-
film in Kontakt bleibt.

Die Sauerstoffkonzentration wurde in regelmaldigen Abstanden gemessen und auf
dem Rechner gespeichert (OxyView PST3-V5.32). Nach Erreichen der maximalen At-
mungsgeschwindigkeit wurde die Messung beendet. Die Losung wurde nur einmalig
beluftet, um das Wachstum von Mikroorganismen zu verhindern. Die Abnahme der
Sauerstoffkonzentration wurde als Zeitfunktion in einem Diagramm dargestellt und die
Atmungsgeschwindigkeit in mg Oz/min berechnet. Um alle Messungen miteinander
vergleichen zu konnen, wurde die Atmungsgeschwindigkeit (SA und GA) auf die Tro-
ckenmasse des Biofilms (TS) bezogen und als Atmungsaktivitat des Biofilms (AA) in
mg O,/g TS-h ausgedrickt (Gl. 5.12).

S4 GA
A=|——-—|-60 0O2/g TS'h 5.12
En [mg O2lg TS 512

Hierbei stehen die einzelnen Formelzeichen fur folgende GroRen:
SA Atmungsgeschwindigkeit (Substratatmung)
[mg O2/min];
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GA Atmungsgeschwindigkeit (Grundatmung) [mg O2/min];

TS Trockengewicht des Biofilms auf einem Aufwuchs-
plattchen (10 cm?) bestimmt durch Trocknen bei
105 °C [g];

60 Umrechnung von Minuten in Stunde.
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6. Ergebnisse

Im folgenden Kapitel wird der Einfluss verschiedener Reaktionsparameter auf die De-
hydrogenasenaktivitat des Biofilms dargestellt. Die Methode zur Bestimmung der De-
hydrogenasenaktivitat wird modifiziert. Anschliefiend wird, unter seine Verwendung die
Aktivitatsanderung mit steigender Biofiimmenge ermittelt. DarUber hinaus wird unter-
sucht, ob Veranderungen der Temperatur und Substratkonzentration als Schwankun-
gen der Dehydrogenasenaktivitat erkannt werden konnen. Des Weiteren wird, basie-
rend auf den Dehydrogenasenaktivitatswerten, die Verteilung der Aktivitat entlang des
Scheibentauchkorpers dargestellt. AbschlielRend wird, als Erganzung der mit dem De-
hydrogenasentest gewonnenen Ergebnisse, die Verteilung der Biomasse und deren

Aktivitat in der Scheibentauchkorperanlage mittels HPLC bestimmt.

6.1. Reinigungsleistung der Anlage

Die Zusammensetzung des Zulaufes und Ablaufes der Anlage wurde bezuglich CSB,
BSBs, NH4-N, NO3-N und PO4-P ausgewertet (siehe Kap. 5.2).

In Tabelle 6.1 sind die Eigenschaften des Abwassers sowie die maximalen, durch-
schnittlichen und minimalen Konzentrationen der Abwasserinhaltsstoffe aufgefuhrt.

Tab. 6.1: Merkmale des verwendeten Abwassers

Parameter Einheit Max Mittel Min
csB* mg/L 461 421 399
NH,-N** mg/L 113 93 71
NO’-N mg/L 0,4 0,3 0,2
PO,-P mg/L 38 36 32
TDS mg/L 744 750 755
pH 7,8 7,5 7,4

* BSBs/CSB = 0,85
** stellt nahezu den ganzen TKN dar
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6.1.1. BSBs-Elimination

Wahrend des gesamten Untersuchungszeitraumes konnte eine sehr gute und stabile
BSBs-Elimination festgestellt werden. Es konnte eine mittlere BSBs-Abbauleistung von
uber 93 % (Phase 1) und 95 % (Phase 2) beobachtet werden (Abb. 6.1Abb. 6.1).
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Abb. 6.1: BSBs-Elimination im Gleichgewichtszustand: (a) Phase 1: Temperatur 24,7 °C,
(b) Phase 2: Temperatur 32,6 °C

6.1.2. Stickstoffelimination

Die Nges-Zulauffracht der mit synthetischem Abwasser beschickten Anlage setzte sich
uber 99 % aus NHs-N und zu einem vernachlassigbaren Anteil aus NO3-N zusam-
men'’. Die gemessenen mittleren NH4-N und NO3-N Konzentrationen bzw. Frachten
im Zulauf, im Ablauf von Kaskade 1 und Kaskade 2 sind in Tabelle 6.2 und Abbil-
dung 6.2 aufgezeigt.

" Oxidierte Stickstoffverbindungen wie Nitrate und Nitrite kommen normalerweise nicht oder
nicht in relevanten Mengen in kommunalen Abwassern vor (GALLERT & WINTER, 1999).
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Tab. 6.2: Gemessene Konzentrationen von Ammonium- und Nitrat-Stickstoff

Parameter

Zulauf

NH4-N
NOs-N

z

Kaskade 1 NH4-N
NO;-N

z

Kaskade 2 NH4-N
NO;-N

2

100,0

N-Konzentration [mg/L]

90,0
80,0
70,0
60,0
50,0
40,0
30,0
20,0
10,0

0,0

N-Konzentration

[mg/L]
93,4
0,3
93,7

67,4
3,7
71,1

50,2
11,2
61,4

N-Fracht
[9/d]
3,18
0,01
3,19

2,29
0,13
2,42

1,71
0,38
2,09

Zulauf

Kaskade 1

Kaskade 2

Abb. 6.2: Konzentration von Ammonium- und Nitrat-Stickstoff entlang der Scheibentauchkor-

peranlage (Phase 2: Temperatur 32,6 °C, Scheibenbelastung 8,1 g BSBs/m? d)

Die NH4-N- und NOs-N-Zulauffrachten der Anlage betrugen entsprechend 3,18 g/d und

0,01 g/d. Nach der ersten Kaskade konnte eine NH4-N- Elimination von 24,1 %

(0,77 g/d) und eine NO3-N-Bildung von 0,13 g/d beobachtet werden. Nach der zweiten

Kaskade sank der NHs-N-Wert um weitere 10,3 % (0,33 g/d) und es wurden zusatzli-
che 0,25 g NO3-N/d gebildet.
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6.2. Methodenentwicklung zur Bestimmung der Biofilmaktivitat

6.2.1. Probenlagerung

Um abzuschatzen, wie lange die Zeitspanne zwischen der Probenahme und der De-
hydrogenasenaktivitdtsmessung sein kann, wurden Biofilmproben mit dhnlichem Be-
wuchs (Phase 1, siehe Tab. 5.3) vor der Messung 30 und 60 Minuten bei einer Inkuba-
tionstemperatur von 24,7 °C sowie 24 Stunden kihl in verschlossenen Plastikflaschen

gelagert. Die Aktivitat einer Probe wurde als Referenzwert sofort bestimmt (Tab. 6.3).

Tab. 6.3: Dehydrogenasenaktivitdten unterschiedlich lang gelagerter Biofilmproben

Lagerungsdauer Aktivitat [ug TF/mg TS, Abnahme der Aktivitat [%]*
Mittelwert + SD
Referenzwert 56,7 £ 2,9 -
30 min 54,5+ 4,0 4,0
60 min 49,8 + 3,1 12,1
24 h 342+27 39,6

*im Verhaltnis zum Referenzwert
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Abb. 6.3: Einfluss der Probenlagerung auf die Dehydrogenasenaktivitat: (—e— ) Aktivitat (%)
(Phase 1, siehe Tab. 5.3, Mittelwerte aus zwei Messungen)
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In Abbildung 6.3 sind die gemessenen Aktivitatswerte + Standardabweichung (Saulen)
sowie die Ergebnisse in Prozent gegenuber dem Bezugswert (100 %-Wert) dargestellt.
Es lield sich ein 4%iger Aktivitatsverlust innerhalb der ersten 30 Minuten der Proben-
aufbewahrung feststellen. Eine einstiindige Verzogerung der Aktivitatsmessung ergab
eine 12%ige Reduktion der Aktivitat. Die eintagige Lagerung des Biofilms bei 4 °C
fuhrte wiederum zu einer 40%igen Abnahme der Aktivitat (vgl. GRIEBE et al., 1997).

6.2.2. Sauerstoffanwesenheit

Aufgrund verschiedener Theorien in der Literatur zum Sauerstoffeinfluss auf das Er-
gebnis des Dehydrogenasentests wurde die Formazanproduktion in einem aeroben
Medium beobachtet.

Zu diesem Zweck wurden drei Biofilmproben mit ahnlichem Bewuchs (Phase 2, siehe
Tab. 5.3) in synthetisches Abwasser (siehe Kap. 5.1.2) mit 3,3 mg/L gelostem Sauer-
stoff eingesetzt und die Sauerstoffkonzentration und Formazanproduktion nach ver-
schiedenen Inkubationszeiten gemessen (Abb. 6.4). Die Bestimmung der Dehydro-
genasenaktivitat erfolgte ohne Abtrennung und Suspendierung des Biofilms.
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Abb. 6.4: Formazanbildung in einem aeroben Medium (Phase 2, siehe Tab. 5.3):
(~ - ) Sauerstoffkonzentration [mg/L], ( —) Extinktion der Formazanlésung
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In Abbildung 6.4 ist zu erkennen, dass die Produktion des Formazans zunachst lang-
sam einsetzte. Die Produktionsrate betrug 0,69 ug TF/mg TS-h bis die Anaerobiose
erreicht wurde (Phase A) und dann auf einen stabilen Wert von 3,04 ug TF/mg TS-h
(Phase B) anstieg.

Um das Ausmall des Sauerstoffeinflusses zu quantifizieren, wurden Biofilmproben
(Phase 2, siehe Tab. 5.3) mit annahernd gleichem Bewuchs ohne Zugabe von TTC in
synthetisches Abwasser eingesetzt. Nachdem die Sauerstoffkonzentration im Abwas-
ser einen Wert von etwa 0,1 erreichte, wurde das TTC zugegeben und die Inkubation

gestartet.

60
Sauerstoffreiches Abwasser . Sauerstofffreies Abwasser
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Abb. 6.5: Sauerstoffeinfluss auf die Dehydrogenasenaktivitat (Phase 2, siehe Tab. 5.3, Mittel-
werte aus drei Messungen)

Die unter diesen Bedingungen gemessene Aktivitat des Biofilms betrug 52,1 + 3,6
Mg TF/mg TSz (Mittelwert + Standardabweichung). Andere Biofilmproben mit ver-
gleichbarem Bewuchs wurden in frischem, sauerstoffreichem Abwasser mit der
TTC-Losung inkubiert. Nach zwei Stunden wurde das Formazan extrahiert und die
Extinktion gemessen. Die Aktivitat betrug hier 27,6 + 5,8 ug TF/mg TSz, (Abb. 6.5).

Der Versuch wurde nochmals durchgefihrt, wobei der Sauerstoff mit Stickstoff aus
dem Abwasser verdrangt wurde. Eine 5-minutige Stickstoffbellftung war ausreichend,
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um den Sauerstoffgehalt in der Probe dem Nullwert anzunahern. Die ermittelten Werte
der Aktivitat deckten sich sehr gut mit den Ergebnissen der vorherigen Messung in

sauerstofffreiem Abwasser.

6.2.3. Inkubationstemperatur

Biofilmproben mit ahnlicher Bewuchsstarke wurden wahrend des Betriebs in Phase 1
und Phase 2 von der ersten Scheibe des Scheibentauchkérpers entnommen und bei
entsprechenden Temperaturen von 24,7 °C und 32,6 °C in synthetischem Abwasser
inkubiert (Tab. 6.4). In Abbildung 6.6 sind die gemessenen Aktivitaten dargestellt.

Tab. 6.4: Merkmale des verwendeten Abwassers

Parameter Einheit Wert
CSB mg/L 330
BSBs mg/L 281
NH4-N mg/L 95,5
NOs-N mg/L 2,4
PO,4-P mg/L 30,2
TDS mg/L 653
pH 7.8
O0 g
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Abb. 6.6: Die Dehydrogenasenaktivitat in Abhangigkeit von der Inkubationstemperatur (Mit-
telwerte aus drei Messungen)
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Die Aktivitat des Biofilms nimmt bei einer hoheren Inkubationstemperatur zu. Die bei
24,7 °C bestimmte Aktivitat betrug 54,2 ug TF/mg TSzn. Bei 32,6 °C konnten, durch die
gegebene mikrobielle Gemeinschaft, ca. 21 uyg TF/mg TSz, mehr produziert werden.

6.2.4. pH-Wert

Biofilmproben mit ahnlichem Bewuchs (Phase 2, siehe Tab. 5.3) wurden in syntheti-
schem Abwasser (siehe Kap. 5.1.2) mit unterschiedlichen pH-Werten'® inkubiert und

die Formazanproduktion gemessen (Tab. 6.5 und Abb. 6.7).

100
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pH-Wert

Abb. 6.7: Dehydrogenasenaktivitat in Abhangigkeit vom pH-Wert (Phase 2, siehe Tab. 5.3,
Mittelwerte aus drei Messungen)

'® Gewiinschte pH-Wert wurde mit Essigsdure eingestellt.
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Tab. 6.5: Dehydrogenasenaktivitdten in Abhangigkeit vom pH-Wert des Substrats (Mittelwert

+ Standardabweichung)

pH-Wert Aktivitat [ug TF/mg TSz]
Mittelwert + SD
6,17 454 +28
7,34 54,3+2,5
7,99 92,3+5,0

Es ist zu erkennen, dass die Formazanproduktion bzw. die Dehydrogenasenaktivitat

mit steigendem pH-Wert im untersuchten Bereich zwischen 6,0 und 8,0 zunahm.

6.2.5. Organisches Substrat

Die Biofilmaktivitat wurde in Gegenwart von zwei unterschiedlichen Substraten vergli-

chen. Daflr wurden Biofilmproben mit ahnlichem Bewuchs (Phase 2, siehe Tab. 5.3)

mit 0,1 M Glukoselésung und synthetischem Abwasser inkubiert (siehe Kap. 5.1.2).

Die produzierte Formazanmenge wurde auf die Trockenmasse des Biofilms bezogen
(Abb. 6.8).

Abb. 6.8:
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Dehydrogenasenaktivitdt der Biofilmproben in Abhangigkeit von eingesetztem
Substrat (Phase 2, siehe Tab. 5.3, Mittelwerte aus zwei Messungen)
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Anhand der in Abbildung 6.8 dargestellten Versuchsergebnisse lasst sich zeigen, dass
die Dehydrogenasenaktivitat des Biofilms in Gegenwart der Glukose
(31,8 £ 2,1 ug TF/mg TS2n) niedriger war als der mit synthetischem Abwasser gemes-
sene Wert (51,4 £ 2,4 uyg TF/mg TSyp).

6.2.6. Konzentration des Tetrazoliumsalzes

Um die optimale Konzentration des Tetrazoliumsalzes fur die Bestimmung der Biofilm-
aktivitat in Scheibentauchkorpern zu ermitteln, wurden die intakten Biofilmproben mit
ahnlichem Bewuchs (Phase 2, siehe Tab. 5.3) mit drei verschiedenen Konzentrationen
des TTC (1, 5 und 10 mg/L) und synthetischem Abwasser (siehe Kap. 5.1.2) bei einer
Temperatur von 32,6 °C inkubiert (Abb. 6.9).

(a) (b)
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Abb. 6.9: Abhangigkeit der Aktivitdt von der TTC-Konzentration, bestimmt in Phase 2 bei
32,6 °C (a) grafische Darstellung der Michaelis-Menten-Gleichung (Mittelwerte aus
drei Messungen), (b) Linearisierung nach Lineweaver-Burk zur Bestimmung der
Konstante K,

Zu erkennen ist, dass im Bereich von 1 bis 10 g TTC/L die Aktivitat des Biofilms mit

zunehmender TTC-Konzentration ansteigt (Abb. 6.9a). Die grafische Darstellung und
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Auswertung der Ergebnisse nach Lineweaver-Burk (Abb. 6.9b) ergab eine Gerade, fur
die nach der Methode der linearen Regression die Funktionsgleichung und daraus die

Michaeliskonstante (Ky) errechnet wurde.

