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Kurzfassung

Die Kombination aus Partieller Nitritation und Anammox (PNA) ist eine neuartige Methode zur
biologischen Stickstoffelimination aus Abwasser. Sie wird bereits in zunehmendem Umfang
grofitechnisch zur Behandlung von industriellem Abwasser und in erster Linie von Faulschlamm-
Zentrat eingesetzt. Eine Anwendung im Hauptstrom kommunaler Kléaranlagen ist aus Sicht der
Forschung reizvoll, da sie wegen der vergleichsweise niedrigen Temperaturen und der einzuhaltenden
Grenzwerte eine grole Herausforderung darstellt. Eine erfolgreiche Anwendung dort birgt nattrlich
auch wirtschaftliche Vorteile, da allein wegen der grof’en Menge kommunalen Abwassers, die taglich
in Deutschland anfallt, die Energieeinsparpotentiale im Vergleich zur konventionellen

Stickstoffelimination enorm sind.

Im Rahmen dieser Promotion wurde die prinzipielle Eignung verschiedener Reaktorsysteme und
Biomasse unterschiedlicher  GrofRen-Ausprdgungen fir den Einsatz von PNA  bei
Hauptstrombedingungen untersucht. Hierfir wurde die jahreszeitlich bedingte Temperaturreduktion
von 20°C im  Sommer auf 10°C im  Winter simuliert und dabei die

Ammoniumstickstoffkonzentrationen im Zu- und Ablauf auf realistischem Niveau gehalten.

Es konnte gezeigt werden, dass mit allen Reaktorsystemen eine charakteristische Nitritakkumulation
auftritt, wenn die Temperaturen unter 13-15°C fallen. Dies zeigt zundchst an, dass ein stérender
Nebenprozess, namlich die aerobe Nitritoxidation, unter niedrigen Temperaturen leidet. Dies ist
durchweg als positiv zu werten, da es die Prozessstabilitat positiv beeinflusst. Weiter zeigt die
Nitritakkumulation aber auch, dass der zweite Schritt der PNA, Anammox, ebenfalls unter niedrigen
Temperaturen verlangsamt wird. Weitergehende Messungen der Umsatzraten der einzelnen Prozesse,
die begleitend zur Prozessiiberwachung durchgefiihrt wurden, belegten, dass die Nitritoxidation
bereits bei hoheren Temperaturen nachlasst als Anammox. Dies l&sst den Ruckschluss zu, dass eine
hohere  Anammoxkapazitdt die Prozessstabilitat steigert. Wenn ndmlich  ausreichend
Anammoxaktivitdt vorhanden ist, kann die durch die nachlassende Nitritoxidation initiierte
Nitritakkumulation reduziert werden. Tatséchlich trat auch im Reaktorsystem, welches die besten
Ausgangsbedingungen fur Anammox, bot, am wenigsten Nitritakkumulation auf. Dieses war ein
Reaktorsystem mit besonders dickem Biofilm, welcher viel dauerhaft anaerobes Milieu bot. Hier war
sogar ein Rickgang der Nitritakkumulation zu beobachten, obwohl die Temperatur weiter fiel. So war
in diesem Reaktorsystem bei 10°C eine gute Stickstoffeliminationsleistung zu erzielen.

Generell kann jedoch allen untersuchten Reaktorsystemen eine prinzipielle Eignung fur PNA im
Hauptstrom kommunaler Klaranlagen attestiert werden, da in vielen deutschen Kléranlagen die

Temperatur nur tageweise unter den kritischen Temperaturbereich fallt.



Weiter wurde im Rahmen dieser Promotion eine BelUftungsstrategie entwickelt, mit der gezielt die
Nitritoxidation unterdriickt werden kann — unabhéngig von der Temperatur. Grundlage daflir waren
Versuche, in denen erstmals gezeigt werden konnte, dass die Nitritoxidation nach kurzen
Beluftungspausen erst zeitverzégert beginnt. Durch Wiederholung dieser Versuche mit verschiedenen
Biomassen stellte sich heraus, dass diese Verzdgerung immer dann einsetzt, sobald eine bestimmte
Beluftungspausenzeit eingehalten wird. Zudem scheint die Dauer der Verzdgerung Uber die

Sauerstoffverfligbarkeit wéhrend der Belliftung beeinflussbar zu sein.

Im Laborreaktorbetrieb konnte die entwickelte Beliftungsstrategie sowohl bei 20°C als auch bei 10°C
verifiziert werden. Dabei zeigte sich, dass damit nicht nur die Nitritoxidation erfolgreich unterdriickt

werden kann - auch die Anammoxaktivitat wird positiv beeinflusst.



Abstract

Combining partial nitritation and anammox (PNA) established a new approach for biologically
mediated nitrogen removal from wastewater. PNA is implemented in more and more full scale
installations, mainly for treatment of centrate from dewatering digested sludge, but also for industrial
wastewater. An application in the mainstream of municipal wastewater treatment plants is of great
interest in research as the relatively low temperatures and the concentration restrictions represent a
great challenge. Moreover, an application in the mainstream has a high economic potential as the
energy savings would be huge in comparison to conventional nitrogen removal, due to the large

quantities of municipal wastewater.

In this study, the general suitability of different reactor systems and biomass in different size
dimensions was evaluated for PNA with respect to mainstream conditions. The seasonal temperature
reduction from 20°C in summer to 10°C in winter was simulated while the ammonium concentrations

in influent and effluent were kept at realistic levels.

It was proven that a characteristic nitrite accumulation occurs in all reactor systems, when the
temperature drops below 13-15°C. Primarily, this nitrite accumulation indicates that the interfering
aerobic nitrite oxidation suffers at low temperatures. This is a very positive result, as it helps
stabilizing the overall PNA process. But the nitrite accumulation also indicates that the second step of
PNA, anammox, suffers as well at low temperatures. Extended activity measurements, conducted for
process monitoring, proved that nitrite oxidation starts collapsing before anammox is affected. This
leads to the conclusion that a higher anammox capacity in the system enhances the process stability,
as it would reduce the nitrite accumulation, which is initiated by decreasing nitrite oxidation. Nitrite
accumulation was the least pronounced in the reactor system with the best preconditions for
anammox. This was the reactor system with the thickest biofilm, which provided permanently
anaerobic conditions in the inner core. And indeed, with this reactor system only a decrease in nitrite
accumulation was observed, even as the temperature was further reduced. This led to a good process
performance in terms of nitrogen removal at 10°C with this reactor system.

Basically all examined reactor are suitable for PNA at the conditions of mainstream municipal
wastewater treatment, as in many wastewater treatment plants the temperature drops only on a few

days per year below the critical temperature range.

In addition, a temperature independent aeration strategy for systematic suppression of the aerobic
nitrite oxidation was developed. The basis for this aeration strategy was a test series, which proved for
the first time that, after short aeration breaks, nitrite oxidation starts with a certain delay. Replications

of those test series with different biomasses showed that on one hand this delay is always initiated



when a certain duration of the aeration breaks is kept. On the other hand, the duration of the delay

itself seems to be manipulable via the oxygen availability during the aeration.

The reaction strategy was successfully verified in lab reactors at 20°C as well as at 10°C. The
verification runs further showed that not only nitrite oxidation can be reduced successfully — the
anammox activity is stimulated as well.
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Einleitung und theoretische Grundlagen

1 Einleitung und theoretische Grundlagen

Zu Beginn des 20. Jahrhunderts schien der mikrobiologische Stickstoffkreislauf vollstandig bekannt:
Im Wesentlichen wird Stickstoff (N,) in Gewdassern oder im Boden zu Ammonium (NH,") fixiert,
welches von autotrophen Bakterien mit Sauerstoff (O,) tber Nitrit (NO,) zu Nitrat (NO3) nitrifiziert
wird. Dieses kann von vielen heterotrophen Bakterien anstelle von Sauerstoff zur Oxidation von

organischem Substrat verwendet werden, wobei es wieder zu Stickstoff denitrifiziert wird.
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Abbildung 1-1 Stickstoffkreislauf (Codispoti et al., 2001)

In der zweiten Halfte des 20. Jahrhunderts wurde wegen der zunehmenden Gewasserbelastung durch
Né&hrstoffe ein verbesserter Stickstoffabbau in Klaranlagen gefordert und 1992 in Form von
Stickstoffgrenzwerten vorgeschrieben, wie sie heute in der Abwasserverordnung stehen (AbwV,
1997). Zu deren Einhaltung wurde die mikrobiologische Stickstoffumwandlung technisch genutzt:
Der im Abwasser enthaltene anorganische Stickstoff liegt im Klaranlagenzulauf in Form von
Ammonium vor und wird zun&chst aerob nitrifiziert, das dabei entstehende Nitrat dann in
Abwesenheit von geldstem Sauerstoff denitrifiziert. Technisch aufwandig ist dabei vor allem die
Denitrifikation, da ein zusatzliches unbeliftetes Kléarbecken geschaffen und Substrat fur die
heterotrophen Denitrifikanten bereitgestellt werden muss. Dies wird meist Uber die vorgeschaltete
Denitrifikation gelost: Das im Abwasser enthaltene organische Substrat wird genutzt, wodurch
zugleich Beliftungsenergie in der aeroben Stufe eingespart wird. Dazu muss allerdings ein Grof3teil
des gereinigten Abwassers zurtickgepumpt werden, da Nitrat erst nach der Nitrifikation im aeroben

Becken im dann biologisch gereinigten Abwasser enthalten ist.