Der Kn-Wert betrug 0,097 g/L und wies damit eine hohe Affinitat (der reziproke
Km-Wert) des Enzyms zum Substrat auf, welche die Tendenz der Dehydrogenasen zur
Bildung des Enzym-Substrat-Komplexes beschreibt. Schon bei niedrigen Konzentra-

tionen des Tetrazoliumsalzes kann die halbmaximale Aktivitat erreicht werden.

Der Dehydrogenasentest wurde bei 24,7 °C fur dieselben TTC-Konzentrationen wie-
derholt (Abb. 6.10).
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Abb. 6.10: Abhangigkeit der Aktivitdt von der TTC-Konzentration, bestimmt in Phase 1 bei
247 °C (a) grafische Darstellung der Michaelis-Menten-Gleichung (Mittelwerte aus
drei Messungen), (b) Linearisierung nach Lineweaver-Burk zur Bestimmung der
Konstante K,

Es ist festzustellen, dass der Ky,-Wert mit der herabgesetzten Temperatur auf

0,441 g/L ansteigt, wahrend die Affinitat des Enzyms sinkt.
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6.2.7. Inkubationszeit

Um die optimale Dauer der Inkubation abzuschatzen, wurde die Menge des produzier-
ten Formazans nach 1, 2 und 3 Stunden gemessen. Es sollte festgestellt werden, ob
die durch Biofilme mit geringem Bewuchs produzierte Formazanmenge nachweisbar
ist. Die Messung wurde bei einer Temperatur von 24,7 °C durchgefuhrt; hier wurde die
niedrigste Reaktionsgeschwindigkeit in dem untersuchten Temperaturbereich erwartet.
Die Inkubation erfolgte in synthetischem Abwasser (siehe Kap. 5.1.2). In Abbil-
dung 6.11 wird die Formazanproduktion in Abhangigkeit von der Inkubationszeit gra-

fisch (Mittelwert + Standardabweichung) dargestellt.

3

B
o
1
p—i:

IS
o
1

W
(5]
I

w
[an]
|

N
o
I

—_
[5)]
I

Formazanproduktion [ug TF/mg TS]
N
(8]

—_
o
|

(8]
|

0 0,5 1,0 1,5 2,0 25 3,0
Inkubationszeit [h]

Abb. 6.11: Einfluss der Inkubationszeit auf die Formazanproduktion (Phase 1, siehe Tab. 5.3,
Mittelwerte aus zwei Messungen)

Es ist festzustellen, dass die Formazanproduktion im untersuchten Zeitraum asympto-
tisch verlauft, wobei die Annahrung der Kurve an den maximalen Aktivitatswert ab der

zweiten Inkubationsstunde erfolgt.
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6.2.8. Stabilitat des Formazans

Um die Stabilitat des roten Formazans im Ethanol beurteilen zu kdnnen, wurden zwei
Formazanl6sungen bei Raumtemperatur gelagert. Die Extinktionen wurden nach 24

und nach 48 Stunden gemessen (Tab. 6.6).

Tab. 6.6: Untersuchung der Stabilitat des Formazans im Ethanol

Lagerungsdauer Extinktion (484 nm) Abnahme der Extinktion
(h] [%]"
Probe 1
Referenzwert 0,41 -
24 0,41
48 0,41
Probe 2
Referenzwert 0,80 -
24 0,80
48 0,80

* im Verhaltnis zum Extinktionswert kurz nach der Extraktion

Die Rotfarbung war nach der angegebenen Zeit stabil.

6.2.9. Extinktionskoeffizient

Um den molaren Extinktionskoeffizienten zu berechnen, wurden die Extinktionswerte

der frisch hergestellten Standardiésungen bei 484 nm gegen Ethanol gemessen.
In Tabelle 6.7 sind die verwendeten Konzentrationen des Triphenylformazans sowie
die gemessenen Extinktionswerte zusammengestellt, mit denen der molare Extink-

tionskoeffizient €454 von 1,20-104 L/mol-cm berechnet wurde.

Tab. 6.7: Extinktionswerte in Abhangigkeit von der Konzentration des Triphenylformazans

Konzentration des Triphenylformazans Extinktion (484 nm)
[Mg/mL] [mol/L]
1 0,33-10° 0,04
5 1,66-10° 0,20
10 3,33-10° 0,41
20 6,66-10° 0,79

30 9,99.10° 1,17
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6.2.10. Vorbereitung der Kontrollproben

Um festzustellen, welches von den in der Literatur genannten Verfahren das geeig-
netste zur Inaktivierung der Biofilmproben ist, wurden zwei Versuche durchgefihrt, in
dem die Aktivitaten von zwei unterschiedlich deaktivierten Proben (mit Formalin und
2%igem Formaldehyd) mit der Aktivitat von intaktem Biofilm (Phase 2, siehe Tab. 5.3)
verglichen wurden (Abb. 6.12).

35

30 |8 Biofilmprobe

ﬂ Kontrollprobe 1 (Formalin)

2 D Kontrollprobe 2 (2 % Formaldehyd)

20

Aktivitat [ug TF/img TS 4]

0

Abb. 6.12: Vergleich der Wirksamkeit von Formalin und Formaldehyd bei der Inaktivierung des
Biofilms (Phase 2, siehe Tab. 5.3, Mittelwerte aus zwei Messungen)

Die Aktivitat der intakten Probe betrug 32 + 1,9 ug TF/mg TS2,. Formalin deaktivierte
die Biofilmprobe um 71 %, so dass die Aktivitat 9,2 £ 0,7 ug TF/mg TS, (Mittelwert
+ Standardabweichung) betrug, wahrend Formaldehyd eine uUber 97%ige Reduktion

der Aktivitat bewirkte.

Zur Klarung, wie sich die Extinktion der Kontrollproben mit der Masse des Biofilms an-
dert, wurden die unterschiedlich bewachsenen Biofilmproben vor der Durchfihrung der
Aktivitatsmessung 30 Minuten in 2%igem Formaldehyd inkubiert. Die gemessenen

Extinktionen sind in Abbildung 6.13 dargestellt.
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Abb. 6.13: Abhangigkeit der Extinktion der Kontrollprobe vom Gewicht des untersuchten Bio-
films

Es ist zu erkennen, dass die Extinktionen proportional zum Trockengewicht des Bio-

films waren.

6.3. Vergleich der konventionellen und der modifizierten Metho-
de

Um das Ausmal} des Einflusses der Abtrennung und Suspendierung des Biofilms zu
quantifizieren, wurden Biofilmproben (Phase 2, siehe Tab. 5.3) mit annahernd glei-
chem Bewuchs von der ersten Scheibe des Scheibentauchkorpers entnommen und
die Aktivitat mittels konventioneller (siehe Kap. 5.4.1) und modifizierter Methode (siehe
Kap. 5.4.2) bestimmt.

Die Randbedingungen wurden bei beiden Methoden gleich gehalten, so dass be-

stimmte Aktivitaten miteinander verglichen werden konnten (Abb. 6.14).
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Abb. 6.14: Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat mittels der konventionellen und der mo-
difizierten Methode (Phase 2, siehe Tab. 5.3, Mittelwerte aus drei Messungen)

Aus Abbildung 6.14 lasst sich ein deutlicher Unterschied zwischen den gewonnenen
Ergebnissen feststellen. Der abgetrennte und suspendierte Biofilm (konventionelle Me-
thode) wies eine Dehydrogenasenaktivitat von 11,7 £ 2,4 ug TF/mg TSz, auf, wahrend
die Aktivitat des intakten Biofilms (modifizierte Methode) 33,1 £ 2,4 ug TF/mg TSy be-
trug (Tab. 6.8).

Tab. 6.8: Die mittels konventionellen und modifizierten Methode bestimmten Dehydrogena-
senaktivitaten

Methode Aktivitat [ug TF/mg TSan]

Bereich Mittelwert + SD
modifizierte 30,9 -35,1 33,1+24
konventionelle 9,4-13,6 1M1,7+2,4

6.4. Uberpriifung der modifizierten Methode

Zur Uberpriifung des Dehydrogenasentests wurden die Biofilmproben mit verschiede-
nen Bewuchsstarken wahrend des Betriebs des Scheibentauchkorpers (Phase 1, sie-
he Tab. 5.3) von der ersten Scheibe enthommen und anschlieRend einer Sauerstoff-
verbrauchsmessung in synthetischem Abwasser (siehe Kap. 5.1.2) unterzogen (siehe
Kap. 5.6).
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Das Ergebnis jeder Sauerstoffverbrauchsmessung stellte eine Respirationskurve dar.
Uber die Bestimmung des Messkurvenanstiegs erfolgte die Ermittlung der Atmungs-
geschwindigkeit (Abb. 6.15).
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Abb. 6.15: Auswertungsbeispiel einer reprasentativen Messkurve: (==) Atmungswert (mg O,),
(=) Temperatur (°C)

Da die Atmungsgeschwindigkeiten von der Biofimmenge abhangen, konnten, durch
eine Bezugnahme der Werte auf die Trockenmasse des Biofilms, alle Messungen mit-
einander verglichen werden. Die so erhaltenen Atmungsaktivitaten des Biofilms wur-

den in mg O,/g TS-h ausgedruckt.

In Abbildung 6.16 sind die ermittelten Werte zusammen mit den entsprechenden Er-
gebnissen des Dehydrogenasentests dargestellt. Obwohl die Messtemperaturen bei-
der Parameter unterschiedlich waren', ist zu erkennen, dass zwischen beiden Verldu-
fen eine gute Ubereinstimmung besteht. Veranderungen der Atmungsaktivitat ergaben
sich parallel zu den Anderungen der Dehydrogenasenaktivitét.

'9 Dehydrogenasenaktivitit: Phase 2, Atmungsaktivitt: Phase 1 (siehe Kap. 5.1.3)
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Abb. 6.16: (») Dehydrogenasenaktivitat (Phase 2) und (e) Atmungsaktivitat (Phase 1) gemes-
sen fur Biofilmproben mit verschiedenem Bewuchs (g TS/m?)

6.5. Anwendung der modifizierten Methode

6.5.1. Bestimmung der Aktivitatsanderung mit zunehmender
Biofilmmenge

Um aufzuzeigen wie sich die Aktivitat mit zunehmender Biofimmenge andert, wurden
wahrend des Betriebs (Phase 1, siehe Tab. 5.3) Biofilmproben mit unterschiedlicher
Bewuchsstarke von der ersten Scheibe des Scheibentauchkorpers entnommen und
die Dehydrogenasenaktivitat bestimmt. Die Menge des Formazans wurde auf die Fla-
che, von der der Biofilm entnommen wurde, bezogen. Durch Interpolation der erhalte-
nen Werte konnte eine Abhangigkeit der Dehydrogenasenaktivitat vom Biofilm-
bewuchs bestimmt werden (Abb. 6.17).
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Abb. 6.17: Flachenbezogene Dehydrogenasenaktivitat (ug TF/cm?;) bei unterschiedlichem
Biofilmbewuchs (Phase 1, siehe Tab. 5.3)

In Abbildung 6.17 ist die Anderung der flaichenbezogenen Aktivitat mit steigendem Bio-
filmbewuchs aufgetragen. Es ist zu erkennen, dass die Aktivitat des Biofilms nicht pro-
portional zu dessen Biomassegehalt pro Aufwuchsflache ist. Die Aktivitat nahm bis

zum Erreichen einer maximalen Aktivitat zu, um dann zu stagnieren.

6.5.2. Bestimmung der Aktivitat bei wechselnder Temperatur
und Substratkonzentration

Biofilmproben mit ahnlicher Bewuchsstarke wurden wahrend des Betriebs in Phase 1
und Phase 2 (siehe Tab. 5.3) von der ersten Scheibe des Scheibentauchkorpers ent-
nommen und mit verschiedenen Substratkonzentrationen bei 24,7 °C und 32,6 °C in-
kubiert (Tab. 6.9 und Tab. 6.10).

Tab. 6.9: Hergestellte Verdinnungen des synthetischen Abwassers

Abwasserkomponente Konzentration [mg/L]
P1 P2 P3 P4
Melasse 125 375 625 875
NH,CI 96 287 478 669

K;HPO, 19 56 93 130
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Tab. 6.10: Merkmale der verwendeten Abwasserverdinnungen

Parameter Einheit P1 P2 P3 P4
CSB mg/L 133 330 555 748
BSB; mg/L 113 281 472 634
NH4-N mg/L 371 95,5 151,3 221,2
NO;-N mg/L 1,7 2,4 3,1 3,6
PO,4-P mg/L 14,1 30,2 54,0 69,0
TDS mg/L 414 653 885 1120
pH 7,8 7,8 7,8 7,7

Die Menge des produzierten Formazans wurde gemessen und auf die Biomasse be-

zogen.

Die grafische Darstellung der Ergebnisse erfolgte nach der Formel von Lineweaver-
Burk, indem die Reziprokwerte der Aktivitat gegen die Reziprokwerte der Substratkon-

zentration aufgetragen wurden (Abb. 6.18).
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Abb. 6.18: Linearisierung nach Lineweaver-Burk zur Bestimmung der Konstanten K, und TTC-
DHAmax (Phase 1 und Phase 2, siehe Tab. 5.3, Mittelwerte aus drei Messungen)
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Die Darstellung der Ergebnisse nach Lineweaver-Burk ergab jeweils eine Gerade, fur
die nach der Methode der linearen Regression die Funktionsgleichung und daraus die
Michaeliskonstante (Ky) und die maximale Aktivitat (TTC-DHAmax) errechnet wurden.

Tab. 6.11: TTC-DHA .« und K,-Werte in Abhangigkeit von der Abwassertemperatur

Abwassertemperatur TTC-DHAax Km
[°C] [Hg TF/mg TS2n] [mg BSBs/L]
24,7 62,9 34,8
32,6 80,6 54,5

Mit Hilfe der ermittelten Werte (Tab. 6.11) konnte flr beide Temperaturen eine ange-

naherte Michaelis-Menten-Kurve erstellt werden (Abb. 6.19).
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Abb. 6.19: Darstellung der Dehydrogenasenaktivitat in Abhangigkeit von der Substratkonzen-
tration: Abwassertemperatur (m) MW = 24,7 °C, (¢) MW = 32,6 °C

Die bei 24,7 °C bestimmte maximale Aktivitat betrug 62,9 ug TF/mg TSz Bei 32,6 °C
konnten, durch die gegebene mikrobielle Gemeinschaft, ca. 18 ug TF/mg TS2, mehr

produziert werden.
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6.5.3. Verteilung der Dehydrogenasenaktivitat

Biofilm der Scheiben 1, 3, 6, 7 und 12 der Scheibentauchkorperanlage wurde in Pha-
se 2 (siehe Tab. 5.3) entnommen und mit Abwasser aus dem entsprechenden Bereich
der Anlage inkubiert. Die produzierte Formazanmenge wurde auf die untersuchte Fla-
che des Biofilms bezogen und die Aktivitat in ug TF/cm?,, ausgedruckt. Durch Interpo-
lation der erhaltenen Werte wurde die Verteilung der Aktivitat im Scheibentauchkorper
ermittelt (Abb. 6.20 und Tab. 6.12).

Tab. 6.12: Dehydrogenasenaktivitat im Scheibentauchkdrper

Scheibe Aktivitat [ug TF/cm?,)
Mittelwert + SD
173,0+£7,5

146,7 £ 9,5
50,5+4,2
36,5+2,3

12 11,9+ 3,0

N o w -~

Aktivitat [ug TF/lem?2,,]

hd V N 1

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12
Scheibe

Abb. 6.20: Verteilung der flachenbezogenen Dehydrogenasenaktivitét in der Scheibentauch-
kérperanlage (Phase 2, siehe Tab. 5.3, Mittelwerte aus zwei Messungen)
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In Abbildung 6.20 sind die Werte der flachenbezogenen Dehydrogenasenaktivitat des
Biofilms (pg TF/cm?2,) auf den verschiedenen Scheiben der Scheibentauchkorper-
anlage dargestellt.