Einleitung und theoretische Grundlagen

Zeitgleich  zur Implementierung der Nitrifikation/Denitrifikation (N/DN) auf kommunalen
Kléranlagen wurden Ende des 20. Jahrhunderts vereinzelt auftretende UnregelmaRigkeiten in der
Stickstoffbilanz verschiedener technischer Abwassersysteme genauer untersucht. Dabei wurde ein
weiterer Schritt der mikrobiologischen Stickstoffumwandlung entdeckt: Bei der anaeroben
Ammoniumoxidation (Anammox) wird Ammonium mit Nitrit direkt zu Stickstoff oxidiert. Seither
wurde dieser Prozess, der tatséchlich fir 50 % des marinen Stickstoffaustrags verantwortlich ist
(Arrigo, 2005), soweit erforscht, dass er mittlerweile zur Behandlung einseitig stickstoffbelasteter

Abwaésser (C:N < 1) eingesetzt werden kann.

Die im Begriff Anammox enthaltene Beschreibung der Mileubedingungen ,,anaerob* bezeichnet die
Abwesenheit von geléstem Sauerstoff. Vor allem im ingenieurtechnischen Begriffsgebrauch wird die
Bezeichnung ,,anoxisch* verwendet, die dem Vorhandensein des im Nitrat (oder Nitrit) gebundenen —
und biologisch verfligbaren — Sauerstoffs Rechnung tragt. In der vorliegenden Dissertation wurde auf
die Verwendung der Bezeichnung ,,anoxisch“ jedoch ganzlich verzichtet. Daher steht im Folgenden
»anaerob® immer flir die Abwesenheit von geldstem Sauerstoff, auch wenn Nitrit oder Nitrat

vorhanden sind.

In mittlerweile Gber 100 groftechnischen Anlagen (Lackner et al., 2014) werden (ber die
Kombination von partieller Nitritation und Anammox (PNA, im deutschen Sprachgebrauch auch
Deammonifikation) solche Abwaésser behandelt. Dazu zdhlen v.a. Abwaésser aus
Vergdrungsprozessen, allen voran das aus der Schlammfaulung auf kommunalen Kléranlagen,
welches im separaten Teilstrom behandelt wird, bevor es dem Hauptstrom der Kléaranlage zugefihrt
wird. Weitere Abwésser stammen aus Lebensmittelproduktionen wie Schlachthéfen oder Molkereien,
sowie Gerbereien und Dungemittelfabriken oder Giille. Die Behandlung mittels PNA senkt den
Beluftungsenergiebedarf im Vergleich zur N/DN dabei um bis zu 60%.

Beim Einsatz in der kommunalen Abwasserbehandlung wirde diese Reduktion im Energiebedarf
wegen der grolen Abwasserstrome eine enorme Energieeinsparung bedeuten: Die Bellftung ist der
grolte Energieverbraucher auf kommunalen Kléaranlagen - und diese wiederrum machen ca. 20 % des

Energieverbrauchs aller Anlagen und Gebéude im 6ffentlichen Sektor aus (Leutert et al., 2008).

Der Einsatz von PNA wiirde eine vollstandige Neuausrichtung der kommunalen Abwasserbehandlung
bedeuten. Momentan handelt es sich bei der Abwasserbehandlung in erster Linie um eine
Abwasserreinigung zur Einhaltung von Grenzwerten, die auf den Kenntnissen des vergangenen
Jahrhunderts beruht. Heute gewinnen Klimaschutz und Ressourcenschonung zunehmend an
Bedeutung, wodurch eine reine Abwasserreinigung nicht mehr zeitgemal ist. Zukinftig werden auch
die gasformigen Emissionen der Abwasserreinigung beachtetet werden und eine Nutzung der

Ressourcen im Abwasser in den VVordergrund riicken.



Einleitung und theoretische Grundlagen

Die Umsetzung von PNA auf kommunalen Klaranlagen ware ein wichtiger Schritt in diese Richtung.
Fur eine erfolgreiche Umsetzung von PNA missen zwei Faktoren sichergestellt werden; die
Aufrechterhaltung von stabilen und mdglichst hohen Umsatzraten und die weitgehende
Unterdriickung stérender Mikroorganismen, deren Wachstum die notwendigen Mikroorganismen
verdréngt. In dieser Hinsicht sind die Bedingungen im kommunalen Abwasser alles andere als ideal:
Anders als bei der Teilstrombehandlung auf kommunalen Klaranlagen wird das behandelte Abwasser
direkt in Oberflachengewdsser eingeleitet und unterliegt damit strengen Ablaufgrenzwerten. Daher
mussen die Stickstoffkonzentrationen im Ablauf der Reaktoren dort sehr gering gehalten werden. Die
daraus resultierenden Limitierungen in der Substratversorgung der Mikroorganismen verlangsamen
das mikrobiologische Wachstum. Die groBe Bandbreite an Inhaltsstoffen erschwert zudem die
gezielte Kultivierung bestimmter Gruppen von Mikroorganismen. Als grofite Limitierung gilt jedoch
die Temperatur. Diese ist vergleichsweise niedrig und unterliegt auflerdem einem ausgepréagten
jahreszeitlichen Gradienten: Von moderaten 20°C im Sommer féllt sie auf 10°C im Winter (siehe
Abbildung 1-2).
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Abbildung 1-2 Jahresgang gemessener Temperaturen in Reaktoren zur kommunalen Abwasserbehandlung in
Siddeutschland. Daten aus persénliche Kommunikation mit den Betreibern (Heidelberg: M. Oehlke (31.07.2012),
Karlsruhe: U. Kohnle, 27.09.2013 und Ingolstadt: K. Thoma (07.2012))

In den letzten Jahren haben verschiedene Studien gezeigt, dass PNA in technischen Systemen auch
unterhalb von 20°C umgesetzt werden kann (de Clippeleir et al., 2013; Hu et al., 2013; Persson et al.,
2013; Vazquez-Padin et al., 2011; Winkler et al., 2011). Damit wurde bereits prinzipiell gezeigt, dass
der Einsatz von PNA im Hauptstrom mdglich ist. Flr diese Dissertation wurden die beiden zentralen
Fragen zur Realisierung von PNA im Hauptstrom kommunaler Klaranlagen aufgegriffen und

untersucht:

1. Wie wirkt sich der jahreszeitliche Temperaturgradient auf die beteiligten Prozesse aus?

2. Wie konnen bei den gegebenen Rahmenbedingungen der kommunalen Abwasserbehandlung

die beteiligten Prozesse gezielt beeinflusst werden?



Einleitung und theoretische Grundlagen

1.1 Naturwissenschaftliche Grundlagen: Autotrophe Stickstoffelimination

1.1.1 Bakterielles Wachstum

Die Anspriiche an Nahrstoffe und Milieubedingungen variieren bei verschiedenen Gruppen von
Mikroorganismen. Prinzipiell beziehen chemotrophe Bakterien Energie chemisch aus der
Umwandlung von energiereichen Stoffen, indem sie sie als Elektronendonator mit Hilfe eines
Elektronenakzeptors wie z.B. Sauerstoff oxidieren. Dieser Energiestoffwechsel wird als Katabolismus
bezeichnet und in hydro-, litho- und organotroph eingeteilt, wenn Wasser, anorganisches oder
organisches Substrat als Elektronendonator dient. Fur den Baustoffwechsel, den sog. Anabolismus,
wird Energie verbraucht. Da fur den Zellaufbau immer Kohlenstoff (C) benétigt wird, erfolgt eine
Unterscheidung nur je nachdem, ob organische oder anorganische C-Quellen genutzt werden als
organo- oder autotroph. (Eikmanns and Eikmanns, 2001; Fuchs, 2006; Schink, 2006)

Die spezifische Wachstumsrate von Mikroorganismen hangt prinzipiell von der Konzentration an
Elektrodendonator und -akzeptor ab, und steigt bei niedrigen Konzentrationen steil mit der
Konzentration an bis sie sich ihrem Maximum anndhert. Dies wird durch die Monod-Kinetik

beschrieben:

Ks + ¢ Formel 1-1

Dabei ist p die Wachstumsrate (d™) bzw. pmex die maximale Wachstumsrate (d*) und cs die
Substratkonzentration (g 1™). Die Affinitatskonstante K beschreibt die Substratkonzentration, bei der
50% von Mmx erreicht werden. Diese Affinitatskonstanten spielen eine wichtige Rolle in
Mischkulturen: Bei niedrigen Substratkonzentrationen setzen sich z.B. eher Spezies mit geringen
Affinitatskonstanten durch. So kann Uber die Konzentrationen im Medium auch gezielt selektiert
werden kann. Generell gibt es K-Strategen, die bei niedrigen Substratkonzentrationen wachsen
konnen und r-Strategen, die insgesamt schneller wachsen, daftir aber hdhere Substratkonzentrationen
benétigen. (Schink, 2006; Steinmann-Keller, 2001)

Bakterien  registrieren  (lber Rezeptoren  Anderungen von  Substratverfiigbarkeit und
Milieubedingungen. Je nach zu messendem Parameter sind diese Rezeptoren auf der Zelloberflache
oder im Zellinneren lokalisiert. Auf Verdnderungen hin tbertragen sie Signale an Regulatoren, welche
entsprechende Enzyme steuern, woraufhin z.B. neue Proteine mit anderen Funktionen, enzymatisch
oder strukturell, gebildet werden. Die Dauer der Signalubertragung und die Steuerung der Enzyme
verursacht eine Wachstumsverzégerung, die sogenannte lag-Phase. Deren Dauer ist vom Zustand der
Kultur und dem AusmaB der Veranderung der Wachstumsbedingungen abhéngig. Zu ausgepragten

lag-Phasen kommt es z.B. nach Substratmangel oder Hemmungen. (Jahn, 2001; Schink, 2006)
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Bezliglich des optimalen Temperaturbereichs werden Bakterien in psychrophil (<20°C), mesophil
(20-40°C) und thermophil (>40°C) eingeteilt. Unterhalb des jeweiligen Temperaturbereichs findet
kein Wachstum statt und oberhalb werden zelluldére Komponenten zerstort, was den Zelltod zur Folge
hat. Innerhalb des Temperaturbereichs fuhrt eine Erhéhung der Temperatur zur Beschleunigung der
Wachstumsrate (Eikmanns and Eikmanns, 2001; Fuchs, 2006). Da diese Steigerung auf der
schnelleren Reaktionsgeschwindigkeit der biochemischen Prozesse beruht, kann sie tiber van’t Hoff-
Arrhenius abgeschatzt werden (Metcalf and Eddy, 2003a):

= . Tl_TZ
Hr, K, 0 Formel 1-2

Dabei ist u die Wachstumsrate (d™) bzw. pr die Wachstumsrate bei einer bestimmten Temperatur
(z.B. Hygec die Wachstumsrate bei 20°C (d™)), 6 ein dimensionsloser Temperaturkoeffizient und T die
Temperatur (°C). Um bakterielles Wachstum bei verschiedenen Temperaturen zu beschreiben, muss
die Monod-Kinetik (Formel 1-1) miteinbezogen werden (Zhu and Chen, 2002):

— o @720 .
28 H20°c K, + cs Formel 1-3

Der Temperaturkoeffizient 6 wird in der Regel als konstant angenommen, andert sich in Wirklichkeit
jedoch stark mit der Temperatur (Metcalf and Eddy, 2003a). Als typisch fir biologische Systeme
gelten Werte flr 0 von 1,02 bis 1,10 (Metcalf and Eddy, 2003b). In der Praxis wird oft nach der van’t
Hoff’schen Regel, auch Reaktionsgeschwindigkeits-Regel (RGT) ein Wert von 2-4 als typisch fur 6.,
dem Wert bei einer Temperaturreduktion um 10°C, angenommen. Dies entspricht einem Bereich von
1,07-1,14. Fur die Auslegung von Klaranlagen wird z.B. die Annahme eines Wert von 3 fiir 64

empfohlen (Gujer, 2008), was einem Wert von 1,12 fiir 6 entspricht.

1.1.2 Autotrophe Stickstoffelimination

In der Abwasserbehandlung ist die Elimination von Stickstoff eine Uberfilhrung von im Wasser
geldsten Stickstoffverbindungen in gasférmige Stickstoffverbindungen, idealerweise N,. Im Abwasser
liegt Stickstoff in seiner reduziertesten Form (Oxidationszahl (OZ) -IllI), je nach pH-Wert als
Ammonium (NH,") oder Ammoniak (NH;) vor. Dessen Oxidation zu Nitrit (NO,, OZ +IlI) und
weiter zu Nitrat (NO3', OZ +V) dient zur Energiegewinnung fir den Anabolismus nitrifizierender
Bakterien. Da diesen Bakterien Kohlendioxid als Kohlenstoffquelle fur den Katabolismus dient, ist
die biologische Stickstoffoxidation immer (chemolitho)autotroph. In der konventionellen
Abwasserbehandlung wird Nitrat dann bei der Oxidation von organischem Substrat heterotroph zu
Stickstoff (N, OZ 0) reduziert.
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Bei Anammox dient Nitrit als Elektronenakzeptor fur die direkte Oxidation von Ammonium zu

Stickstoff, wodurch Stickstoff rein autotroph aus dem Wasser eliminiert werden kann.

Ammoniumoxidation

Die bakterielle Oxidation von Ammonium bzw. Ammoniak mit Sauerstoff als Elektronenakzeptor zu
Nitrit wird als Ammoniumoxidation bzw. Nitritation bezeichnet. Aufgrund von Untersuchungen zu
Enzymkinetik und pH-Optima (Bergeron, 1978; Drozd, 1976; Suzuki et al., 1974; Wyffels et al.,
2004) und der Durchl&ssigkeit der intrazytoplasmatischen Membran fir Ammoniak (Kleiner, 1985),
gilt heute Ammoniak und nicht Ammoniumals Substrat der Nitritation (Kowalchuk & Stephen, 2001).
Da bei neutralen pH-Werten (berwiegend Ammonium vorliegt, fuhrt die Nitritation in der

Wasserphase zu folgender Stochiometrie:

+ - +
NH,”+ 150, > NO;” + H,0 +2H Formel 1-4

In der Zelle wird Stickstoff nacheinander in zwei enzymkatalysierten Reaktionen umgewandelt. Die
Oxidation von NH; zu Hydroxylamin (NH,OH) wird durch das membrangebundene Enzym

Ammoniak-Monooxygenase (AMO) katalysiert (Hollocher and Tate, 1981):

+ -
NH;+ 0, +2H*+2e~ - NH,0H + H,0 Formel 1-5

Katalysiert durch das periplasmatische Enzym Hydroxylamin-Oxidoreduktase (HAO), assoziieren die

beiden Reaktionsprodukte dann ohne Sauerstoffverbrauch weiter zu Salpetriger Sdure (HNO,):

+ -—
NH,0H + H,0 - HNO; +4H™ +4e Formel 1-6

Von den dabei entstehenden vier Elektronen werden zwei in der AMO-katalysierten Reaktion (Formel
1-5) verbraucht und die beiden anderen zur Energiegewinnung durch die Reduzierung von Sauerstoff

zu Wasser verwendet (Kowalchuk and Stephen, 2001).

Kohlendioxid wird mit Hilfe einer Carboxylase-Oxygenase entsprechend dem Calvin-Zyklus fixiert

(Sayavedra-soto and Arp, 2011).

Die freiwerdenden H*-lonen fiihren zu einer Absenkung des pH-Wertes, was wiederum eine
Verschiebung des Dissoziationsgleichgewichtes von Ammoniak zu Ammonium bewirkt und damit die
Substratverfiigbarkeit reduziert. Da ein aktiver Transportmechanismus zur Aufnahme von Ammoniak
angenommen wird (Weidinger et al., 2007), ist Nitritation teilweise auch noch im leicht sauren
Milieu, wenn fast ausschlieRlich Ammonium vorliegt, mdglich (Boer et al., 1991; Tarre and Green,
2004).

Die verantwortlichen Bakterien werden unter der Bezeichnung Ammonium- bzw. Ammoniak-
Oxidierende Bakterien (AOB) zusammengefasst und, basierend auf ihrer Zellmorphologie, in

verschiedene Gattungen eingeteilt. Sie zaéhlen zu den gramnegativen pB- (Nitrosomonas und
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Nitrosospira) bzw. y- (Nitrosococcus) Proteobakterien (Bock and Wagner, 2006). Heute sind 26 Arten
in Reinkultur vorhanden (Koops and Pommerening-Rdser, 2001), die alle unterschiedliche
Substrataffinitdten und Milieuoptima aufweisen. Nitrosomonas europaea, die am eingehendsten
untersuchte Spezies, toleriert z.B. sehr hohe Ammonium - und/oder Ammoniakkonzentrationen
(> 1000 mg I N). Nitrosospira sind typische K-Strategen, wohingegen Nitrosomonas r-Strategen
sind (Andrews, 1986).