Die hochste Biofilmaktivitat wurde auf der Oberflache der ersten Scheibe bestimmt.
Sie betrug 173,0 £ 7,5 ug TF/cm?;, und nahm auf den folgenden Scheiben bis zu ei-
nem Wert von 11,9 £+ 3,0 ug TF/cm?,, auf der letzten Scheibe der Anlage ab.

6.6. Verteilung der Nukleinsauren

Biofilm von den Scheiben 1, 3, 6 und 12 wurde in Phase 2 (siehe Tab. 5.3) entnom-
men und die Konzentrationen an DNA, tRNA und rRNA mittels der Hochleistungs-
flissigkeitschromatographie (HPLC) gemessen (siehe Kap. 5.5). Zusatzlich wurde der
flachenbezogene Bewuchs des Biofilms auf den entsprechenden Scheiben bestimmt,
um die DNA und RNA-Werte auf die Flache der Scheiben beziehen zu kdnnen. Durch
Interpolation der erhaltenen Werte wurde die Verteilung der Nukleinsauren im Schei-
bentauchkorper ermittelt.

6.6.1. Profil der DNA-Konzentration

Mit einem Wert von 968 mg/m? bildete sich auf der ersten Scheibe der Anlage die
hochste DNA-Konzentration aus. Auf den folgenden Scheiben kam es zu einer Ab-
nahme der DNA-Konzentration bis zu einem Wert von 358 mg/m2 auf der letzten
Scheibe (Tab. 6.13).

Tab. 6.13: DNA-Konzentrationen im Scheibentauchkorper (Mittelwert + Standardabweichung)

Scheibe DNA [mg/g TS] DNA [mg/m?]
Mittelwert + SD Mittelwert + SD
1 29,5+6,2 968 + 203
30,9+£3,3 874 + 93
29,2+20 677 + 46
12 22,2+3,3 358 + 52

In Abbildung 6.21 sind die DNA-Konzentrationen auf den Scheiben der Scheiben-
tauchkdrperanlage dargestellt. Die Ergebnisse wurden in mg/m? ausgedriickt.
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Abb. 6.21: Verteilung der DNA-Konzentrationen in der Scheibentauchkérperanlage bezogen
auf die Scheibenflache (Phase 2, siehe Tab. 5.3, Mittelwerte aus drei Messungen)

6.6.2. Profil der RNA-Konzentration

Bezogen auf die Trockenmasse des Biofilms wurde die hochste RNA-Konzentration
auf der Oberflache der dritten Scheibe bestimmt. Sie betrug 40,0 + 4,0 mg/g TS und
war damit mehr als drei Mal hoher als der niedrigste Wert mit 11,8 + 5,3 mg/g TS auf
der letzten Scheibe. Ab der dritten Scheibe fand eine Abnahme der RNA-Konzentra-
tion statt (Tab. 6.14 und Abb. 6.22).

Tab. 6.14: RNA-Konzentrationen im Scheibentauchkérper (Mittelwert + Standardabweichung)

Scheibe RNA [mg/g TS] RNA [mg/m?]
Mittelwert + SD Mittelwert + SD
1 32,8+44 1076 + 144
3 40,0+ 4,0 1132+ 114
27137 628 + 85

12 11,8 £ 5,3 189 + 53
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Abb. 6.22: Verteilung der RNA-Konzentrationen in der Scheibentauchkérperanlage:
(m) mg/g TS, (A) mg/m? (Phase 2, siche Tab. 5.3, Mittelwerte aus drei Messungen)

Auf Grund der Abnahme des Biofiimbewuchses entlang der Scheibentauchkorperach-
se werden die Unterschiede zwischen den einzelnen Scheiben durch die auf die
Scheibenoberflache bezogenen RNA-Konzentrationen deutlicher. Die Werte betrugen
auf den ersten Scheiben 1076 mg/m? und 1132 mg/m? und sanken auf den néchsten

Scheiben bis auf einen Wert von 189 mg/m? auf der letzten Scheibe ab.

6.6.3. Profil des RNA/DNA-Verhaltnisses

In Tabelle 6.15 ist das ermittelte RNA/DNA-Verhaltnis auf einzelnen Scheiben des

Scheibentauchkorpers dargestellt.

Tab. 6.15: Das RNA/DNA-Verhaltnis in der Scheibentauchkérperanlage (Mittelwert £ Stan-
dardabweichung)

Scheibe RNA/DNA []
Mittelwert + SD
1 1,2+0,2
1,3+0,2
0,9+0,4

12 0,5+0,1
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Die Verteilung der RNA/DNA als Parameter fur die relative mikrobielle Aktivitat wurde

zusammen mit dem Verlauf der DNA- und RNA-Kurven in Abbildung 6.23 dargestellt.
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Abb. 6.23: Verteilung (¢)der DNA-, i) RNA-Konzentrationen und A() des RNA/DNA-
Verhaltnisses in der Scheibentauchkdrperanlage (Phase 2, siehe Tab. 5.3, Mittel-
werte aus mindestens drei Messungen)

In Abbildung 6.23 ist zu erkennen, dass fast in der gesamten ersten Kaskade (Schei-
ben 1 -5) die RNA-Werte hoher als die DNA-Werte waren. Dies fuhrte zu einem ho-
hen RNA/DNA-Verhaltnis von bis zu 1,3 £ 0,2. Im Gegensatz dazu waren die in der
zweiten Kaskade gemessenen RNA-Konzentrationen geringer als die DNA-Konzentra-
tionen, was sich in einem RNA/DNA-Verhaltnis von <1 ausdrickt. Das niedrigste
RNA/DNA-Verhaltnis wurde mit 0,5 + 0,1 auf der letzten Scheibe der Anlage gefunden.
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7. Diskussion
7.1. Reinigungsleistung der Anlage

7.1.1. BSBs-Elimination

Eine BSBs-Elimination von tUber 93 % (Phase 1) und 95 % (Phase 2) wurde wahrend
des gesamten Probennahmezeitraums erreicht (siehe Kap. 6.1.1 und Abb. 6.1).

Die beobachteten BSBs-Umsatzraten und die prozentualen BSBs-Abbauleistungen der
Anlage in Phase 1 (siehe Tab. 5.3) decken sich sehr gut mit den Ergebnissen von

BLANK et al. (2008) (Tab. 7.1).

Tab. 7.1: Betriebsbedingungen und -ergebnisse der Versuchsanlagen

Parameter Einheit synthetisches Abwasser
diese Arbeit K5*
Scheibendurchmesser cm 25 25
Scheibenbelastung g BSBs/m?d 8,1 8,1
Rotationsgeschwindigkeit rom 4 4
Temperatur °C 24,7 23,9
HRT h 5 5
BSBs-Umsatzrate g BSBs/m?d 7,5 7,7
mittlere BSBs- % 93 97

Abbauleistung
* flr weitere Angaben siehe BLANK et al. (2008)

7.1.2. Stickstoffbilanz

Das mittlere Verhaltnis zwischen Nges-Zulauf- und Ablauffracht (Summe aus NH4-N
und NOs3-N) betrug 0,66. 34 % der im Zulauf gemessenen N-Fracht konnte nicht mehr
im Ablauf der Anlage nachgewiesen werden.

Ein Teil der Stickstoffverbindungen wird in die Biomasse eingebaut. Da der Ertrags-
koeffizient Biomasse/Substrat Yg;s nach ATV-DVWK-A 281 im Falle fehlender Mess-
ergebnisse mit 0,75 kg TS pro kg eliminiertem BSBs angenommen werden kann, wur-
de, anhand des abgebauten BSBs (ABSBs = 11,70 g/d), die produzierte Biomasse be-
rechnet (8,77 g TS/d). Weiterhin, unter der Annahme, dass der assimilierte Stickstoff
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12 % des Biomassezuwachses darstellt (HENZE et al., 1995), konnte die N-Assimilation
mit 1,05 g/d bei der Stickstoffbilanzierung berlcksichtig werden (Abb. 7.1).
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Abb. 7.1: Stickstoffbilanz: Zulauf- und Ablauffracht sowie Assimilation in die Biomasse (Pha-
se 2: Scheibenbelastung 8,1 g BSBs/m? d, Temperatur 32,6 °C)

Das mittlere Verhaltnis zwischen Zulauf- und Ablauffracht plus N-Inkorporation erhdhte
sich damit auf 0,98. Nach Berucksichtigung der N-Assimilation verbleibt ein N-Bilanz-
verlust fur die Versuchsanlage von 1,5 %, was auf Messfehler und Denitrifikation zu-

ruckgefuhrt werden kann.

Rechnerisch wurden lediglich 18,4 % der NH4-Zulauffracht nitrifiziert. Es ist aber zu
erwahnen, dass die fur den Zweck dieser Arbeit eingesetzte Scheibentauchkorperan-
lage nicht dafur ausgelegt wurde, eine hohe Nitrifikation zu erzielen.

7.2. Methodenentwicklung zur Bestimmung der Biofilmaktivitat

Auf dem Gebiet der Abwasserreinigung wurde die Bestimmung der Dehydrogenase-
naktivitat hauptsachlich fur Fadenbakterien und Belebtschlamme eingesetzt. Im Hin-
blick auf die Schwierigkeiten mit der Probenentnahme in Biofilmsystemen, wurden Bio-
filme hauptsachlich vom Tragermaterial abgetrennt, suspendiert und weiter wie ein

Belebtschlamm dem Dehydrogenasentest unterzogen. Die so bestimmte Aktivitat er-
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fasst jedoch nicht die Stoffwechselaktivitat des intakten Biofilms und spiegelt nicht die

in situ Aktivitat der Mikroorganismen in der Anlage wider.

Die Aktivitatsbestimmung auf dem Tragermaterial, ohne vorhergehende Abtrennung
des Biofilms, hat sich als praziser erwiesen, wurde jedoch noch nicht fur Scheiben-

tauchkorperanlagen angewendet.

Die Entwicklung einer analytischen Prozedur zur Bestimmung der Aktivitat des Bio-
films in Scheibentauchkorpern war daher ein grundlegender Bestandteil der vorliegen-
den Arbeit.

Folglich wurden in Kapitel 6.2 die experimentellen Bedingungen analysiert, Einflisse
verschiedener Parameter auf die Formazanproduktion bzw. Aktivitat untersucht und
daraus abgeleitete optimale experimentelle Bedingungen vorgestellt. Die analysierten
EinflussgroRen umfassten u.a. die Probenlagerung, die Sauerstoffkonzentration, Inku-
bationszeit und -temperatur, den pH-Wert, das eingesetzte organische Substrat sowie
die TTC-Konzentration, Extraktionslosung, Wellenlange der Absorptionsmessung und
Vorbereitung der Kontrollproben. Es konnte daraus geschlossen werden, dass einige
Faktoren das Ergebnis der Dehydrogenasenaktivitatsbestimmung wesentlich beein-

flussen.

Aullerdem wurde eine optimierte Prozedur entwickelt, deren Parameter an den Biofilm
in Scheibentauchkorpern angepasst sind. Die analytische Vorgehensweise, welche die
diskutierten GrofRen berucksichtigt, ist Kapitel 5.4.2 zu entnehmen.

Es ist jedoch zu beachten, dass die im Kapitel 6.2 dargestellten Untersuchungen nicht
als eine statistische Analyse, sondern vielmehr als eine qualitative Bestimmung der
Einflusse jedes Parameters auf das Ergebnis des Dehydrogenasentests zu sehen
sind. Die hier dargestellten GroRen gelten im Grunde nur fur das verwendete System,
wobei die beobachteten Abhangigkeiten allgemein giiltig sind. Die Ubertragbarkeit der
Methode auf andere Biofilmsysteme ist durch detaillierte Untersuchungen im Einzelfall
zu prufen. Die Parameter missen vor dem Test entweder ausgehend von der jeweili-
gen Fragestellung festgelegt (Inkubationstemperatur, pH-Wert, Substratkonzentration
und Art der Kontrollprobe) oder im Hinblick auf die verschiedenen Einflussfaktoren flr
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das verwendete System untersucht werden (u.a. Inkubationszeit, TTC-Konzentration,

Extraktionsmittel und Wellenlange der Absorptionsmessung).

7.2.1. Probenlagerung

Die mit dem Biofilm aus dem Scheibentauchkorper durchgefihrten Versuche zeigten,
dass die Probenlagerung vor dem Dehydrogenasentest eine Verminderung der Bio-
filmaktivitat bewirkt (siehe Kap. 6.2.1). Es wurde ein 12%iger Aktivitatsverlust nach
einer einstindigen Probenlagerung festgestellt. Laut SAATHOFF (1998) liegen Abwei-
chungen bis zu £ 10 % noch im Toleranzbereich, da der Dehydrogenasentest ein bio-
logisches Verfahren ist, bei dem die Genauigkeit und Reproduzierbarkeit nicht mit
chemischen Analysen vergleichbar sein kdnnen. Nach eintagiger Lagerung des Bio-
films ist jedoch eine Aktivitatsreduktion von 40 % zu erwarten (siehe Abb. 6.3).

BURTON & LANZA (1986) stellten eine Aktivitatsabnahme von ca. 50 % nach einer
zwanzigstundigen Lagerung von Sedimentproben fest. Von GRIEBE et al. (1997) wurde
ebenfalls ein signifikanter Verlust beobachtet. Sie untersuchten den Einfluss der Pro-
benaufbewahrung auf die Dehydrogenasenaktivitat von Belebtschlamm, wobei die
Proben bei 20 °C beluftet, bei 20 °C geruhrt oder bei 4 °C gekuhlt wurden. Unabhangig
von der Lagerungsmethode sank die Aktivitat wahrend der ersten 60 Minuten schon
um ca. 30 %. Es ist zu beachten, dass beispielsweise mit der Sauerstoffzufuhr, die zu
einem schnelleren Verbrauch der gespeicherten Nahrstoffe fuhrte, eine deutlich hohe-
re Reduktion der Aktivitat beim Belebtschlamm verursacht wurde. Fehlende Nahrstoffe

bewirkten wiederum ein friiheres Absterben der Bakterien.

Die Probenlagerung verandert den physiologischen Zustand der Bakterien und hat
dadurch einen signifikanten Einfluss auf die Produktion des Formazans. Die Zeitspan-
ne zwischen der Probenahme und der Analyse ist moglichst kurz zu halten. Idealer-
weise sollten die Proben an den Entnahmestellen inkubiert werden (GRIEBE et al.,
1997).
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7.2.2. Sauerstoffanwesenheit

Die Stellungnahme verschiedener Autoren zum Sauerstoffeinfluss wahrend der Aktivi-
tatsmessung ist unterschiedlich. FAHMY & WALSH (1952) stellten fest, dass das TTC als
Wasserstoffakzeptor nicht vom Sauerstoff beeinflusst wird. Weder BUCKSTEEG &
THIELE (1959) noch LE BIHAN & LESSARD (2000) und QING et al. (2006) beruhrten das
Thema des Sauerstoffeinflusses auf die Formazanproduktion. Das Deutsche Einheits-
verfahren zur Bestimmung der Toxizitat von Abwassern und Abwasserinhaltsstoffen
nach der Dehydrogenasenaktivitat mittels 2,3,5-Triphenyltetrazoliumchlorid (DEV L3,
1993) berucksichtigt den Sauerstoffeinfluss ebenfalls nicht. In vielen Veroéffentlichun-
gen wird wiederum auf die Bedeutung des Sauerstoffausschlusses hingewiesen
(KLAPWIK et al., 1974; RYsSsSOV-NIELSEN, 1975; BURTON & LANZzA, 1986 und YIN et al.,
2005). KLAPwiJK et al. (1974) stellten eine deutlich groRere Formazanproduktion im
aneroben Medium fest. Zum gleichen Ergebnis kam auch ALTMAN (1972), der den Ein-
fluss des Sauerstoffs auf die Dehydrogenasenaktivitat in einer Rattenleber untersucht
hatte. Die Aktivitat der unter anaeroben Bedingungen inkubierten Probe war deutlich
hoher als die Aktivitat, die in der Anwesenheit von Sauerstoff gemessen wurde. Die
Sauerstoffelimination erfolgte durch Verdrangung durch Stickstoff oder Zugabe von
Natriumsulfit, wobei letzteres Redoxpotentialveranderungen des Inkubationsmediums

verursachen kann (LOPEZ et al., 1986 und BURTON & LANZA, 1986).