Der pH-Bereich reicht von 6,5 bis 8,8 (Kowalchuk and Stephen, 2001) und die
Temperaturabhéngigkeit folgt Arrhenius, wobei niedrigere Temperaturen moglicherweise
Nitrosospira gegeniiber Nitrosomonas europaea und Nitrosomonas eutropha begiinstigen (Siripong
and Rittmann, 2007; Wells et al., 2009). Genauere Angaben wurden fiir Nitrosomonas europaea
formuliert (Hunik et al., 1994), die einen etwas flacheren Anstieg mit der Temperatur ergeben als

friihere Angaben zu Nitrosomonas generell (Knowles et al., 1965):

— T-15
HUmax, N.europaea = 0,47 -1,103 Formel 1-7

In Abwassersystemen finden sich tblicherweise Spezies der Gattung Nitrosomonas (Norton, 2011),

wobei auch Nitrosospira nachgewiesen wurden (Park et al., 2002).

Nitritoxidation

In naturlichen Systemen und der konventionellen Abwasserbehandlung folgt die Oxidation von Nitrit
zu Nitrat, die Nitritoxidation bzw. Nitratation, i.d.R. direkt auf die Nitritation, weshalb diese

terminologisch meist zur Nitrifikation zusammengefasst werden.

Das dritte Sauerstoffatom im Nitrat stammt aus Wasser (Formel 1-8), wobei wiederum Protonen und

Elektronen freiwerden (Aleem et al., 1965).

— —_— + p—
NO,” + H,0 > NO;~ +2H* +2e Eormel L8

Diese werden dann unter Sauerstoffverbrauch wieder zu Wasser (Formel 1-9), woraus sich in der

Wasserphase die gesamte Stochiometrie (Formel 1-10) ergibt.

2H*+2e 4050, > H,0 Formel 1-9

NO, +0,50, - NO3~ Formel 1-10

Das verantwortliche Enzym wird bei Nitrobacter als Nitrit-Oxidoreduktase (NOR) bzw. bei
Nitrospira, Nitrospina und Nitrococcus als Nitrit-Oxidierendes System (NOS) bezeichnet (Spieck and
Bock, 2005). Auch bei der Kohlendioxidfixierung gibt es moglicherweise Abweichungen zwischen
den einzelnen Gattungen, auch wenn sie wohl meist, katalysiert von einer Carboxylase-Oxygenase,

entsprechend dem Calvin-Zyklus erfolgt (Sarkenburg et al., 2011).
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Die ebenfalls gramnegativen Nitrit-Oxidierende Bakterien (NOB) sind in vier Gattungen unterteilt:
Nitrobacter (a-Proteobakterien), Nitrococcus (y-Proteobakterien), Nitrospina (vermutlich &-
Proteobakterien) und Nitrospira (eigene Linie), die sich alle morphologisch unterscheiden
(Sarkenburg et al., 2011; Spieck and Bock, 2005).

Neben den drei Gattungen, die mit Temperaturoptima > 30°C als mesophil gelten, ist seit kurzem
auch die psychrophile Candidatus Nitrotoga arctica bekannt. Nitrotoga ist auch bei 4°C noch aktiv
und wurde im Sediment von Flie3- und Stillgewésser sowie in Abwassersystemen gefunden (Alawi et
al., 2009). Auch thermophile Spezies von Nitrospira sind bekannt (Daims et al., 2011). Generelle

Temperaturabhéngigkeiten wurden erstmals fur Nitrobacter berechnet (Knowles et al., 1965):

— T—-15
Umax, Nitrobacter = 0,78 - 1,06 Formel 1-11

Spéter wurden auch noch spezifische Abhangigkeiten fiir Nitrobacter agilis berechnet (Hunik et al.,

1994), die etwas flacher verlaufen.

Die am eingehendsten untersuchten Spezies, Nitrobacter winogradskyi, Nitrobacter vulgaris und
Nitrobacter hamburgensis haben ihr pH-Optimum zwischen 7,5 und 8,0 und tolerieren sehr hohe
Substratkonzentrationen (> 500 mg I N). Generell haben Bakterien der Gruppe Nitrospira eine
hohere Substrataffinitdt (Hunik, 1993) und Sauerstoffaffinitdt (Downing and Nerenberg, 2008;
Schramm et al., 2000), weswegen sie als K-Strategen einzuordnen sind (Schramm et al., 1999). Das
macht Nitrospira im Gegensatz zu den r-Strategen Nitrobacter (Schramm et al., 1999) in

Mischsystemen vermutlich konkurrenzféhiger.

Nachdem lange Nitrobacter als die vorherrschende Gattung in Abwassersystemen galt, ist
mittlerweile bekannt, dass eigentlich Nitrospira zahlenmé&Rig haufiger vorkommen (Sarkenburg et al.,
2011).

Anaerobe Ammoniumoxidation (Anammox)

Noch vor der Entdeckung des Anammox-Prozesses wurde basierend auf thermodynamischen

Berechnungen eine theoretisch mégliche Reaktionsgleichung aufgestellt (Broda, 1977):

NH,* + NO,” > N, + 2 H,0 Formel 1-12

Jahre spéter wurde der Prozess tatséchlich beobachtet und konnte auch auf mikrobiologische
Aktivitaten zuriickgefiihrt werden (van de Graaf et al., 1995). Allerdings wurde in weitergehenden
Untersuchungen festgestellt, dass Ammonium und Nitrit nicht in einem 1:1-Verhaltnis abnehmen und
auflerdem Nitrat entsteht. Die empirisch gefundene Stéchiometrie des Anammox-Prozesses lautet,
inkl. Anabolismus, mit Hydrogenkarbonat (HCOj;) als Kohlenstoffquelle und CHig005No 2

stellvertretend fir die Zusammensetzung der Biomasse (Strous et al., 1998):
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NH,* + 1,31 NO,™ + 0,066 HCO;™ + 0,13 H*
— 1,02 N, + 0,066 CHy500 5Ny » + 0,26 NO3™ + 2,03 H,0 Formel 1-13

Nach aktuellem Kenntnisstand verlauft der Katabolismus in mindestens drei Teilreaktionen ab (Jetten

et al., 2009), beginnend mit einer membranassoziierten Reduktion:

- + _
NO, +2H" + e~ - NO + H,0 Formel 1-14

Dann wird, katalysiert von der Hydrazinhydrolase, Ammonium mit NO als Elektronenakzeptor zu
Hydrazin (N,H,) oxidiert:

NH,* + NO+2H* +3e” - N;H, + H,0 Formel 1-15

N,H, wird dann, katalysiert durch die Hydrazinoxidoreductase tber Diimin (N,H,) weiter zu N,
oxidiert (Schalk et al., 2000; Strous et al., 2006). Mit den dabei freiwerdenden vier Elektronen wird
Nitrit zu NH,OH reduziert.

- +
N,Hy,—»> N, +4e~+4H Formel 1-16

Fir den Anabolismus wird dabei CO, bzw. HCOj3; Uber den Acetyl-CoA-Weg fixiert, wobei Nitrat
entsteht (Strous et al., 2006). Insgesamt muss der katabolische Anammoxprozess fiinfzehnmal
durchlaufen werden, um ein Molekil Kohlendioxid zu fixieren (Strous et al., 1998). Bei der Oxidation
von Nitrit zu Nitrat werden die Elektronen frei, die zur Reduzierung von HCOj3™ als Kohlenstoffquelle
fiir den Biomasseaufbau gebraucht werden (Van de Graaf et al. 1996). Die Reaktion wird von dem

membrangebundenen Enzym Nitritoxidoreduktase katalysiert:

- - - +
NO,” +H,0 > NO;~ +2e” +2H Eormel 1.7

Anammox-Bakterien, oder anaerob ammoniumoxidierende Bakterien (AnAOB) gehéren zur Familie

der Planctomycetes, die unter den gramnegativen Bakterien einen separaten Zweig darstellt.

Es sind funf Gattungen bekannt, die auch erfolgreich angereichert, allerdings (noch) nicht vollstéandig
isoliert werden konnten und daher die Bezeichnung Candidatus tragen: Brocadia, Kuenenia,
Anammoxoglobus, Jettenia und Scalindua (Kartal et al., 2011). Die Gattung Scalindua wurde in den
Tiefenzonen und im Sediment von Ozeanen gefunden, wahrend die anderen vier Gattungen alle
urspriinglich aus verschiedenen Abwasserbehandlungsanlagen stammen (Jetten et al., 2009).
Belebtschlamm enthalt i.d.R. zu etwa einem Prozent AnAOB (Kartal et al., 2011).

Der pH-Bereich reicht von 6,7 bis 8,3, mit einem Optimum zwischen 7,5 und 8,0 (Dapena-Mora et al.,
2007; Egli, 2003; Strous et al.,, 1999). Die maximale Umsatzrate wird bei 37°C erreicht,
Anammoxaktivitat wurde zwischen 10 °C und 43 °C beobachtet (Egli, 2003; Strous et al., 1999).
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AnAOB sind in Anwesenheit von geringen Mengen geldstem Sauerstoff (0,03 mg/l) vollstandig, aber
reversibel, gehemmt (Strous et al. 1997; Jetten et al. 1998; Egli 2003; Third et al. 2005). Zu viel Nitrit
hemmt ihren Metabolismus vollstandig, wobei die kritischen Konzentrationen vermutlich von Art zu
Art stark variieren und bis zu 400 mg I™ betragen kénnen (Dapena-Mora et al., 2007; Egli, 2003; Lotti
etal., 2012; Strous et al., 1999).

1.2 Verfahrenstechnische Grundlagen: Betriebsstrategien

1.2.1 Partielle Nitritation und Anammox

Die Kombination aus partieller Nitritation und Anammox (PNA), im deutschsprachigen Raum auch
Deammonifikation, ist in erster Linie die Kombination eines aeroben und eines anaeroben Prozesses.
Um dies zu ermdglichen, werden aerobe und anaerobe Verhéltnisse entweder zeitlich oder rdumlich
getrennt (vgl. Abbildung 1-3).

Zweistufige Reaktorsysteme Einstufige Verfahren

Raumliche Trennung Zeitliche Trennung

N

Abbildung 1-3 Schematische Darstellung zwei- und einstufiger Verfahrensvarianten. Einstufige Verfahren zusatzlich
mit rdumlicher oder zeitlicher Trennung der aeroben und anaeroben Verhéltnisse.

Eine raumliche Trennung durch einen aeroben und einen anaeroben Reaktor ist naheliegend und die
ersten Anammox-Anlagen wurden auch zweistufig gebaut (van der Star et al., 2007). Dabei wird in
einem ersten aeroben Reaktor ca. 50% des Ammoniums zu Nitrit oxidiert. In einem zweiten
anaeroben Reaktor werden das restliche Ammonium und das gebildete Nitrit Gber Anammox zu

Stickstoff umgewandelt.

Die Trennung von aeroben und anaeroben Bedingungen kann auch auf einer anderen Skala erfolgen
(vgl. Abbildung 1-3): Da die Versorgung von Sauerstoff im Biofilm durch Diffusion und Zehrung
begrenzt ist, herrschen in den tieferen Schichten des Biofilms anaerobe Verhéltnisse. So kann

Anammox trotz hoher Sauerstoffkonzentration in der Wasserphase in den tieferen Schichten eines
12
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Biofilms z.B. auf Aufwuchstrégern stattfinden (Rosenwinkel and Cornelius, 2005; Szatkowska et al.,
2007). Auch in anderen Biofilmsystemen, wie z.B. mit granulierter Biomasse wird dieser Effekt
genutzt (van der Star et al., 2007; Vlaeminck et al., 2008). Sogar in Biomassen, die als suspendiert
klassifiziert werden, wurde dieser Effekt beobachtet, da zu keiner Zeit Nitrit gemessen wurde

nachdem eine Umstellung auf kontinuierliche Beluftung erfolgte (Joss et al., 2009).

Eine zeitliche Trennung kann erfolgen, indem Beliiftungs- und Rihrphasen hintereinander
durchlaufen werden. Dabei soll Nitrit in der Bellftungsphase produziert und in der Rihrphase
verbraucht werden, was im Betrieb auch beobachtet werden kann (J. Hennerkes, Ruhrverband,
personliche Kommunikation, 8.4.2013). Die L&nge von Beliftungs- und Ruhrphasen kann entweder
zeitlich begrenzt sein oder z.B. Uber pH-Wert (Wett et al., 2007) oder Redoxpotential (Lackner and

Horn, 2012) reguliert werden.

1.2.2 Nitratation

Da die Grundlage fur die Kombination von Nitritation und Anammox immer die Bereitstellung von
Ammonium und Nitrit ist, muss die Oxidation von Nitrit, und damit der Stoffwechsel von NOB,

unbedingt vermieden werden.

Ein Vergleich der empirisch ermittelten Temperaturabhéngigkeiten (Formel 1-7 und Formel 1-11)
lasst annehmen, dass NOB bei niedrigeren Temperaturen schneller wachsen als AOB, da ihre
Temperaturabhéngigkeitskurven flacher verlaufen. Brockmann (2006) hat die in verschiedenen
Studien gemessenen Temperaturabhangigkeiten fir AOB und NOB verglichen und konnte zeigen,
dass die Temperatur oberhalb der AOB schneller wachsen als NOB von 17°C (Hunik et al., 1994) bis
28°C (Knowles et al., 1965; Wett and Rauch, 2003) variiert. Basierend auf diesen unterschiedlich
stark ausgepragten Temperaturabhéngigkeiten von AOB und NOB wird generell davon ausgegangen,

dass sich die Hemmung von NOB mit sinkender Temperaturen immer schwieriger gestaltet.

Es gibt verschiedene Ansétze zur Hemmung von NOB, die in der autotrophen Stickstoffelimination
angewandt werden — mit wechselndem Erfolg. Fir eine fundierte Strategie zur dauerhaften
Unterdriickung von NOB miissen die Langzeitwirkung, bzw. das Adaptionsverhalten beriicksichtigt
werden. Zum Einsatz einer gezielten spezifischen Hemmung muss die Wirkung auf die jeweilig

vorhandenen Spezies an NOB, aber auch auf AOB und AnAOB bekannt sein.

In der Abwasserbehandlung, insbesondere der kommunalen Abwasserbehandlung, kann eine
Hemmung von NOB nur (ber verfahrenstechnische Eingriffe erfolgen, da eine Zudosierung von
Hemmstoffen wegen ihrer generellen Giftigkeit und/oder wegen der damit verbundenen Kosten
ausgeschlossen ist. Daher kommen generell zwei Ansatze zur gezielten Unterdriickung von NOB in

Frage: Variationen in der Bellftung und (leichte) Variationen des pH-Wertes.
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Betreffend der Beliftung herrscht die Annahme, dass AOB sauerstoffaffiner sind als NOB
(Blackburne et al., 2008a; Knowles et al., 1965; Wett and Rauch, 2003), also bereits bei niedrigeren
Sauerstoffkonzentrationen héhere Umsatzraten erreichen (vgl. Abbildung 1-4). Da sie nachweislich
bei dauerhaft niedrigen Sauerstoffkonzentrationen weiterhin Ammonium umsetzten kénnen (Goreau
et al., 1980; Kester et al., 1997; Park and Noguera, 2004), wére eine Ausselektion von NOB mdglich
— sofern diese sich nicht adaptieren, bzw. sich nicht sauerstoffaffinere NOB-Arten durchsetzen.
Weiterhin wurde als mogliche Unterdriickungsstrategie eine ausgepragte lag-Phase von NOB nach
dem Wechsel von anaeroben zu aeroben Bedingungen postuliert (Turk, 1987), nachdem ein ,,Abbruch
der Nitrifikation bei dem Zwischenprodukt Nitrit“ beobachtet (Alleman, 1984) und auch ausgenutzt
(Turk and Mavinic, 1986) wurde. Ein Wechsel von anaeroben zu aeroben Bedingungen kann
technisch durch intermittierende Beluftung realisiert werden, wobei auch schon mehrfach negative
Effekte auf NOB beobachtet wurden (Katsogiannis et al., 2003; Villaverde et al., 2000; Yoo et al.,
1999).

.. Niedrige Sauerstoffaffinitdt (NOB)
— — — . Hohe Sauerstoffaffinitiit (AOB)

Wachstumsrate p
[d]
\
L]

Sauerstoffkonzentration
[mg 1]

Abbildung 1-4 Graphische Darstellung unterschiedlicher Sauerstoffaffinitaten.