TTC hat ein hohes Redoxpotential (+460 mV) sowie eine niedrige Elektronenaffinitat
und tritt daher mit dem Sauerstoff wahrend der Dehydrogenasenaktivitatsbestimmung
in eine Konkurrenz um die Elektronen ein (LOPEZ et al., 1986 und YIN et al., 2005). Da
der im Medium vorhandene Sauerstoff als erster verbraucht wird und der Verbrauch
des TTC unter maximaler Reaktionsgeschwindigkeit verzogert wird, ist die am Ende
der Inkubationszeit produzierte Menge des Formazans bzw. die daraus berechnete
Aktivitat niedriger als die tatsachliche. Die mit dem Biofilm durchgefuhrten Versuche
zeigten, dass die Formazanproduktionsrate von 0,69 auf 3,04 uyg TF/mg TS-h stieg als
die Anaerobiose erreicht wurde (siehe Kap. 6.2.2, Abb. 6.4). Den analogen Verlauf der
Formazanproduktion stellten RICH et al. (2001) bei der Untersuchung der aerob respi-
rierenden Mitochondrien von Erbsenblattern dar. Die auf die Proteinkonzentration be-
zogene Bildungsrate stieg nach dem Erreichen anaerober Bedingungen von 0,4 nmol

Formazan/min auf 22 nmol Formazan/min an.
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Die Produktion des Formazans wird vom gelosten Sauerstoff stark negativ beeinflusst
(Abb. 6.5). Trotz der verschiedenen Ansichten in der Literatur zum Sauerstoffeinfluss,
sollte die Messung der Dehydrogenasenaktivitat in einem sauerstofffreien Medium er-
folgen. Der geloste Sauerstoff muss vor der Messung aus dem Medium verdrangt
werden, was durch die Zufuhr von Stickstoff erreicht werden kann. Ein Eindringen von
Luftsauerstoff wahrend der Messung ist zu verhindern. Zufriedenstellende Ergebnisse
wurden hier durch volle und dicht verschlossene Reagenzglaser erzielt.

7.2.3. Inkubationstemperatur

Die Aktivitat der Dehydrogenasen wird stark von Temperaturveranderungen beein-
flusst (LEMMER et al., 1996 und BRZEZINSKA & WLODARCZzYK, 2005). In den in dieser
Arbeit durchgefuhrten Versuchen nahm die Aktivitat des Biofilms von
54,2 uyg TF/mg TSyn bei 24,7 °C auf 75,0 uyg TF/mg TS2, bei 32,6 °C zu (siehe
Kap. 6.2.3, Abb. 6.6). Der Qqo-Wert, der Faktor, um den sich die Aktivitat erhoht bei

der Steigerung der Temperatur um 10 Grad Celsius, betrug 1,8.

STENTELAIRE et al. (2001) untersuchten den Einfluss der Temperatur auf die Dehydro-
genasenaktivitat. Um die optimale Inkubationstemperatur von Pilzsporen zu bestim-
men, wurde die Aktivitatsmessung bei 20, 25, 30, 40, 50, 60 und 70 °C durchgefuhrt.
Die Erhohung der Temperatur von 25 °C auf 50 °C ergab eine 12,5-fache Aktivitats-
steigerung. Letztere galt als optimale Temperatur und wurde fur weitere Versuche
verwendet. Ein weiteres Beispiel berichten KLAPWIK et al. (1974). Sie stellten eine li-
neare Abhangigkeit (R? = 0,982) zwischen den bei 20 °C und 37 °C bestimmten Aktivi-
taten fest und arbeiteten im Hinblick auf die hohere Formazanproduktion fur die weite-
ren Untersuchungen des Belebtschlamms bei einer Temperatur von 37 °C. BENSAID et
al. (2000) betrieben einen Chemostat-Bioreaktor bei 25 + 0,5 °C, malden aber die Akti-
vitat der Schlammproben bei 37 °C. Ganz ahnlich gingen LE BIHAN & LESSARD (2000)
vor, indem sie einen Biofilter im industriellen Mal3stab mit Abwasser aus dem Ablauf
des Vorklarbeckens beschickten. Die durchschnittliche Temperatur des Abwassers
betrug 12 °C, wahrend die Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat bei 30 °C erfolg-

te.
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Im Gegensatz zu den oben erwahnten Prozeduren, die hinsichtlich der Enzymaktivi-
tatsbestimmung unter optimaler Temperatur stattfanden, untersuchten PoscH et al.
(1997) den physiologischen Zustand planktonischer Bakterien aus einem Bergsee bei
der in situ Temperatur (2 °C). Auch ROMANI & SABATER (2001) flhrten die Dehydro-
genasenaktivitatsmessungen in situ in einem Fluss bei jahreszeitlich verschieden

Temperaturen durch.

Eine Erhohung der Temperatur im physiologischen Bereich bewirkt eine Beschleuni-
gung von enzymatischen Reaktionen und fuhrt dadurch im Fall des Dehydrogenasen-
tests zu einer grof3eren Formazanproduktion. Aufgrund der Zielsetzung der Arbeit ist
eine solche analytische Optimierung jedoch zu vermeiden. Die unter hdheren Tempe-
raturen gemessenen Aktivitatswerte lassen keine Aussage uber die tatsachliche Rate
der Stoffumsatze, die in den in situ Bedingungen ablaufen (ALEF, 1991 und LEMMER et
al., 1996). In dieser Arbeit entsprach die Inkubationstemperatur der Proben den
Wachstumsbedingungen des Biofilms.

7.2.4. pH-Wert

In dem in dieser Arbeit untersuchten Bereich nahm die Aktivitdt der Dehydrogenasen
von 45,4 + 2,8 bei einem pH-Wert von 6,2 auf 92,3 +£ 5,0 ug TF/mg TSz, bei pH = 8,0
zu (siehe Kap. 6.2.4, Abb. 6.7).

Jedes Enzym hat sein spezielles pH-Optimum, bei dem es die hochste Aktivitat hat.
Laut LoPEZ et al. (1986) liegt das pH-Optimum fur die Dehydrogenase bei pH 9,0.
GAJDUSEK et al. (1974) erreichten wiederum das Aktivitatsmaximum bei pH 10,0
(Abb. 7.2).

Obwonhl eine hohere Formazanproduktion bei pH-Werten von 8,0 - 10,0 zu erwarten
ist, sollte eine solche analytische Optimierung aus mehreren Grinden vermieden wer-
den. Erstens ist eine abiotische Entstehung des Triphenylformazans bei einem hohe-
ren pH-Wert moglich (LENHARD, 1968). Reduzierende Zucker (u.a. Glukose) konnen
unter alkalischen Bedingungen das TTC zu Formazan reduzieren (RYSSOV-NIELSEN,
1975). Zweitens befinden sich die Bakterien in Abwasserreinigungssystemen in einem

Milieu mit pH 7,0 bis 8,0. Der Dehydrogenasentest ist ein biologischer Test, der in situ
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Bedingungen widerspiegeln sollte. Daher ist ein neutrales Medium am geeignetsten fur
die Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat (BLENKINSOPP & LocK, 1990 und BRzE-
ZINSKA & WLODARCZYK, 2005).
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Abb. 7.2: Dehydrogenasenaktivitat in Abhangigkeit vom pH-Wert (a) nach GAJDUSEK et al.
(1974), (b) nach LOPEZ et al. (1986)

Dies wurde auch durch die Prozeduren verschiedener Autoren, die die Aktivitat bei

den zirkumneutralen pH-Werten bestimmten, bekraftigt (Tab. 7.2).

Tab. 7.2: Beispiele zu pH-Werten bei der Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat

pH-Wert Substrat Puffer Tetrazoliumsalz  Literaturquelle
8,0 keines n. b. MTT STENTELAIRE et al. (2001)
7,6 Abwasser 0,1 M HCI 0. 0,1 M NaOH INT LoPEz et al. (1985)
7,6 Glukoselosung  Tris-HCI TTC QING et al. (2006)
7,5 keines 0,06 M Kaliumphosphat XTT BENSAID et al. (2000)
7,5 keines 1 % Phosphat TTC RYsSSOV-NIELSEN (1975)
7,0 keines 10 % HCI 0. 10 % NaOH TTC GAJDUSEK et al. (1974)
7,0 keines 1,0 M Tris INT CoOLE et al. (2004)

Alle Versuche in dieser Arbeit wurden bei einem pH-Wert von ca. 7,6 durchgefuhrt.
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7.2.5. Organisches Substrat

Sowohl| GAJDUSEK et al. (1974) als auch GRIEBE et al. (1997) bestimmten die Aktivitat
des Belebtschlamms ohne Zufuhr von Nahrstoffen wahrend der Inkubation. LOPEZ et
al. (1986) wendeten den INT-Dehydrogenasentest zur Kontrolle des Belebtschlamm-
prozesses an und setzten wiederum wahrend der Aktivitatsmessung das Abwasser, an
das der Belebtschlamm adaptiert war, als Substrat ein. Auch ROMANI & SABATER
(2001), die die Aktivitat eines Flussbiofilms untersuchten, inkubierten die Proben im
Flusswasser, um die in situ Bedingungen zu simulieren. Demgegenuber bestimmten
QING et al. (2006) die Aktivitat eines Biofilms aus einem mit Textilabwasser beschick-
ten Aktivkohlefilter, allerdings mit 0,1 M Glukosel6sung als Elektronendonor. KLAPWIJK
et al. (1974) fuhrten die Aktivitatsmessung eines Belebtschlamms mit verschiedenen
Substraten wie Natriumacetat, Calciumlaktat, Glukose und ,gemischtem Substrat® (or-
ganische Komponenten wie Harnstoff, Gelatine, I6sliche Starke, Magermilchpulver und

Toilettenpapier) durch.

In dieser Arbeit wurden zwei Substrate eingesetzt und die in ihrer Gegenwart gemes-
sene Aktivitat verglichen. Es stellte sich heraus, dass der mit der Glukoseldsung inku-
bierte Biofilm eine niedrigere Aktivitat aufwies (31,8 + 2,1 ug TF/mg TSa). Die mit syn-
thetischem Abwasser bestimmte Aktivitat betrug 51,4 +2,4 pg TF/mg TSy, (siehe
Kap. 6.2.5, Abb. 6.8).

Der Einsatz eines organischen Substrats als Elektronendonor bei der Messung der
Dehydrogenasenaktivitat auf dem Abwassergebiet hangt generell von der jeweiligen
Fragestellung ab. Bei der qualitativen Ermittlung der biochemischen Abbaubarkeit
konnen verschiedene Prufsubstanzen als Substrat angewendet werden. Bei der Be-
wertung der mikrobiellen Aktivitat wird in Abwesenheit des organischen Substrats die
endogene Aktivitat der Biomasse gemessen, welche nicht mit der Aktivitat in Bele-
bungsbecken oder Biofilmreaktoren verglichen werden kann (KLAPWIK et al., 1974).
Eine zusatzliche Kohlenstoffquelle erhoht die Aktivitat der Dehydrogenasen, kann aber
gleichzeitig eine bestimmte Mikroorganismengruppe anregen (ALEF, 1991 und
BRZEZINSKA & WLODARCZYK, 2005), so dass die spezifische anstatt der realen Aktivitat
gemessen wird. Bei einer hohen Laktatkonzentration wird in Wirklichkeit die Laktat-
dehydrogenasenaktivitat und nicht die gesamte Dehydrogenasenaktivitat bestimmt.
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Fur die Substrate wie Albumin, Cellulose oder Palmitinsaure-Triglycerid (Tripalmitin)
mussen die extrazellularen hydrolytischen Enzyme vorliegen bevor sie oxidiert werden
konnen (RYssov-NIELSEN, 1975). Oft wurden Glukose oder ein Hefe-Extrakt als Elek-
tronendonor eingesetzt. Der Zusatz einer beliebigen Prufsubstanz als Substrat ermog-
licht die Messung einer ,potenziellen® Aktivitat (ALEF, 1991). Um die in situ oder laut
ALEF (1991) ,aktuelle” Aktivitat zu messen, sollte das zugegebene Substrat ein Sub-
strat sein, in dessen Gegenwart die Mikroorganismen wachsen und an das sie adap-
tiert sind. Der Grund fur diese Voraussetzung wird besonders klar, wenn man beruck-
sichtigt, dass die Belebtschlammbecken und Biofilmanlagen mit Abwassern beschickt
werden, von denen einzelne Inhaltstoffe zur Entwicklung von Monokulturen und An-

passungsreaktionen fuhren kdnnen (BUCKSTEEG & THIELE, 1959).

Demzufolge wurde zur Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat des Biofilms in die-
ser Arbeit ebenso wie zur kontinuierlichen Versorgung der Versuchsanlage ein synthe-

tisches Abwasser (siehe Kap. 5.1.2) eingesetzt.

7.2.6. Konzentration des Tetrazoliumsalzes

Gemal der Michaelis-Menten-Theorie wird die Reaktionsgeschwindigkeit der Forma-
zanproduktion durch die TTC-Konzentration beeinflusst. Die erforderliche Sattigung
eines Enzyms, welche eine maximale Reaktionsgeschwindigkeit gewahrleistet, ver-
langt eine entsprechend hohe Konzentration. Eine zu hohe Konzentration des Tetrazo-
liumsalzes kann wiederum selbstregulierend in den enzymatischen Ablauf eingreifen
(allosterische Hemmung) oder aufgrund der intrazellularen Akkumulation der Forma-
zankristalle eine toxische Wirkung auf die Mikroorganismen hervorrufen (BLENKINSOPP
& Lock, 1990 und McCLUSKEY et al., 2005).

Abhangig von der Prozedur zur Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat betragt die
eingesetzte Konzentration des TTC 1 g/L (RYSSOV-NIELSEN, 1975), 5 g/L (BUCKSTEEG
& THIELE, 1959; DEV L3, 1993 und QING et al., 2006) oder 10 g/L (LENHARD, 1968).

Da die Tetrazoliumsalzkonzentration laut STENTELAIRE et al. (2001) kein limitierender
Faktor fur die Dehydrogenasenaktivitatsbestimmung sein soll, muss sie bei der Mes-
sung mehr als dem zehnfachen K,-Wert (10 Ki,) entsprechen. In dieser Arbeit betrug
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dieser Wert 10 K, = 0,97 g/L fur eine Inkubationstemperatur von 32,6 °C. Daher konn-
te eine TTC-Konzentration von 1 g/L fur die weiteren Untersuchungen angenommen
werden (siehe Kap. 6.2.6, Abb. 6.9). Die Michaeliskonstante K, ist jedoch eine Kombi-
nation der temperaturabhangigen Geschwindigkeitskonstanten (k1, k.1, k2) und ist so-
mit selbst temperaturabhangig. Es wurde deshalb untersucht, wie sich die optimale
TTC-Konzentration mit der Temperatur andert und ob die bei 32,6 °C als optimal be-
zeichnete Konzentration bei niedrigeren Temperaturen nicht limitierend auf die Reakti-
onsgeschwindigkeit wirkt. Der zehnfache Kn-Wert (10 Ky,) bei 24,7 °C betrug 4,41 g/L
und es wurde keine Hemmung der Aktivitat im untersuchten TTC-Konzentrations-
bereich von 0,747 mM (1 - 10 g/L) festgestellt (siehe Abb. 6.10). LENHARD (1968) konn-
te sogar bei bis zu 4,5 mM dosiertem TTC keine Hemmung des Belebtschlamms beo-
bachten. Fur die in dieser Arbeit durchgefuhrten Untersuchungen wurde eine
TTC-Konzentration von 5 g/L gewahlt und bei allen Temperaturen eingesetzt. So
konnten die gleichen Bedingungen eingestellt und die verschiedenen Aktivitaten mit-

einander verglichen werden.