Anthonisen et al. (1976) hat pH-abh&dngige Hemmungen von sowohl AOB als auch NOB festgestellt
und NHs als Ursache fur die Hemmung bei hohen pH-Werten angefiihrt. Demnach werden NOB bei
sehr niedrigen Konzentrationen gehemmt, wahrend auf AOB ihr eigentliches Substrat erst in deutlich
hoheren Konzentrationen hemmend wirkt. Von einer solchen spezifischen NOB-Hemmung durch
NH; wurde zwar wiederholt berichtet (Turk and Mavinic, 1989; Villaverde et al., 2000), aber auch
von hohen Toleranzen (Simm, 2006) und Akklimatisierung von NOB an hohe NH;-Konzentrationen
(Kim et al., 2006; Turk and Mavinic, 1989; Wong-Chong and Loehr, 1978).
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1.2.3 Groftechnische Anwendung von PNA

Die Recherche zu den in diesem Kapitel vorgestellten grof3technischen PNA-Anlagen war Grundlage fiir einen Artikel, der unter
dem Titel ,Full-scale Partial Nitritation/Anammox Experiences - an Application Survey‘ in Water Research veroffentlicht wurde
und zusatzliche Informationen zur Betriebsstabilitat enthélt (Lackner et al., 2014)

Wie in Kapitel 1.2.1 angedeutet, wurden die ersten groBtechnischen PNA-Anlagen zweistufig
gestaltet, mit einer rdumlichen Trennung von Nitritation und Anammox. Im letzten Jahrzehnt hat
zunehmende Betriebserfahrung mit PNA dazu geflhrt, dass heute vor allem einstufige Systeme
existieren. Diese werden vor allem in Moving Bed Biofilm Reactors (MBBR) mit auf
Aufwuchstragern wachsenden Biofilmen (Rosenwinkel and Cornelius, 2005), als Internal Circulation
(1C) Reaktoren mit granulierter Biomasse (Abma et al., 2010; van der Star et al., 2007) und als
Sequencing Batch Reactors (SBR) mit suspendierter Biomasse (Joss et al., 2009; Wett, 2007)
betrieben. Es gibt auch einzelne biofilmbewachsene Scheibentauchkérper (Hippen and Rosenwinkel,
1997) und Reaktoren mit getrennter Separation und Ruckfiihrung von suspendierter Biomasse
(Desloover et al., 2011).

In rund 75% der groBtechnischen PNA-Anlagen wird Schlammzentrat aus der
Klarschlammentwasserung kommunaler Kléranlagen im sogenannten Teilstrom behandelt (Lackner et
al., 2014). Diese Namensgebung ruhrt daher, dass Schlammzentrat im Normalfall direkt in der
Kléranlage behandelt, ,,in den Hauptstrom zurtickgefuhrt* wird. Dort verschiebt es das Verhaltnis von
Stickstoff zu Kohlenstoff (C:N-Verhéltnis), da der verh&ltnisméRig geringe Volumenstrom eine hohe
Stickstofffracht und kaum Kohlenstoff einbringt. Daher ist auf vielen Kléaranlagen eine Seitenstrom-
Behandlung vorteilhaft, um den Bedarf an Beliiftungsenergie und externen Kohlenstoffquellen (fur
die Denitrifikation) zu senken. In den restlichen 25% der groBtechnischen PNA-Anlagen werden
industrielle Abwasser mit ebenfalls niedrigem C:N-Verhéltnis behandelt, beispielsweise aus
Milchprodukten- oder fleischverarbeitendem Gewerbe, aus Dingemittelproduktion sowie Gille und
Deponiesickerwasser. Meist liegt das C:N-Verhéltnis bei < 2 und die Stickstoffkonzentrationen
betragen grob 500-1500 mgNH,"-N It (Beier et al., 2008; Lackner et al., 2014; Metzner et al., 2008;
Sander et al., 2010). Davon bleiben im Ablauf der PNA-Anlagen oft nur noch <100 mgNH,*-N I'*
(Lackner et al., 2014). Da immer auch Kohlenstoff vorhanden ist, wird ein Teil des durch Anammox
oder Nitratation entstehenden Nitrats denitrifiziert, weswegen sehr gute
Stickstoffeliminationsleistungen von teils >90%, z.B. in Zirich oder Heidelberg (Lackner et al.,
2014), erzielt werden. Uber die Kombination von Nitritation (Formel 1-4) und Anammox (Formel
1-13) lésst sich im idealen PNA-System eine Stickstoffelimination von max. 89% erzielen — und das

nur bei vollstdndiger Ammoniumumwandlung.

Ein zahlenmaRiger Vergleich der verschiedenen Systeme zeigt, dass mehr als die Halfte der
grofRtechnischen PNA-Anlagen SBR sind, wéhrend IC-Reaktoren noch etwa 20% und MBBR

immerhin 10% ausmachen (Lackner et al., 2014).
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Bei den SBR werden wiederum die meisten mit dem in Strass (Osterreich) entwickelten DEMON®-
Verfahren betrieben. Kern dieses patentierten Verfahrens ist der in Kapitel 1.2.2 erwahnte
Hydrozyklon (Wett and Nyhuis, 2010) und eine pH-basierte Regelung (Wett, 2006), die urspringlich
zur Regelung der Nitrifikation von Schlammzentrat entwickelt worden war (Wett et al., 1998). Dabei
wird Nitritation und Anammox in multiplen zeitlich begrenzten Phasen getrennt, wobei innerhalb der
belifteten Phase die Beliiftung auf meist 0,3 mg I gelésten Sauerstoff geregelt wird und iiber den
pH-Wert abgebrochen werden kann. Die Biomasse wird im System gehalten, indem nach Ablauf des
meist 6-12 Stunden dauernden sogenannten SBR-Zyklus die Durchmischung gestoppt wird, so dass
die Biomasse an den Boden des Reaktors sedimentiert und darauffolgend das klare Wasser oben
abgezogen werden kann, bevor im néchsten SBR-Zyklus frisches, zu reinigendes Abwasser zul&uft.
Im DEMON®-Verfahren werden Umsatzraten von 0,5-0,6 kgNH,"N m?d™ erzielt (Lackner et al.,
2014). In dem in Zirich (Schweiz) entwickelten SBR-Verfahren wird der Prozess (ber die
Ammoniumkonzentration, direkt mittels ionenselektiver Elektroden oder indirekt Uber die
Leitfahigkeit gemessen, geregelt (Joss et al., 2011, 2009). In diesem Verfahren werden niedrige
Sauerstoffkonzentrationen (<0,1 mg I™") bei ausreichenden Ammoniumkonzentrationen angestrebt, um
durch die Sauerstoffzehrung der Nitritation simultan Anammox zu ermdglichen. Erzielt werden so
Umsatzraten von etwa 0,4 kgNH,*N md™ (Lackner et al., 2014).

Die IC-Reaktoren mit der granulierten Biomasse wurden aus dem ersten grof3technischen Anammox-
Reaktor in  Rotterdam  (Niederlande) entwickelt, der zundchst im  zweistufigen
SHARON/ANAMMOX®-System einem Nitritations-Reaktor nachgeschaltet war (van der Star et al.,
2007). Nachdem dieser allein >90% der Stickstofffracht bewéltigte (Zumbrégel et al., 2006), werden
Paques* ANAMMOX®-Reaktoren inzwischen als einstufige IC-Reaktoren gebaut (Kormelinck,
2012). In diesen Reaktoren wird die Sauerstoffkonzentration mit zumeist 1 mg I"* deutlich héher als in
den SBR-Verfahren mit suspendierter Biomasse eingestellt. Da die granulierte Biomasse auch bei den
hoheren Sauerstoffkonzentrationen einen anaeroben Kern und damit die Grundlage fiir Anammox
bietet, sind die Umsatzraten in diesen Reaktoren mit >1 kgNH,*N m>d? deutlich hoher als in den
SBR-Systemen (Lackner et al., 2014). Die Biomasse wird uber 3-Phasen-Abscheider im System
gehalten, weshalb die Reaktoren kontinuierlich betrieben werden. Im Labormalstab wird die
granulierte Biomasse jedoch in SBR kultiviert (M. van Loosdrecht, TU Delft, personliche

Kommunikation wahrend der IWA-Konferenz ,,Biofilm Reactors®, 2013).

Unter den ersten groRtechnischen PNA-Anlagen war auch ein MBBR mit Aufwuchstrdgern von
AnoxKaldnes (K1) in Hattingen (Deutschland). Das dort entwickelte DeAmmon®-Verfahren
(Rosenwinkel and Cornelius, 2005; Szatkowska et al., 2007) wurde auch in einer weiteren
grofitechnischen Anlage umgesetzt (Ling, 2009). Veolia betreibt inzwischen in Malmé6 (Schweden)
eine sogenannte Biofarm zur Anzucht von bewachsenen AnoxKaldnes-Aufwuchstragern. Diese

werden als Inokulum fir neue Installationen von MBBR mit dem ANITAMox™-Verfahren geziichtet
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(Christensson et al., 2013). Da die Biomasse als Biofilm auf den Aufwuchstragern fixiert ist,
geschieht der Biomassenriickhalt (ber Siebe im Ablauf und die Reaktoren werden kontinuierlich
betrieben. Die Sauerstoffkonzentration liegt in etwa bei 1,5 mg I, was aber durch online-Messungen
von Ammonium im frischen Abwasser und Ammonium und Nitrat im gereinigten Abwasser geregelt

wird (Lackner et al., 2014). Die so erzielten Umsatzraten liegen ebenfalls >1 kgNH, "N m?d™,
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Abbildung 1-5 Kumulative Entwicklung von groBtechnischen PNA-Anlagen (2014 beinhaltet im Bau befindliche /
geplante Anlagen, Kenntnisstand Dezember 2013) und wissenschaftlichen Publikationen zu Anammox (aus Web of
Science und Scopus, abgerufen am 24.10.2013) aus Lackner et al. (2014)

Abbildung 1-5 zeigt, dass schon kurz nach der Entdeckung von Anammox und den entsprechenden
Publikationen die ersten PNA-Anlagen gebaut worden waren (Anlagen, in denen Anammox zuféllig
entdeckt wurde, sind nicht gezahlt). Der stetige Neubau von PNA-Anlagen hat deren Anzahl 2014 auf
ber 100 gebracht, was ein guter Ausgangspunkt fiir den nachsten Schritt ist: Die Implementation von

PNA im Hauptstrom kommunaler Klaranlagen.

1.3 Fragestellung der Dissertation

Ob bei 10°C und Stickstoffkonzentrationen im Reaktor von < 10 mg I NH,*-N bzw. < 13 mg I N
(Grenzwerte im Ablauf kommunaler Kldranlage mit >100.000 Einwohnergleichwerten)! noch
ausreichende Nitritations- und vor allem Anammoxraten erzielt werden kdnnen, ist unbekannt. Auch

ist unklar, ob sich die Nitratation bei diesen niedrigen Temperaturen erfolgreich unterdriicken I&sst.

Im letzten Jahr wurde von PNA bei immer niedrigeren Temperaturen berichtet, zuletzt bei 15°C (de
Clippeleir et al., 2013) und 12°C (Hu et al., 2013). Allerdings sind die Umsatzraten bei diesen

Temperaturen noch gering. Wissenschaftlich fundierte und vor allem zuverlassige Strategien zur
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Unterdriickung von NOB, die auch bei Idealbedingungen noch ausstehen, wurden in diesem

Zusammenhang bisher noch gar nicht untersucht.

Die durchgeflhrte Dissertation im Rahmen eines DBU-Stipendiums befasst sich mit der praktischen
Umsetzung der PNA und Strategien zur Unterdrickung von NOB bei den Bedingungen der
kommunalen Abwasserbehandlung. Somit werden die beiden zentralen Fragestellungen zu PNA auf

kommunalen Klaranlagen behandelt:

1. Wie wirkt sich der jahreszeitliche Temperaturgradient auf die beteiligten Prozesse aus?
Hier wird beschrieben, wie sich Laborreaktoren bei einem simulierten Temperaturgradient
von 20°C im Sommer zu 10°C im Winter verhalten. Um die existierenden Prozessvariationen
zu bericksichtigen, wird unterschieden zwischen Laborreaktoren mit bewachsenen
Aufwuchstragern und mit suspendierter Biomasse.
Fiur die weitergehende Beurteilung verschiedener Biomassen werden zweierlei
Aufwuchstrager mit jeweils unterschiedlicher Geometrie und die suspendierte Biomasse in

zwei Auspragungen hinsichtlich der GroRRenverteilung eingesetzt.

2. Wie konnen bei den gegebenen Rahmenbedingungen der kommunalen Abwasserbehandlung
die beteiligten Prozesse gezielt beeinflusst werden?
Hier wird gezeigt, wie sich kurzzeitige Anderungen von Sauerstoffkonzentration und pH-
Wert auf die einzelnen Prozesse auswirken. Aus wirtschaftlicher und 6kologischer Sicht sind
dies bei den Randbedingungen kommunaler Abwasserbehandlung die einzigen
Stellschrauben, tber die gezielt in den Prozess eingegriffen werden kann.
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2 Material und Methodik

2.1 Laborreaktoren

In Laborreaktoren wurden die Auswirkungen des jahreszeitlichen Temperaturgradienten untersucht
und die Betriebsstrategie intermittierende Beluftung getestet. Dabei wurde die Abbauleistung tber
ionenchromatographische Bestimmung (Metrohnm 790) der Stickstoffkonzentrationen in Zu- und
Ablauf verfolgt und die Aktivitdt von AOB, NOB und AnAOB regelmaflig in manometrischen
Batchversuchen gemessen. Die Zusammensetzung des synthetischen Abwassers ist in Anhang
A.l.laufgelistet.

Das synthetische Abwasser wurde kontinuierlich an einer UV-Bestrahlungseinheit vorbeigepumpt, um
bakterielles Wachstum im Zulauftank zu minimieren. Die Messtechnik sowie die einzelnen Aggregate

sind in Anhang A.3 aufgelistet.

2.1.1  Steuerung

Die insgesamt sechs Bioreaktoren wurden zentral Uber eine speicherprogrammierbare Steuerung
(SPS), Typ Wago 750-841, geschaltet. Die Steuerung basierte auf einer grenzwertabhéngigen und/oder
zeitgesteuerten 1/0-Schaltung. Pro Bioreaktor standen jeweils 12 analoge Eingange zur Verarbeitung
von Spannungssignalen (4...20 mA) zur Verfligung und mit 8 digitalen Ausgéngen (Relais) konnten
Schuko-Steckdosen (230 V) geschaltet werden.

Jeder Reaktor konnte wahlweise kontinuierlich als MBBR oder mit zeitlichen Sequenzen als SBR
betrieben werden. Beim MBBR-Betrieb liel sich jedes Ausgangsrelais entweder dauerhaft ein,
dauerhaft aus oder auf Automatikbetrieb stellen. Im Automatikbetrieb wurden zur Schaltung der
Ausgangsrelais verkniupfte Eingangssignale abgefragt und mit hinterlegten Grenzwerten verglichen
(vgl. Abbildung 2-1).

- --H.‘_‘R

< Ein :,‘/‘ Ausgangsrelais :}—P Eingangssignal XX
j ~_ ) -

< Aus Grenzwerte 7u
S/

- - Eingangssignal XX

b

o
- "

Ein B f—'/ Abgleich ‘x,'.‘-‘-
\ ST -~
P . -

— — -

Abbildung 2-1 Schaltung Ausgangsrelais (1/0) im Betrieb als MBBR
19



Material und Methodik

Im SBR-Betrieb war dies genauso moglich, allerdings konnten in einzelnen Sequenzen Ausgangsrelais
deaktiviert werden (vgl. Abbildung 2-2). Die max. sechs Sequenzen wurden jeweils nacheinander
durchlaufen, was Schaltungen in einer zeitlichen Reihenfolge ermdglicht. Die jeweilige Dauer einer
Sequenz liel sich zeitlich Gber Mindest- und Maximaldauer und zusétzlich durch Abgleich mit einem
verknipften Eingangssignal und hinterlegtem Grenzwert begrenzen. Nach Ablauf der letzten Sequenz
ist das Programm automatisch zuriick zur ersten Sequenz gesprungen. Die Sequenzen 3 und 4 lieRRen

sich in einer Schleife beliebig oft wiederholen, bevor zu Sequenz 5 gesprungen wurde.

Sequenz AA
}._‘ o —
T T~ // . e “"‘.‘x__‘_\_ . . .
_ ) — | Ein -y Ausgangsrelais = Emgangssignal XX
< _ Dauer '/./—* A S —
-\-..__‘_\\_‘ '// -: - *
Eingangssignal AA
Aus Grenzwerte zu
l Eingangssignal XX
Grenzwerta .
Eingangssignal AA = — > T
ZANZ SIS ] - —
< Ein \4—{ Abgleich _’__“,‘::
} v ~—— -
—

.-"/‘/ “H"‘H-‘
Sequenz BB [ Abgleich = s
e o \‘ Aus

- o
——

Abbildung 2-2 Sequenzablauf und Schaltung Ausgangsrelais im Sequenzbetrieb

Ein Leitsystem (Citect, Schneider Electric) visualisierte die SPS am PC und ermdglichte die manuelle
Verknipfung der Ausgangsrelais mit Eingangssignalen und die Eingabe der Grenzwerte. AuBRerdem
wurden laufend die aktuellen Werte der Eingangssignale gespeichert und direkt als Trendanalyse

visualisiert.