Ganz ahnlich gingen STENTELAIRE et al. (2001) bei der Optimierung der MTT-Kon-
zentration® fir die Bestimmung der Aktivitdt von Pilzsporen vor. Die Suspensionen,
die 10° bis 3-10° Sporen/mL enthielten, wurden bei 25 °C mit verschiedenen MTT-Kon-
zentrationen (0 bis 0,5 g/L) inkubiert. Der ermittelte zehnfache Kn-Wert betrug
7 g/L MTT und wurde in den weiteren Messungen der Aktivitat eingesetzt.

7.2.7. Inkubationszeit

Die Inkubationszeit der Proben bei der Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat be-
tragt, abhangig von der Prozedur, wenige Minuten bis zu einigen Stunden. LOPEZ et al.
(1986) empfahlen eine zwanzigminutige Inkubation des Belebtschlamms, welche von
Liu & TAY (2001) bei der Bestimmung der Aktivitat des Biofilms aus einem Ringschei-
benreaktor ebenso eingehalten wurde. QING et al. (2006) wiederum inkubierten die

Biofilmproben aus einem Aktivkohlefilter 24 Stunden. Die durchschnittliche Inkubati-

20 3_(4,5-Dimethylthiazol-2-yl)-2,5-diphenyltetrazoliumbromid
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onszeit betragt 1 bis 3 Stunden (BUCKSTEEG & THIELE, 1959; BURTON & LANzA, 1986;
LE BIHAN & LESSARD, 2000 und COLE et al., 2004).

In der Regel kann mit einer hoheren mikrobiellen Besiedlungsdichte und einer damit
hoheren Enzymkonzentration die notwendige Inkubationszeit verkurzt werden (OBST,
1999). LE BIHAN (2007) reduzierte die Inkubationszeit von 5 Stunden fur Mikroorganis-
men aus einem Biodesodorierungsprozess auf 1 Stunde fur den Biofilm aus einem
Biofilter zur biologischen Abwasserreinigung. Unter schlechten Wachstumsbedingun-
gen oder niedrigen Inkubationstemperaturen sollte dagegen die Inkubationszeit der
Proben gesteigert werden, bis die nachweisbare Menge an Formazan produziert wird
(BLENKINSOPP & Lock, 1990). Demzufolge ist eine dem Dehydrogenasentest vorher-
gehende Festlegung der optimalen Inkubationszeit erforderlich.

(a) (b)
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Formazan [g/cm?]
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Abb. 7.3: Einfluss der Inkubationszeit auf die Dehydrogenasenaktivitat (a) eines Flussbiofilms
(BLENKINSOPP & LOCK, 1990) und (b) eines Belebtschlamms (GRIEBE et al., 1997)

Bei dem in dieser Arbeit untersuchten Zeitraum verlief die Formazanproduktion
asymptotisch (siehe Kap. 6.2.7, Abb. 6.11).

Ein asymptotischer Kurvenverlauf wurde auch von anderen Autoren beobachtet.
BLENKINSOPP & Lock (1990) untersuchten den Einfluss der Inkubationsdauer von 1 bis
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16 Stunden auf die Aktivitat eines Biofilms und stellten einen asymptotischen Verlauf
der INT-Formazanproduktion?' fest. Zu den gleichen Ergebnissen kamen GRIEBE et al.
(1997), die das CTC? zur Ermittlung der mikrobiellen Aktivitat eines Belebtschlamms
verwendeten und die Menge des produzierten Formazans nach 2, 4, 8 und 24 Stun-
den bestimmten (Abb. 7.3).
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Abb. 7.4: Verhaltnis der Formazanproduktion zur Inkubationszeit in Sedimenten aus dem
Lavon See (BURTON & LANZA, 1986)

Es ist zu berucksichtigen, dass sowohl BLENKINSOPP & LocK (1990) als auch GRIEBE et
al. (1997) andere Tetrazoliumsalze und Biomassemengen einsetzten. AulRerdem wur-
den die Proben bei niedrigeren (10 und 20 °C) Temperaturen inkubiert. Die angefuhr-
ten Abhangigkeiten sind also nur fur die von ihnen beschriebenen Systeme zutreffend.
Die ermittelten Ergebnisse zeigen jedoch das Ausmal des Einflusses und den Verlauf
der Kurve bei langeren Reaktionszeiten. Die Formazanbildung bei Reaktionszeiten
von weniger als 4 Stunden wurde eingehend von BURTON & LANZA (1986) untersucht
(Abb. 7.4).

21 2-(p-lodophenyl)-3-(p-nitrophenyl)-5-phenyltetrazoliumchlorid
?2 5-Cyano-2,3-di-4-tolyltetrazoliumchlorid
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In Abbildung 7.4 ist ein nahezu linearer Verlauf der Kurve innerhalb der ersten Stunde
zu erkennen. Da die Annahrung der Kurve an den maximalen Aktivitatswert schon in
der zweiten Stunde erfolgt, wurde die einstundige Inkubation fur weitere Versuche von

den Autoren GUbernommen.

BLENKINSOPP & Lock (1990) nahmen die achtstindige Inkubation als optimal an und
setzten sie in weiteren Versuchen ein. Die gemessene Aktivitat wurde dann in pg For-
mazan, das durch ein cm? Biofilm pro Stunde produziert wird (ug INT-F/cm?-h), aus-
gedruckt. Die Formazanproduktionskurve verlief jedoch innerhalb der ersten 8 Stun-
den nicht linear. GRIEBE et al. (1997) inkubierten die Proben zwei Stunden. Da keine
Messung der Formazanproduktion nach weniger als einer Stunde erfolgte (Abb. 7.4)
und damit eigentlich kein linearer Verlauf in den ersten zwei Stunden angenommen
werden konnte, druckten sie das Ergebnis in g Formazan, das durch ein mg Biofilm

wahrend 2h produziert wird (g/mg TS), aus.

Laut BURTON & LANZA (1986) sollte die Inkubationsdauer in einem akzeptablen Mini-
mum gehalten werden, wobei Extinktionswerte des entstandenen Formazans unter 0,2
vermieden werden sollten (RYssov-NIELSEN, 1975). Wahrend einer langen Inkubation
sind die zerstorten Zellen eine leicht zugangliche Kohlenstoff- und Stickstoffquelle fur
die lebenden Zellen. Das in diesem Fall mogliche Zellwachstum kann die Aktivitat der
mikrobiellen Gemeinschaft beeinflussen, wobei die Wahrscheinlichkeit fur zahlreiche
Veranderungen der Aktivitat mit der Zeit steigt (MAIER et al., 2000 und BRZEZINSKA &
WLODARCZYK, 2005).

Die in diese Arbeit beschriebenen Versuche zur Abschatzung der optimalen Dauer der
Inkubation wurden mit geringeren Biofilmmengen durchgefuhrt um festzustellen, ob die
produzierte Formazanmenge nachweisbar ist. Eine einstundige Inkubation ergab klei-
ne Extinktionswerte. Dementsprechend wurde die Inkubation von 2 Stunden als opti-
mal fur die Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat im Biofilm angesehen und wurde
in allen Versuchen eingehalten, so dass die gemessenen Aktivitaten miteinander ver-
glichen werden konnen. Das extrahierte Formazan mit Extinktionswerten uber 1,0
wurde entsprechend mit Ethanol verdunnt. Die Aktivitat wurde in ug Formazan, das
durch ein mg Biofilm wahrend 2 Stunden gebildet wurde, ausgedruckt
(Mg TF/mg TSzn).
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7.2.8. Extraktion

Fir jede Extraktionsaufgabe sollte ein geeignetes Extraktionsmittel verwendet werden.
Dies kann mithilfe von Nachschlagewerken oder mittels Versuchen erfolgen.

In der Literatur wurden verschiedene organische Extraktionsmittel des innerhalb der
Zellen akkumulierten 1,3,5-Triphenylformazans beschrieben. Die am haufigsten einge-
setzten Extraktionsmittel sind u.a. Ethanol (RYSSOV-NIELSEN, 1975; BRZEZINSKA &
WLODARCZYK, 2005 und DEV L3, 1993), Methanol (KLAPwWIK et al., 1974 und BURTON
& LANzA, 1986), Propanol (BURTON & LANZA, 1986), n-Butanol (KLAPWIK et al., 1974
und PN-82/C-04616.08, 1983), Toluen (QING et al., 2006), Aceton (ALEF, 1991) und
Tetrachloroethylen-Aceton (2:3) (BURTON & LANZA, 1986).

Obwohl BURTON & LANzA (1986), die die Extraktionseffizienz von Propanol, Ethanol,
Tetrachloroethylen-Aceton (2:3) und Methanol verglichen, das Ethanol erst an dritter
Stelle hinsichtlich der Extraktionsleistung nannten, wurde in dieser Arbeit, ausgehend
vom Deutschen Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchung
(DEV L3, 1993), Ethanol als Extraktionsmittel verwendet. Um eine bessere Extrakti-
onsleistung zu erhalten, wurde allerdings die Konzentration von 70 auf 99 % erhoht.
Der Extraktionsprozess wurde zusatzlich um die Ultraschalldesintegration erweitert,
was die Polysaccharidmatrix zerstorte und somit einen einfacheren Zugang fur das
Extraktionsmittel ermoglichte. Nach der Durchfuhrung der Extraktionsprozedur und der
zusétzlichen Uberpriifung der Zellpellets auf den Rickstand des nachweisbaren For-
mazans wurde Ethanol als gut verwendbar definiert. Diese Feststellung steht im Ge-
gensatz zu KLAPWIK et al. (1974), die die Formazanextraktion mit Ethanol durchfihr-
ten und dies als misslungen bezeichneten. Die Zellen des von ihnen untersuchten Be-
lebtschlamms blieben gefarbt, was in diesem Fall durch eine zu geringe Ethanolkon-

zentration im Verhaltnis zur eingesetzten Biomasse verursacht werden konnte.

Die Dauer der Formazanextraktion variiert in der Literatur von 15 Minuten (RYsSsov-
NIELSEN, 1975) bis 2 Stunden (ALEF, 1991), was von der Extraktionslosung, der Bio-
massemenge und der Temperatur abhangig ist. Eine Erhdhung der Temperatur stei-
gert die Extraktionsleistung und verklrzt damit die erforderliche Extraktionszeit.
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Es wurde festgestellt, dass bei Proben mit geringerem Bewuchs oder mit niedriger
mikrobieller Aktivitat das rote Formazan schon mit 10 - 20 mL 99%igem Ethanol bei
35 °C innerhalb von 15 Minuten (gefolgt von der Ultraschalldesintegration) extrahiert
werden konnte. Andernfalls musste nach der Zentrifugierung die Uberstehende forma-
zanhaltige Losung abgegossen, Ethanol nochmals zugegeben und die Extraktion
(teilweise nur durch kraftiges Schutteln) bis zur vollstandigen Entfarbung der Biomasse
wiederholt werden. Die Menge des zur Extraktion eingesetzten Ethanols wurde dann

bei der Berechnung der Dehydrogenasenaktivitat berucksichtigt.

Die Messung der Stabilitat des Formazans im Ethanol (siehe Kap. 6.2.8, Tab. 6.6)
zeigte stabile Rotfarbung im untersuchten Zeitraum. Demzufolge konnen die extrahier-
ten Formazanproben bis zu 48 Stunden ohne wesentlichen Einfluss auf die Extink-
tionswerte aufbewahrt werden. Zu einem ahnlichen Schluss kamen auch STENTELAIRE
et al. (2001), die die Stabilitat des MTT-Formazans im Propan-2-ol untersucht hatten

und feststellten, dass die blaurote Farbung uber Nacht (930 Minuten) stabil blieb.

7.2.9. Extinktionskoeffizient

Anhand der verwendeten Konzentrationen des Triphenylformazans und ihren Extink-
tionswerten wurde in dieser Arbeit ein molarer Extinktionskoeffizient €484 von 1,20-10*
L/mol-cm berechnet (siehe Kap. 6.2.9). Er unterscheidet sich von den in der Literatur
angegebenen Werten (Tab. 7.3), was sich daraus ergibt, dass der Extinktionskoeffi-
zient einer Verbindung von der Losungsmittelbeschaffenheit, pH, Temperatur und Wel-

lenlange der Absorptionsmessung abhangt (DENNEY, 1982).

Tab. 7.3: Unterschiedliche Extinktionskoeffizienten des 1,3,5-Triphenylformazans

Wellenlange der Ab-

€ sorptionsmessung Lésungsmittel Literaturquelle
[L/mol-cm] [nm]
1,60-10™ 480 Ethanol 70 % DEV L3 (1993)
1,43.10* 485 DMF** ALTMAN (1972)
1,41-10* 485 Ethanol 70 % BRZEZINSKA &
WLODARCZYK (2005)
1,20-10* 484 Ethanol 99 % diese Arbeit

* Berechnet aus der angegebenen Formel zur Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat
** N,N-Dimethylformamid
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7.2.10.Vorbereitung der Kontrollproben

Da das TTC chemisch reduziert werden kann, dienen die Kontrollproben bei der Mes-
sung der Formazanproduktion zum Ausschluss von Storeinflissen auf die experimen-
tellen Ergebnisse (BRzEzINSKA & WrODARCZYK, 2005). Die auf diese Weise bestimmte
Hintergrundabsorption der Probe, also der Anteil der Absorption, der nicht durch die
lebenden Mikroorganismen verursacht ist, wurde anschliel3end von der Absorption der

aktiven Biofilmprobe subtrahiert.

Sowohl BUCKSTEEG & THIELE (1959) als auch RYSsov-NIELSEN (1975) inkubierten pa-
rallel Schlammproben ohne und mit TTC-Zusatz. Die Proben ohne TTC fungierten als
Kontrolle bei der photometrischen Bestimmung des Formazans. BENSAID et al. (2000)
verwendeten dagegen eine zellfreie Probe als Kontrolle. KLAPWIJK et al. (1974) inku-
bierten wiederum zwei Proben: eine Kontrolle fur kurze Zeit (t =5 - 10 min) und eine
Probe fur t + 30 Minuten. Die Differenz der zwei ermittelten Aktivitatswerte ergab die

Formazanproduktion wahrend der 30 Minuten.

Es ist zu beachten, dass keines der oben genannten Verfahren die chemische Reduk-
tion des TTC nachwies, die eigentlich mit der nicht aktiven Biomasse untersucht wer-
den sollte. Aus der Literatur sind verschiedene Prozeduren der Inaktivierung von Pro-
ben bekannt. LOPEZ et al. (1986) fuhrten die gesamte Prozedur des Dehydrogenasen-
tests mit autoklavierten Belebtschlammproben durch. ROMANI & SABATER (2001) inku-
bierten die Proben vor der Messung der Aktivitat 30 Minuten in Formalin, GRIEBE et al.
(1997) und BLENKINSOPP & LOCK (1990) hingegen in 2%igem Formaldehyd.

In dieser Arbeit wurde die Inaktivierungswirkung des Formalins und 2%igen Formalde-
hyd verglichen (siehe Kap. 6.2.10). Die Versuchsergebnisse zeigten, dass Formalde-
hyd eine effektivere Inaktivierungswirkung aufweist (siehe Abb. 6.12). Die Mikroorga-
nismen waren unfahig das TTC zu reduzieren, daher sollte Formaldehyd zur Aufberei-
tung der Kontrollproben verwendet werden. Der gemessene Extinktionswert (Kontroll-
probe 2) blieb nach zweistundiger Inkubation unverandert und betrug 0,07, was eine
Folge der abiotischen Reduktion des TTC oder der trotz Zentrifugierung in der Sus-
pension gebliebenen Zellteilchen sein kdnnte.
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Es hat sich aul3erdem herausgestellt, dass die Extinktionen der Kontrollproben propor-
tional zum Trockengewicht des Biofilms sind (siehe Abb. 6.13), was eine jeweils er-
neute Vorbereitung der Kontrollproben und Bestimmung der Hintergrundsabsorption

erspart.

Die photometrisch bestimmte Absorption der Kontrollprobe wurde anschlielend als
Blindwert vom Wert der aktiven Biofilmprobe subtrahiert.

7.2.11. Berechnung der Dehydrogenasenaktivitat

Die Endformel zur Berechnung der Dehydrogenasenaktivitat nach Berucksichtigung

der Extinktionskoeffizienten und Inkubationszeit lautet (Gl. 7.1 und Gl. 7.2):

TTC - DHA = % [ug TF/mg TSzn] (7.1)
oder
770 - piia = 2003 Easa 'V 5 0mg TS (7.2)

15

7.3. Vergleich der konventionellen und der modifizierten Metho-
de

Der Biofilm wurde zu einem Teil auf den Aufwuchsplattchen ohne die vorhergehende
Abtrennung des Biofilms inkubiert (siehe Kap. 5.4.2), zum anderen Teil, wie in der Lite-
ratur beschrieben, vom Tragermaterial abgetrennt, suspendiert und wie ein Belebt-
schlamm betrachtet (siehe Kap. 5.4.1). Die Parameter der konventionellen Methode
wie u.a. Inkubationszeit und -temperatur wurden allerdings aus der modifizierten Me-
thode Ubernommen, um die mit beiden Methoden bestimmten Aktivitaten miteinander
vergleichen zu konnen. Es stellte sich heraus, dass die Abtrennung und Suspendie-
rung des Biofilms zu einer signifikanten Abnahme der Dehydrogenasenaktivitat fuhrten
(siehe Kap. 6.3).
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Unterschiede zwischen den Aktivitaten des intakten und des abgeldsten Biofilms wur-
den ebenfalls von QING et al. (2006) im Aktivkohlefilter beobachtet (Abb. 7.5). Sie ent-
nahmen die Biofilmproben aus verschiedenen Reaktorhdhen (0,25; 0,45; 0,65; 0,85 m)
und bestimmten die Aktivitaten mit zwei als Konventionelle und Modifizierte bezeichne-
te Methoden. Bei der konventionellen Messung wurde der Biofilm vor der Inkubation
von der Aktivkohle abgetrennt. Dies erfolgte durch ein 10-minutiges Schutteln des Ak-
tivkohlegranulats mit Glasperlen in destilliertem Wasser. Die so entstandene Suspen-
sion wurde zentrifugiert und das Pellet fur die anschlieRende Inkubation mit TTC und
Substrat verwendet. Bei der modifizierten Methode wurde das mit dem Biofilm be-
wachsene Aktivkohlegranulat direkt inkubiert. Die Mittelwerte der Dehydrogenasenak-
tivitat, gemessen mit der modifizierten Methode, waren 25 bis 193 Mal hoher als die

mit der konventionellen Methode erhaltenen Aktivitatswerte.

DHA [ugTF/gdwCh]
w ESN

N
1

20 40 60 80 100 20 70 120
Reaktorhéhe [cm] Reaktorhéhe [cm]

Abb. 7.5: Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitdat mit verschiedenen Untersuchungsme-
thoden: (a)der konventionellen und (b)der modifizierten Methode (QING et al.,
2006)

Dies deutet darauf hin, dass die Ablosung des Biofilms von der Aufwuchsflache und

seine Suspendierung sehr wichtige EinflussgroRen der mikrobiellen Aktivitat des Bio-
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films darstellen. Wahrend der Suspendierung des Biofilms wird die Biofilmstruktur zer-

stort. Es erfolgt vermutlich der Zellaufschlul® und die Aktivitat geht verloren.

Die Bestimmung der Aktivitat eines suspendierten Biofilms erfasst zudem nicht die Ak-
tivitat eines Biofilms in der Form, wie er in einem Scheibentauchkorper zu finden ist.
Daher ist unumstritten, dass die Bestimmung der Aktivitat eines Biofilms auf seiner
Aufwuchsflache erfolgen sollte.

7.4. Uberpriifung der modifizierten Methode

In der Literatur wird oft auf die hohe Ubereinstimmung zwischen dem Sauerstoffver-
brauch und der Dehydrogenasenaktivitdt hingewiesen. Eine Korrelation mit dem
Sauerstoffverbrauch ist daher ein grundlegendes Kriterium fur die Aussagekraft des
Tests zur Bestimmung der mikrobiellen Aktivitat (MCCLUSKEY et al., 2005). Aus diesem
Grunde wurde in dieser Arbeit die Atmungsaktivitat gemessen und mit der Dehydro-

genasenaktivitat des Biofilms verglichen (siehe Kap. 6.4).

60

L

Dehydrogenasenaktivitét [ug TF/mg TS4]

0 25 50 75 100 125 150
Atmungsaktivitdt [mg O2/g TS h]

Abb. 7.6: Dehydrogenasenaktivitat (ug TF/mg TS,) als Funktion der Atmungsaktivitat
(mg O2/g TS h)
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Eine Darstellung der Dehydrogenasenaktivitatswerte als Funktion der Atmungsaktivitat
lasst eine deutliche Korrelation zwischen den gewonnenen Ergebnissen erkennen
(Abb. 7.6).

Aulerdem bestatigt sich der Dehydrogenasentest als eine sensitivere Methode zur
Bestimmung der mikrobiellen Aktivitat, was auch von LOPEZz et al. (1986) beobachtet
wurde. Der Korrelationskoeffizient betrug R? = 0,866 und war daher mit den Werten
aus der Literatur vergleichbar.

LorPez et al. (1986) untersuchten den Effekt des Schlammalters auf die Korrelation
zwischen Dehydrogenasenaktivitat (INT-Test) und Sauerstoffverbrauch in chlorbehan-
delten Proben. Alle gewonnenen Korrelationskoeffizienten Uberschritten einen Wert
von 0,9 (R? = 0,988; 0,939; 0,906). BENSAID et al. (2000) verglichen die mittels Dehyd-
rogenasenaktivitdts- (XTT-Test®) und Sauerstoffverbrauchsmessung bestimmte Akti-
vitat eines stabilen Belebtschlamms. Das Verhaltnis war linear (R? = 0,977) sowohl fur
einen langsam als auch einen schnell wachsenden Belebtschlamm. Ein ahnlich hoher
Korrelationskoeffizient wurde in der Arbeit von MCCLUSKEY et al. (2005) angegeben.
Sie verglichen die XTT- und MTS-Formazanproduktion®* mit dem Sauerstoffverbrauch
mittels Zellsuspensionen, die unter gleichen Bedingungen inkubiert wurden. Fur beide
Salze war der Sauerstoffverbrauch direkt proportional zur Dehydrogenasenaktivitat mit
Korrelationskoeffizienten von 0,973 und 0,985. AWONG et al. (1985) malien wiederum
die Sauerstoffzehrung mit einem Warburg Respirometer und einer Sauerstoff-
elektrode und stellten eine entsprechend sehr gute (R? = 0,951) und gute (R* = 0,874)
Korrelation mit dem INT-Dehydrogenasentest fest.

Zusammenfassend ist festzuhalten, dass die in dieser Arbeit optimierte Prozedur zur
Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat eine starke Korrelation zur Atmungsaktivitat
zeigt und sich damit als sehr gut geeignet fur die Charakterisierung des Biofilms in
Scheibentauchkorpern erweist.

2 3'[1-Phenylaminocarbonyl-3,4-Tetrazolium]bis(4-Methoxy-6-Nitro)-Benzen-Sulfonséure-
hydrat
% 3-(4,5-Dimethylthiazol-2-yl)-5-(3-Carboxymethoxyphenyl)-2-(4-Sulfophenyl)-2H-Tetrazolium
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7.5. Anwendung der modifizierten Methode

7.5.1. Aktivitatsanderung mit zunehmender Biofiimmenge

Ein wichtiger Parameter bei der Untersuchung von Biofilmen ist deren Dicke, bei der
die flachenbezogene Aktivitat der mikrobiellen Gemeinschaft stagniert. Da die genaue
Messung der absoluten Biofilmdicke allerdings sehr aufwandig ist (siehe Kap. 3.2.3),
kann alternativ der Biofiimbewuchs bestimmt werden. Er ist als die Biofiilmmenge pro
Flacheneinheit des Tragermaterials definiert (g/m?) und wurde als Funktion der Bio-
filmdicke bezeichnet (OGA et al., 1991 und PEYTON, 1996).

Die in dieser Arbeit durchgefuhrten Messungen der Aktivitatsanderung zeigten (siehe
Kap. 6.5.1, Abb 6.17), dass die Aktivitat des Biofilms mit zunehmendem Biofilmbe-
wuchs zunachst anstieg und dann, nach dem Erreichen des maximalen Aktivitatswer-

tes, stagnierte.

400
350
300
250
200

150

Aktivitat [ig TF/em? o]

100

50

Biofilmbewuchs [g TF/m?]

0 0,28 0,56 0,84 1,12 1,40 1,68 1,96
Biofilmdicke [mm]
Abb. 7.7: Dehydrogenasenaktivitat (ug TF/cm?,,) bei unterschiedlichem Biofilmbewuchs bzw.

Biofilmdicken (Phase 1, siehe Tab. 5.3) (——) gemessener Verlauf, (—-) theoreti-
scher Verlauf
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Der Verlauf der aufgefuhrten Abhangigkeit kann in drei Bereiche unterteilt werden
(Abb. 7.7). Im Bereich A (bis ca. 14 g TS/m? bzw. 0,39 mm?®) war die Steigung der
Aktivitdtskurve maximal. Im Bereich B (14 - 55 g TS/m? bzw. 0,39 - 1,53 mm?®) nahm
die Aktivitat mit geringerer Steigung bis zum Erreichen des maximalen Aktivitatswertes
weiter zu, um im Bereich C (ab ca. 55 g TS/m? bzw. 1,53 mm) stabil zu bleiben.

LE BIHAN & LESSARD (1998) bestimmten die Dehydrogenasenaktivitat in Abhangigkeit
vom Trockensubstanzgehalt. Die Biomasse stammte aus dem Ruckspulwasser eines
Biofilters und wurde zu Testbeginn in einer NaCl Losung suspendiert und homogeni-
siert. Sie beobachteten eine Zunahme der Dehydrogenasenaktivitat (mg TF/L) mit dem
bis zu 2 g oTS/L steigenden Wert des Trockensubstanzgehalts. Zum gleichen Ergeb-
nis kamen TOTH et al. (1995), die die ETS-Aktivitat (ul O2/L-h) in Zooplankton bestimm-
ten. Der untersuchte Bereich ging bis 0,43 mg oTS/L. LOPEZ et al. (1986) stellten wie-
derum fest, dass die Aktivitat des untersuchten Belebtschlamms (mg O2*/g oTS-d)
uber 0,3 g oTS/L umgekehrt proportional zu seiner Konzentration ist. Dieses Phano-
men wurde ebenfalls von KLAPWIUK et al. (1974) beobachtet. Mit einer steigenden
Schlammkonzentration in der Probe (Uber ca. 1 g/L) sank demnach der gemessene
Sauerstoffverbrauch (mg O»*/g oTS h). LA MOTTA (1976) zeigte, dass die ATP-Kon-
zentration im Biofilm bis zum Erreichen einer Dicke von 320 pm zunahm und dann an-
nahernd gleich blieb (Abb. 7.8).

Zu einem ahnlichen Ergebnis kamen LAOPAIBOON et al. (2001), die die BSBs-Abbau-
leistungen eines Scheibentauchkorpers nach einer Woche und nach zwei Monaten
bestimmten. Die von ihnen erhaltenen Werte waren annahernd gleich und betrugen
88,1 £ 3,8 % bzw. 91,5 + 3,4 % (Mittelwert + Standardabweichung). Beachtenswert ist,
dass der einwochige Biofilm 0,8 - 1 mm dick war, wahrend der zwei Monate alte Bio-
film 2 - 3 mm mal3. Dies weist darauf hin, dass der mit der Zeit zunehmende Biofilm-
bewuchs bzw. die Biofilmdicke, nach dem Erreichen eines Grenzwertes nicht zur Er-
hohung der Aktivitat des Biofilms und damit der Reinigungsleistung des Systems fuhrt.

% Die Biofilmdicken wurden bei einer parallel laufenden Anlage bestimmt (siehe BLANK et al.,
2008).
% Es ist zu beachten, dass die Abbildung kein Profil in der Tiefe des Biofilms darstellt.
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Abb. 7.8: Abhangigkeit der ATP-Konzentration von der Biofilmdicke (LA MOTTA, 1976)

Damit eine enzymatische Reaktion innerhalb der Zelle ablaufen kann, missen die
Nahrstoffe in Kontakt mit der Zelle kommen, an der Zelloberflache sorbiert und in die
Zelle aufgenommen werden. Bei suspendierten Bakterienkolonien und bei Biofilmen
kommt noch zusatzlich die Diffusion in das Innere der Kolonie oder des Biofilms dazu

(HARTMANN, 1992).

Im Bereich A (Abb. 7.7) nahm die flachenbezogene Aktivitat zu und die im Biofilm
verlaufenden biochemischen Reaktionen waren nicht diffusionslimitiert. Der Nahrstoff-
und Sauerstofftransport im Biofilm erfolgten in seiner gesamten Tiefe. Im Bereich B
stieg die Aktivitat zwar mit zunehmender Dicke des Biofilms immer noch an, die
Transportprozesse waren allerdings durch Diffusion begrenzt. Waren die Reaktionen
im Inneren eines Biofilms nicht von der Diffusion abhangig, wurde das Verhaltnis
zwischen Biofilmbewuchs und dessen Aktivitdt den in Abbildung 7.7 als theoretisch

bezeichneten Verlauf aufweisen.

Da Biofilme eine Dicke von wenigen Mikrometern bis zu einigen Zentimetern erreichen
konnen, wird die Diffusion von Nahrstoffen und Sauerstoff im Biofilm zum limitierenden
Faktor (HARTMANN, 1992). In der Oberschicht eines dicken Biofilms werden die hoch-
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sten Substrat- und Sauerstoffmengen (im Fall des Dehydrogenasentests das Tetra-
zoliumsalz) verbraucht, da die Bakterien dort groRtenteils metabolisch aktiv sind. In
der Tiefe des Biofilms herrschen wiederum nicht ausreichende Substrat- und Sauer-

stoffbedingungen und die Aktivitat der Mikroorganismen sinkt (Abb.7.9 und
Abb. 7.10).

100 mmmrmemr oo
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L

T
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B0

Sauerstoffkonzentration [%]

0 o mmm e

0 0,2 0,4 0,6 0,8 1,0
Standardisierte Distanz innerhalb des Biofilms [-]

Abb. 7.9: Sauerstoffprofil im Biofilm (nach LASPIDOU & RITTMANN, 2004)

In Abbildung 7.9 ist zu erkennen, dass die Sauerstoffkonzentration mit der Tiefe des
Biofilms abnimmt. Nahe der Aufwuchsflache eines 280 um dicken Biofilms stellt die
Sauerstoffkonzentration nur 20 % des Anfangswertes dar.

Anhand der in Abbildung 7.10 dargestellten Werte |asst sich zeigen, dass die Aktivitat
der Mikroorganismen in einem dunneren Biofilm (80 - 90 um) nur um 4 % innerhalb
der Biofilmdicke sinkt. In einem dicken Biofilm (> 350 ym) nimmt sie wiederum von

89 % in der oberen Schicht bis 5 % in seinem unteren Teil ab.
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Abb. 7.10: Verteilung der INT Aktivitat (ZHANG et al., 1994)

Im Bereich C (Abb. 7.7) wird trotz zunehmender Biofilmdicke keine weitere Erhéhung
der flachenbezogenen Aktivitat beobachtet. Dies weist darauf hin, dass in einem dicke-
ren Biofilm nur ein Teil der gesamten Population zu der gemessenen Aktivitat bzw. die
Reinigungsleistung beitragt (MAIER et al., 2000). In der Nahe der Aufwuchsflache do-
miniert die EPS. Sie werden unabhangig vom Wachstum der Bakterien produziert
(HORN et al., 2004). Die Bakterien in den unteren Schichten des Biofilms befinden sich
teilweise in der Plateau- oder sogar in der Absterbephase (ZHANG et al., 1994). Lang-
anhaltende Mangelsituationen (z. B. an Substrat oder Sauerstoff) konnen zur Ablo-
sung des Biofilms vom Tragermaterial fuhren. Eine Limitierung der Biofilmdicke ist
deshalb zu empfehlen.

Erhoht man die Temperatur steigen der Bewuchs und die Dicke des Biofilms. Gleich-
zeitig sinkt seine Dichte (PEYTON, 1996). Die Diffusionsgeschwindigkeit nimmt dadurch
zu und die freie Wegstrecke fur das Substratmolekil wird zwar verlangert, es steigt
jedoch auch die Geschwindigkeit der Reaktionen in der Zelle (HARTMANN, 1992). Laut
HARTMANN (1992) wird es ein System in seinem Charakter nicht verandern, daher wird
vermutet, dass der Verlauf bei 32,6 °C (Phase 2, siehe Tab. 5.3) sich nicht wesentlich

unterscheiden wirde.
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7.5.2. Einfluss der Substratkonzentration und Temperatur

Die Temperatur, Sauerstoff- und die Substratkonzentration sind neben dem pH-Wert
die wichtigsten geschwindigkeitsbestimmenden Kriterien des Reinigungsprozesses
(HARTMANN, 1992). Somit ist es wichtig, diese Parameter zu variieren und die Aktivitat

des Biofilms zu messen.

Es wurden in dieser Arbeit Versuche durchgefihrt in denen die Biofilmproben mit ver-
schiedenen Substratkonzentrationen bei 24,7 °C und 32,6 °C inkubiert wurden (siehe
Kap. 6.5.2).

Da in diesen Versuchen ein komplexes Nahrstoffmedium eingesetzt wurde, ist die
Substratkonzentration durch eine praktisch gut messbare GrolRe zu ersetzen. Hierfur
eignet sich der biochemische Sauerstoffbedarf (BSBs), welcher die abbaubaren orga-
nischen Kohlenstoffverbindungen erfasst. Zwar bestimmt der Dehydrogenasentest die
Aktivitat aller am Abbauprozess beteiligten Mikroorganismen (BLEICH, 1993), jedoch
sind in den hochbelasteten Zonen bzw. Scheiben des Scheibentauchkdrpers keine
Nitrifikanten lebensfahig und NH4-N kann deshalb nicht als Substrat betrachtet werden
(MUDRACK & KUNST, 2003). Die Aktivitat der nitrifizierenden Bakterien sollte in den
nachfolgenden Kaskaden der Anlage gemessen werden, da dort die hochsten

NH4-N-Umsatzraten zu erwarten sind.

In Abbildung 6.19 ist zu erkennen, dass die Aktivitat nicht linear mit der Zunahme des
Substratangebotes ansteigt, sondern erwartungsgemal einem Sattigungswert zustrebt
(Michaelis-Menten-Kinetik). Die Asymptote der Kurve stellt die maximale Aktivitat des
Biofilms dar (TTC-DHAmax), die sich nicht durch weitere Erhdhung der Substratkon-
zentration steigern lasst. Nur ein Anstieg der Enzymkonzentration bzw. Biomasse-

menge kann den Aktivitdtswert noch beeinflussen (siehe Kap. 6.5.1).

Bei einer Erhdhung der Temperatur von 24,7 °C auf 32,6 °C anderte sich die Aktivitat
um den Faktor Q1o = 1,62, wahrend die Steigerung der Aktivitat 3,6 % pro 1 °C betrug.
Der Temperatureinfluss auf den biologischen Abbau eines synthetischen Abwassers in
einem einstufigen Scheibentauchkorper wurde ebenso von ISRANI et al. (2002) unter-
sucht. Damit die typischen Bedingungen in den meisten aquatorialen Landern wider-
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gespiegelt werden konnen, betrug der von ihnen untersuchte Temperaturbereich 20 -
30 °C. Der fiir diesen Bereich bestimmte Qio-Wert betrug 1,20%. BLANK et al. (2008)
bestimmten die maximalen BSBs-Umsatzraten in Abhangigkeit von der Abwassertem-
peratur (23,2 - 35,2 °C) in der ersten Kaskade eines Scheibentauchkorpers im labor-
technischen Mal3stab. Die maximale BSBs-Umsatzleistung wurde im Temperatur-
bereich 33,3 - 35,2 °C bestimmt. Bei einer Erhdhung der Temperatur von 24,8 °C auf
31,8 °C ergab sich eine Steigerung der Umsatzleistung von 9 % pro 1 °C bis 28,5 °C
und 3,3 % pro 1 °C Uber 28,5 °C.

Mit steigender Temperatur nimmt die Molekulbewegung zu (Brownsche Molekularbe-
wegung) und eine grofdere Anzahl von Substrat-Enzym Kollisionen erfolgt. Die Erho-
hung der Aktivitat ist allerdings nicht unbegrenzt. BLANK et al. (2008) bestimmten den
optimalen Temperaturbereich fur heterotrophe Bakterien zwischen 30 und 33 °C, wah-
rend BANERJEE (1997) ein Optimum von 36 °C beschrieb.

Angenommen, dass die optimale Temperatur tber 32,6 °C liegt, wurde in dieser Arbeit
der Temperatureinfluss durch den Temperaturkoeffizienten 6r (Van’t Hoff-Arrhenius
Ansatz) quantifiziert (Gl. 7.3).

(TTC — DHA, . ); =(ITC — DHA__ ), -0" % (7.3)
Dabei ist:

(TTC-DHAmax)T Aktivitat bei T [ug TF/mg TSap);

(TTC-DHAmax)Rr Aktivitat bei R [ug TF/mg TSa);

T Temperatur [°C];

R Referenztemperatur [°C];

0 Temperaturkoeffizient [-].

Da die Referenztemperatur meistens 15 oder 20 °C betragt, wurde der in dieser Arbeit

berechnete Temperaturkoeffizient auf 20 °C bezogen (Gl. 7.4 und Gl. 7.5):

" Berechnet aus der angegebene Steigerung der Abbaurate
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(TTC - DHAmax)32,6 = (TTC - DHAmax )20 ' 93276_20 (74)

(TTC — DHA,1, ) 547 =(TTC — DHA, ) 5y - 0°%7%° (7.5)

max

und ergab fur den gesamten Abwassertemperaturbereich von 24,7 bis 32,6 °C einen
B20-Wert von 1,032. Dieser deckte sich sehr gut mit den Literaturwerten (Tab. 7.4).

Tab. 7.4: 6-Werte fir BSBs-Abbau in Scheibentauchkdrpern

Temperaturbereich [°C] 0[] Literaturquelle
10,5 -20,0 1,008 CHEUNG (1982)
10,0 - 15,0 1,002 — 1,009 FORGIE (1983)
13,0-36,0 1,04 BANERJEE (1996)
25,0-30,0 1,045 BLANK et al. (2008)
20,0 -30,0 1,04* BLANK et al. (2008)
24,7 — 32,6 1,032 diese Arbeit

* Demonstrationsanlage im realen Betrieb

Der Temperatureinfluss auf die Michaeliskonstante ist umstritten. NOVAK (1974) berich-
tete von einer Zunahme dieses Parameters von 70 mg TOC/L bei 20 °C auf
180 mg TOC/L bei 25 °C, was von BLANK et al. (2008) bestatigt werden konnte. Die
bestimmten Michaeliskonstanten ergaben sich zu 26,1 mg BSBs/L im Bereich von
23,2°C-24,8 °C und 38,3 mg BSBs/L bei 31,5 °C - 32,4 °C. LAWRENCE & MCCARTY
(1969) stellten wiederum fest, dass der Kn-Wert mit der Temperaturerhbhung des

anaeroben Abbaus von Acetaten abnahm.

Die hier nach Lineweaver-Burk bestimmten K,-Werte nahmen mit der Temperatur zu
und betrugen 34,8 mg BSBs/L bei 24,7 °C und 54,5 mg BSBs/L bei 32,6 °C. Es ist je-
doch zu beachten, dass alle linearen Transformationen der Michaelis-Menten-
Beziehung bei der Auswertung ein gewisses Mal® an Subjektivitat beinhalten. Die
GroRe der Michaeliskonstante hangt von dem eingesetzten Linearisierungsverfahren
ab. Nach der Auswertung der erhaltenen Ergebnisse mit Hilfe des Hanes-Woolf Diag-
ramms ergaben sich Kn-Werte von 38,6 mg BSBs/L bei 24,7 °C und 33,5 mg BSBs/L
bei 32,6 °C. Es ist erkennbar, dass die so bestimmten Parameter mit der steigenden

Temperatur abnahmen.



Diskussion 119

Durch die Michaeliskonstante wird die Tendenz des Enzyms zur Bildung des Enzym-
Substrat-Komplexes beschrieben und sie stellt demnach ebenfalls einen Indikator fur
die Abbaubarkeit des Substrats dar. Die hier bestimmten kleinen K,-Werte weisen
eine hohe Affinitat des Enzyms zum Substrat auf. In diesem Fall kdnnen schon bei
niedrigen Nahrstoffkonzentrationen alle Enzymmolekule gesattigt und die halbmaxima-
le Aktivitat erreicht werden. Bei ansteigendem Substratangebot ist die Geschwindigkeit
des Umsatzes uber grolRe Strecken eine Reaktion nullter Ordnung.

7.6. Axiale Verteilung der Biomasse und Aktivitat des Biofilms

Eine Erganzung zu den Ergebnissen des Dehydrogenasentests stellt die axiale Vertei-
lung der Biomasse und deren Aktivitat in den einzelnen Kaskaden des Scheibentauch-
korpers dar. Deren Quantifizierung erfolgte anhand der Nukleinsaurenkonzentrationen,
die mittels der Hochleistungsflussigkeitschromatographie (HPLC) identifiziert und
quantitativ bestimmt wurden (siehe Kap. 6.6). Dabei wurde der DNA-Gehalt als Para-
meter fur die mikrobielle Biomasse (aktive und inaktive Bakterien) verwendet. Die
RNA-Konzentration ergibt sich aus der Summe von tRNA und rRNA und entspricht der
metabolischen Aktivitat. Das Verhaltnis von RNA/DNA wird als relative mikrobielle Ak-
tivitat bezeichnet (SCHWARz, 2004).

7.6.1. Biomasseverteilung

Bezieht man die DNA-Werte auf die Flache der Scheibe, so ermoglicht dies die Be-
trachtung des DNA-Wertes als Summenparameter fur die mikrobielle Biomasse (aktive
und inaktive Bakterien). Wie die Versuchsergebnisse in Abbildung 6.21 zeigen, nahm
die Biomassekonzentration entlang des ganzen Scheibentauchkorpers ab. Dies kann
auf die abnehmende Substratverfugbarkeit in der Anlage zurlckgefuhrt werden, da die
hohe Nahrstoffkonzentration im Zulaufbereich eine hohe Biomassebildung auf der ers-
ten Scheibe bewirkte. Im Ablaufbereich der Anlage wiederum wird die Biomassemen-
ge geringer, da die Scheibenbelastung sinkt und die Mikroorganismen auf den letzten
Scheiben substratlimitiert wachsen. Ahnliche Schliisse sind den Arbeiten von PESCOD
& NAIR (1972) und BLANK et al. (2008) zu entnehmen.


http://www.dict.cc/?s=quantitativ+bestimmen�
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Die Abnahme der Besiedlungsdichte entlang der Scheibentauchkorperanlage ist eben-
falls mit einer Reduktion der Biofilmdicke verbunden. Vom Zulauf- bis zum Ablaufbe-
reich nahm die Biofilmdicke auf den einzelnen Scheiben des Scheibentauchkorpers
ab, was bereits optisch erkannt werden konnte. Der Biofilm in der ersten Kaskade war
dicker und gallertartig, der in der zweiten Kaskade hingegen kompakter und viel dun-
ner. Vergleichbare Beobachtungen machten ZAHID & GANCZARCZzYK (1994b): ein funf
Tage alter Biofilm auf der ersten Scheibe der ersten Kaskade war 410 um dick, wa h-
rend der Biofilm auf der ersten Scheibe der dritten Kaskade nur 90 ym maf3. PEScoD &
NAIR (1972) berichteten von der Anderung der Biofilmdicke entlang einer Scheiben-
tauchkorperanlage von ca. 230 ym auf der ersten bis zu 60 ym auf der letzten Schei-
be. Dies ist, wie die Biomassemenge, auf die Substratverfugbarkeit zurickzufuhren.

Die Biofilmdicke nimmt mit der Betriebsdauer zu (PEYTON, 1996 und HORN & HEMPEL,
1997). Erhoht man aullerdem die organische Belastung oder die Temperatur, steigt
sowohl die Biomassekonzentration als auch die Dicke des Biofilms an (PEYTON, 1996
und BLANK et al., 2008). Die in Tabelle 6.13 dargestellten Werte spiegeln daher die
Biomassekonzentrationen des Biofilms unter den angegebenen Bedingungen und zum
Zeitpunkt der Probenentnahme wider. Jedoch bleibt der Kurvenverlauf (siehe
Abb. 6.21) bei allen Bedingungen annahernd gleich.

Da DNA nur in kleinen Mengen (1,1 -1,6 mg/g TS) in den EPS der Biofilme aus der
Abwasserbehandlung vorkommt (RODE, 2004), konnte davon ausgegangen werden,
dass die analysierte DNA-Menge ausschlie3lich aus den Zellen stammt. Weiterhin,
unter der Voraussetzung, dass sich der untersuchte Biofilm Uberwiegend aus Bakte-
rien zusammensetzt, wurde, bei einem mittleren DNA-Gehalt von 3-107° g DNA pro
Bakterienzelle (DELL’ANNO et al., 1998), die approximative Bakterienzahldichte auf je-
der Scheibe bestimmt (Tab. 7.5).
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Tab. 7.5: DNA-Konzentration und Zellzahl auf der Scheiben des Scheibentauchkorpers (Mit-
telwert £+ Standardabweichung)

Scheibe DNA [mg/g TS] Zellzahl [BZ/mg TS]
Mittelwert + SD Mittelwert + SD
1 29,5+6,2 9,83 +2,1-10°
30,9+3,3 10,03 + 1,1-10°
29.2+2,0 9,73+0,7-10°
12 222 +3,3 7,40 +1,1-10°

Der erhaltene Zellzahlbereich zwischen 7,40 + 1,1-10° und 10,03 + 1,1-10° BZ/mg TS
stimmte mit den Beispielwerten fur Belebtschlamm von WEDDLE & JENKINS (1971)

liberein, die um 10° BZ/mg TS oszillierten.

Es ist zu beachten, dass die Bestimmung des DNA-Wertes als Summenparameter fur
die aktive und inaktive mikrobielle Biomasse besonders in Biofilmsystemen mit gerin-
gerer Biomassemenge von Vorteil ist. In Scheibentauchkorpern kann die Verteilung
der Biomasse in der Anlage grundsatzlich Uber die Messung des Biomassegehalts pro
Aufwuchsflache (g TS/m?) erfolgen.

7.6.2. Verteilung der Aktivitat

Auf Basis der Dehydrogenasenaktivitatswerte und RNA-Konzentrationen im Biofilm
aus einzelnen Scheiben, wurde die Verteilung der Aktivitat entlang des Scheiben-
tauchkorpers ermittelt. Da sich die Menge des Biofilms entlang der Scheibentauchkor-
peranlage andert, wurden die bestimmten Dehydrogenasenaktivitaten auf die Schei-
benoberflache bezogen und in pg TF/cm?;, ausgedruckt (siehe Kap. 6.5.3). Die
RNA-Werte wurden sowohl auf die Trockenmasse des Biofilms sowie auf die Schei-
benoberflache bezogen (siehe Kap. 6.6.2). Die beiden Aktivitatsparameter wiesen ver-

gleichbare Verlaufe auf.

Die flachenbezogene Dehydrogenasenaktivitat des Biofilms betrug auf der ersten
Scheibe der Anlage 173,0 £ 7,5 uyg TF/cm?;, und nahm entlang der beiden Kaskaden
ab. Somit betrug sie auf der letzten Scheibe der Anlage 11,9 £ 3,0 ug TF/cm?y, (siehe
Abb. 6.20).
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Die RNA-Werte, bezogen auf die organische Trockenmasse des Biofilms, stellen ein
Integral Uber die Aktivitat von 1 g des Biofilms dar. So war z. B. 1 g des Biofilms auf
der dritten Scheibe ca. drei Mal aktiver als 1 g des Biofilms auf der letzten Scheibe der
Anlage. Tatsachlich waren die Unterschiede viel groRer, da auf der dritten Scheibe
vergleichsweise mehr Biomasse als auf der letzten vorhanden war. Die auf die Schei-
benoberflache bezogene mikrobielle Aktivitat nahm vom Zulauf her zunachst zu, um
im Bereich der dritten Scheibe ein Maximum (1132 + 114 mg/mz) zu erreichen und
dann auf einen Wert von 189 + 53 mg/m2 auf der letzten Scheibe abzusinken. Somit
war die Aktivitat auf der dritten Scheibe mehr als sechs Mal hoher als im Ablaufbereich
der Anlage (siehe Abb. 6.22).

Die anhand der RNA-Konzentrationen ermittelte Verteilung der Aktivitat entlang des
Scheibentauchkorpers zeigt einen ahnlichen Verlauf wie die in der Arbeit von
BREITHAUPT (1997) beschriebene Verteilung. Dieser berechnete aus der Abbauge-
schwindigkeit von Essigsaure die Konzentration der aktiven Biomasse auf den einzel-
nen Scheiben und stellte deren Verteilung als Funktion der Reaktorlange dar. Im
Scheibentauchkorper mit 29 Scheiben und einer Gesamtlange von 92 cm stieg die
Menge der aktiven Mikroorganismen vom Zulauf bis zum Bereich der elften Scheibe
(nach 27 cm), sank danach bis zu einem Wert von 1 g oTS/Scheibe im zweiten Dirittel
der Anlage ab und stagnierte auf diesem Niveau bis zum Ablauf. Folglich konnte auf
der letzten Scheibe der Anlage lediglich ein Viertel aktive Biomasse gefunden werden
als auf der elften Scheibe, wo ein Maximum erreicht wurde. Laut BREITHAUPT (1997) ist
die hohere Aktivitat auf der dritten Scheibe im Vergleich zur ersten Scheibe mit einem
hoheren Anteil anorganischer Trockensubstanz (GR%/TS > 80 %) im Biofilm des vor-
deren Anlagenbereiches zu erklaren. In der vorliegenden Arbeit variierte zwar das
GR/TS-Verhaltnis zwischen 9,6 und 14,3 %, war aber immer auf der ersten und dritten
Scheibe annahernd gleich.

Beachtenswert ist, dass die Reduktion der Aktivitat entlang der Scheibentauchkorper-

achse nicht nur auf die abnehmende Anzahl an Mikroorganismen, sondern auch auf

2 Glihriickstand
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die sinkende Substratkonzentration zurtiickzufuhren ist. Hohe Nahrstoffkonzentrationen
im vorderen Bereich der Anlage bewirken eine hohe Aktivitat der Mikroorganismen
(siehe Kap. 7.5.2). Auf den hinteren Scheiben herrschen wiederum die C-substrat-
limitierten Bedingungen, die durch den Abbau von Uber 70 % des CSB in der ersten
Kaskade erreicht werden. Als Substrat verbleibt zwar Ammonium, jedoch wurden
rechnerisch nur 18,4 % der NH4-N-Zulauffracht nitrifiziert (siehe Kap. 7.1.2). Die nied-
rigen CSB-Werte und die schwache Nitrifikation fuhren zu geringeren Aktivitaten des
Biofilms im Ablauf des Scheibentauchkorpers.

Es ist zu beachten, dass die auf Basis der RNA-Konzentration gemessenen Aktivitaten
als Durchschnittswerte anzuschauen sind, da die aktive Biomasse im Biofilm mit der
Tiefe abnimmt (siehe Kap. 6.5.1). Da zudem die Dicke des Biofilms mit der Zeit zu-
nimmt, spiegeln die Werte der Aktivitaten den Zustand des Biofilms unter den angege-
benen Bedingungen und zum Zeitpunkt der Probenentnahme wider. Das erhaltene
Aktivitatsprofil in der Anlage (siehe Abb. 6.20 und Abb. 6.22) bleibt jedoch konstant,
sofern sich die Parameter wie Verweilzeit, Zulaufkonzentration und der pH-Wert des
Zulaufes nicht andern (BREITHAUPT, 1997).

Wie die dargestellten Versuchsergebnisse zeigen (siehe Abb. 6.23), besteht eine gute
Ubereinstimmung der RNA/DNA-Kurve mit dem Verlauf der RNA-Werte. AuBerdem ist
laut DELL’ANNO et al. (1998) das RNA/DNA-Verhaltnis ein guter Bioindikator fur die
relative Bioaktivitat. Daher kann das RNA/DNA-Verhaltnis als ein Parameter fur die

mikrobielle Aktivitdt verwendet werden.
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8. Zusammenfassung und Schlussfolgerungen

Ungeachtet dessen, dass die Reinigungsleistung eines Abwasserreinigungssystems
direkt von der Aktivitdt der vorhandenen Biomasse abhangt, wurde die Aktivitat des
Biofilms in Scheibentauchkorpern bisher nicht naher betrachtet. Derzeit fehlt auller-
dem eine zuverlassige und prazise Methode, die eine Bewertung der Aktivitat des im

Scheibentauchkorper vorhandenen Biofilms ermoglicht.

Da die Dehydrogenasen Schiltusselenzyme des Stoffwechsels von aeroben, fakultativ
aeroben und anaeroben Bakterien sind, ist der Dehydrogenasentest geeignet fur die
Analyse des Biofilms - einer Gemeinschaft unterschiedlicher Mikroorganismenarten.
Die Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat basiert auf dem Einsatz von Tetra-
zoliumsalzen, die als artifizielle Elektronenendakzeptoren dienen und die durch De-
hydrogenasen abgespaltenen Wasserstoffatome Ubernehmen. So werden die fast
farblosen Tetrazoliumsalze zum rétlichen, unldslichen Formazanprodukt reduziert,
welches photometrisch gemessen werden kann. Die Menge an Formazan ist propor-

tional zu der Intensitat mikrobieller Stoffumsetzungen.

Seit Uber 65 Jahren wird der Dehydrogenasentest in unterschiedlichen Bereichen der
Forschung eingesetzt. Auf dem Gebiet der Abwasserreinigung wurde die Methode vor
allem fur Fadenbakterien und Belebtschlamm, seltener fur Biofiime angewendet, die
dann hauptsachlich von der Aufwuchsflache abgeldst, suspendiert und weiter wie ein
Belebtschlamm betrachtet wurden. Da dies, wie sich auch in dieser Arbeit herausstell-
te, zur Verminderung der Aktivitat fuhrt, sollte der Dehydrogenasentest die Stoffwech-

selaktivitat des intakten Biofilms erfassen.

Die Aktivitatsbestimmung ohne vorhergehende Entfernung der Biomasse vom Tra-
germaterial wurde bislang nur fur Biofilme auf Glasperlen, Aktivkohlegranulat und
Sandproben eingesetzt, wo die Biomassemenge viel geringer als im Scheibentauch-
korper ist. Im Rahmen dieser Arbeit wurden daher die Einflusse verschiedener Para-
meter auf die Dehydrogenasenaktivitat des Biofilms analysiert (siehe Kap. 6.2 und
Kap. 7.2) und die analytische Prozedur des Dehydrogenasentests an den Biofilm in

Scheibentauchkorpern angepasst (siehe Kap. 5.4.2).
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Die optimierte Prozedur zur Bestimmung der Dehydrogenasenaktivitat zeigt eine star-
ke Korrelation zum Sauerstoffverbrauch (siehe Kap. 6.4 und Kap. 7.4), was ein we-
sentliches Kriterium fur die Aussagekraft des Tests zur Ermittlung der mikrobiellen Ak-
tivitat ist. Des Weiteren konnte die Reproduzierbarkeit des Tests bei den verschiede-
nen Versuchsreihen belegt werden.

Um die Brauchbarkeit der entwickelten Methode aufzuzeigen, wurde die Anderung der
Aktivitat mit der zunehmenden Biofimmenge dargestellt (siehe Kap.6.5.1 und
Kap. 7.5.1). Systeme mit immobilisierter Biomasse arbeiten haufig mit Biofilmdicken
von 0,5 bis 2 mm. Die Biofilmdicken in Scheibentauchkorperanlagen erreichen sogar
4,5 mm (CORTEZ et al., 2008). Die in dieser Arbeit durchgefuhrten Untersuchungen
zeigten jedoch, dass ab einer bestimmten Biofilmdicke bzw. ab einem bestimmten Bio-
filmbewuchs, eine weitere Steigerung dieses Parameters nicht zu einer Zunahme der
Gesamtaktivitat der Biomasse fuhrt. Die Bakterien in den unteren Schichten des dicke-
ren Biofilms werden nur begrenzt oder gar nicht mit Nahrstoffen oder Sauerstoff ver-
sorgt und sind dadurch nur unwesentlich oder gar nicht an den Umsetzungsprozessen
(Kohlenstoffabbau, Nitrifikation, Denitrifikation) beteiligt. AuRerdem befinden sie sich in
der Plateau- oder sogar der Absterbephase, was zur Abschalung ganzer Biofiimberei-
che fuhren kann. Diese konnen gleiche oder groRere Dimensionen als die Biofilmdicke
haben und eine Reduktion der aktiven Biofilmmenge oder eine Anderung der lokalen
Hydrodynamik hervorrufen. Eine Limitierung der Biofiimdicke ist deshalb winschens-
wert. Eine Moglichkeit stellt hier die Steigerung der Rotationsgeschwindigkeit dar. Liu
& TAY (2001) untersuchten den Einfluss der Rotationsgeschwindigkeit auf den Biofilm
in einem Ringscheibenreaktor und stellten fest, dass hohere Geschwindigkeitswerte
zur Bildung eines dunneren aber dichteren Biofilms fuhren. Mit abnehmender Dicke
stieg die gemessene Aktivitat des Biofilms, eine Erhdhung der Rotationsgeschwindig-
keit ist allerdings mit einem signifikanten Anstieg der Betriebskosten verbunden. Es
sollten daher andere Maldnhahmen zur Limitierung der Biofilmdicke bzw. Menge der
Biomasse in weiteren Untersuchungen ergriffen werden (z. B. Abstandhalter zum Ab-
scheiden des Biofilms).

Weiterhin wurde in der vorliegenden Arbeit untersucht, ob eine Anderung der verfah-
renstechnischen Parameter als Schwankungen der Dehydrogenasenaktivitat erkannt
werden konnen. Mit Hilfe von TTC-DHAmax- und K-Werte, die aus der linearen Trans-
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formation der Michaelis-Menten-Beziehung errechnet wurden, konnte der Einfluss der
Substratkonzentration und der Temperatur nachgewiesen werden. Es wurde beobach-
tet, dass die Steigerung beider Parameter eine Erhohung der Aktivitat bis zum Errei-
chen des maximalen Aktivitatswerts bewirkt (siehe Kap. 6.5.2 und Kap. 7.5.2). Ab ei-
ner bestimmten Substratkonzentration sind die Enzyme gesattigt und es kann kein
zusatzliches Substrat mehr umgesetzt bzw. die Aktivitat nicht weiter erhoht werden.
Die Temperatur, bei welcher die maximale Aktivitat nachgewiesen werden kann, stellt
die optimale Temperatur eines Enzyms dar. Eine weitere Erhdhung fuhrt zur Abnahme
der Enzymleistung. Wie sich herausstellte, Iasst sich mit Hilfe von Dehydrogenasen-
tests bzw. TTC-DHAmax- und Ky-Werten eine enzymatische Reaktion quantifizieren.
Ein Vergleich der in dieser Arbeit bestimmten Aktivitatswerte mit den bisherigen Er-
gebnissen aus der Literatur ist im Hinblick auf die Unterschiede der eingesetzten ana-
lytischen Vorgehensweisen allerdings schwierig.

Anhand des Dehydrogenasentests und der erganzenden Untersuchungen mittels
HPLC wurde eine longitudinale Verteilung der Biomasse und Aktivitat des Biofilms in
Scheibentauchkorpern ermittelt (siehe Kap. 6.5.3, Kap. 6.6 und Kap. 7.6). Dabei diente
die DNA-Konzentration als Parameter fur die mikrobielle Biomasse und der
RNA-Gehalt entsprach der metabolischen Aktivitat. Es konnte gezeigt werden, dass
sowohl die Biomasse als auch die Aktivitat des Biofilms entlang der Scheibentauch-
korperachse abnahmen, was auf die abnehmende Substratverfigbarkeit zurtickzufuh-

ren ist.
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9. Empfehlungen fir die Anwendung der Methode

Mit der modifizierten Prozedur des Dehydrogenasentests wurde eine gute Grundlage
fur die Bestimmung der Aktivitat in Scheibentauchkorpern geschaffen. Die Vorteile
dieser Messung sind: (i) der Gerateaufwand ist auf die Ausrustung eines durchschnitt-
lich eingerichteten Labors abgestimmt, (ii) die Anwendungsmoglichkeit liegt in einem
breiten Temperaturbereich, (iii) eine Untersuchung des intakten Biofilms ohne die Sto-

rung der intra- und extrazellularen Prozesse.

Die Zahl der chemisch synthetischen Stoffe, die ins Abwasser gelangen, nimmt welt-
weit zu (HARTMANN, 1992). Das Verhalten dieser Substanzen in biologischen Syste-
men ist deshalb zu prifen. Mit der modifizierten Prozedur des Dehydrogenasentests
kann kostengunstig und mit geringem Zeit- und Arbeitsaufwand die Abbaubarkeit und
Toxizitat verschiedener Substanzen bestimmt werden. Diese kdonnen direkt mit dem

Biofilm aus der Anlage, wo sie eingeleitet werden sollen, gemessen werden.

Zur Beurteilung der Wirksamkeit einer Scheibentauchkorperanlage werden verschie-
dene Parameter herangezogen. CSB und BSB sind sicherlich unverzichtbar, sie geben
jedoch keinen tieferen Einblick in die biologischen Vorgange. Dies durfte bei einem
ungestort laufenden Anlagenbetrieb zunachst ohne Bedeutung sein. Jedoch ist bei
auftretenden Storungen ihre Aufklarung nur moglich, wenn biologische Parameter ge-
messen werden konnten (BLEICH, 1993).

Der Dehydrogenasentest ist ein geeignetes Werkzeug fur die Uberwachung von Ab-
wasser- bzw. Scheibentauchkorperanlagen, mit dem innerhalb kurzer Zeit eine Aussa-
ge uber den momentanen Zustand des Biofilms gemacht und das Vorliegen storender

Einflisse erkannt werden kann.

Eine Einbeziehung der Biofilmaktivitat in die Uberwachung von Scheibentauchkdrpern
verlangt jedoch ein langfristig angelegtes Untersuchungsprogramm in den jeweiligen
Anlagen. Die Proben sollten Uber einen langeren Untersuchungszeitraum entnommen
werden, um die normale Schwankungsbreite der Aktivitat zu quantifizieren und fur jede
Anlage ein reprasentatives Bezugssystem zu definieren. Untersuchungen an definier-

ten Segmenten auf den Scheiben, in Form von demontierbaren Tragern, sind anzura-
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ten. Dabei sind sowohl die Biomassemenge als auch die zeitveranderlichen Zulauf-,
Umwelt- und Betriebsbedingungen zu berucksichtigen. Auf Grundlage dieser Daten
bzw. anhand von signifikanten Veranderungen der Aktivitat sollten sich somit vorlie-

gende Storungen umgehend erkennen lassen.
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