2.1.2 Moving Bed Biofilm Reactor (MBBR)

Im MBBR wachsen Biofilme auf Aufwuchstragern, welche sich einfach ber ihre GréfRe im Reaktor
zurtickhalten lassen. Daher war bei diesen Reaktoren keine aktive Separation der Biomasse notwendig
und sie wurden kontinuierlich betrieben. Uber eine grenzwertgesteuerte Schaltung der einzelnen
Pumpen wurde der pH zwischen 7,3 und 7,8 und die Ammoniumkonzentration <10 mg I gehalten.
Die Ventile wurden {ber Sauerstoffgrenzwerte gesteuert und i.d.R. < 0,5 mg I gehalten (ndhere
Angaben in Kapitel 3.1.2)

Um den Biofilm auf den Aufwuchstrdgern keiner groRen mechanischen Belastung auszusetzten

wurden die Laborreaktoren im MBBR-Betrieb nicht geriihrt, sondern (ber eine starke grobblasige
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Begasung umgewaélzt. Um die Konzentration an geldstem Sauerstoff niedrig halten zu kdnnen, erfolgte
diese Begasung nicht Gber Druckluft, sondern tber eine Gasrezirkulation: Gas wurde aus dem oberen
Teil des geschlossenen Laborreaktors abgesaugt und mit Druck am Boden wieder eingeblasen (siehe
Abbildung 2-3). Die Beliftung erfolgte analog dem SBR. Um die Sauerstoffkonzentrationen gezielt
senken zu kénnen, z.B. nach Offnen des Reaktors, waren die MBBR zusétzlich an eine

Stickstoffversorgung angeschlossen, die analog der Druckluft regelbar war.

Magnetventilgesteuerte Zudosierung o Q? Onlinemessung: Temperatur. pH.
von Druckluft (V1) und Stickstot!’ _— Leitfihigkeit. Redoxpotential.
{(V2). jeweils regelbar iber™ Dgﬁ :% _AKonzentrationen von O, NH,". NOy’
Schwebekorperdurchtlussmesser vl V2 " |werden gemessen und aufzezeichnet
(Flow Indication Control. FIC) /// (Quality Indication Registration. QIR)
//
— //
- — VL\'\\ Z| /{A blaut® Uberlauf
Durchmischung tiber ‘_'_,_.-_'"" N QIR /
Gasrezirkulation: Das Gas im e >_ P2 /
geschlossenen Reaktor wird von " / R 4
einer Vakuum-Membranpumpe (P2) / Fl /
angesangt und in die Leitung zum / y
Diffusor eingeleitet // 4
.f/
/
Zulauf: Peristaltische |/
Schlauchpumpe (P1)
Temperierung: Umwilzthermostat
pumpt gekiihltes bzw. beheiztes|
Wasser durch Doppelwand des I— -
Reaktors. \:’_i

Abbildung 2-3 Schematischer Aufbau eines Labor-MBBR

2.1.3 Sequencing Batch Reactor (SBR)

Der Betrieb eines SBR zeichnet sich durch einen zeitlichen Ablauf ab, der zyklisch wiederholt wird.
Dieser sog. SBR-Zyklus beginnt mit dem Befullen (Zulauf), mit dem das Reaktionsvolumen erreicht
wird. In der nachfolgenden Reaktionsphase wird das Reaktionsvolumen durchmischt und ggf.
zeitweise bellftet. Am Ende des Zyklus wird nach einer Stillstands-Phase zum Sedimentieren der
Biomasse ein bestimmtes Austauschvolumen abgezogen. Dazu war die Halfte der Laborreaktoren mit
einer Ablaufpumpe und einem hydrostatischen Fullstandsensor, der ein gleichbleibendes
Austauschvolumen gewahrleistete, ausgestattet. Die Schaltung der einzelnen Pumpen und Ventile war
damit sowohl zeitlich als auch Uber Grenzwerte gesteuert. Die Zu- und Ablaufpumpe waren Uber

Grenzwerte des Fullstands gesteuert, um ein gleichbleibendes Reaktionsvolumen zu gewahrleisten
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(Eingangssignal XX in Abbildung 2-2). Zusatzlich wurde der Zeitraum fir die Schaltung der
Zulaufpumpe Uber die Ammoniumkonzentration begrenzt (Eingangssignal AA in Abbildung 2-2).
Analog zu den MBBR wurde der pH zwischen 7.3 und 7.8 gehalten und die jeweiligen

Sauerstoffkonzentrationen sind in Kapitel 3.1.2 zu finden.

Magnetventilgesteuerte Zudosierung von P @ Onlinemessung: Temperatur, pI1,
Druckluft (V1), regelbar tber| ——— O Leitfahigkeit, Redoxpotential,
Schwebekorperdurchflussmesser <] hydrostatischer Druck (Fiillstand),
(Flow Indication Control, FIC) Vi Konzentrationen von O, NH;*, NOy
werden gemessen und aufgezeichnet
(Quality Indication Registration, QIR)

Zulauf: Peristaltische Schlauchpumpe (P1)[—10 QIR

- - ( ) NAb]auf: Peristaltische Schlauchpumpe

P1 P2 (P2)

Temperierung: Umwailzthermostat pumpt
gekithltes bzw, beheiztes Wasser durch die
Doppelwand des Reaktors.

Durchmischung: Ovaler Magnetrithrstab im
Reaktor, angetricben von Magnetriihrwerk (R1)
unterhalb des Reaktors

Abbildung 2-4 Schematischer Aufbau eines Labor-SBR mit Magnetriihrwerk

Der schematische Aufbau in Abbildung 2-4 gibt einen detaillierten Uberblick iiber den Aufbau eines
SBR. Die Durchmischung wurde Uber ein Magnetrihrwerk gewéhrleistet und die feinblasige
Beluftung wurde Gber ein Magnetventil gesteuert, wobei der Luftvolumenstrom zusétzlich tber einen

Schwebekdrperdurchflussmesser manuell geregelt werden konnte.

Da sich das Magnetrihrwerk im Laufe der Untersuchungen wegen der hohen mechanischen
Beanspruchung als ungeeignet erwies, wurde es nach Abschluss der ersten Versuchsreihe durch ein
Uberkopfrithrwerk ersetzt. Zusétzlich wurden dann auch die Labor-SBR an eine Stickstoffversorgung

angeschlossen (Abbildung 2-5).

Zur Kultivierung von granulierter Biomasse war ein Labor-SBR anstelle mit einem Rihrwerk mit
einer Gasrezirkulation analog den Labor-MBBR (vgl. Abbildung 2-3) ausgestattet, um die
mechanische Beanspruchung der Biomasse zu minimieren. Dieser Labor-SBR war ebenfalls an eine

Stickstoffversorgung angeschlossen.
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Abbildung 2-5 Schematischer Aufbau eines Labor-SBR mit Uberkopfriihrwerk und Stickstoffversorgung

2.1.4 Sauerstoffeintrag

Der Sauerstoffeintrag in die Laborreaktoren wurde fir die einzelnen Ruhrwerke bzw. die Umwélzung
bei verschiedenen Temperaturen mit Leitungswasser bestimmt. Dazu wurde zunachst Stickstoff in die
temperierten Reaktoren eingeblasen bis kein Sauerstoff mehr messbar war. Nach Stopp der
Stickstoffzufuhr wurde bei eingeschalteter Durchmischung der Anstieg der Sauerstoffkonzentration
aufgezeichnet. Unter der Annahme, dass im Leitungswasser keinerlei sauerstoffzehrende Reaktionen

ablaufen, kann der Verlauf der Sauerstoffkonzentration folgendermaRen beschrieben werden:

&= kpa- (co, — Co,)

dt 2 2 Formel 2-1
Dabei ist co, die Sauerstoffkonzentration (mg I™') bzw. c*o, die Sattigungskonzentration bei der
jeweiligen Temperatur (mg I%), t die Zeit (h) und ka der volumenbezogene
Sauerstoffiibergangskoeffizient (h™). Der spezifische Sauerstoffeintrag in die Laborreaktoren (mg h™)
errechnet sich dann direkt aus ka wund dem Reaktorvolumen und der jeweiligen

Sattigungskonzentration.

In der folgenden Tabelle 2-1 sind die Werte fiir den Sauerstoffeintrag bei 10°C in die mit

Leitungswasser gefillten Laborreaktoren angegeben.
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Tabelle 2-1 Sauerstoffeintrag in die Laborreaktoren bei 10°C. Die Drehzahlen geben die Werte im
Laborreaktorbetrieb wieder, die zur vollstandigen Durchmischung der Biomasse notwendig war

Sauerstoffeintrag

Umwaélzung durch Gasrezirkulation 976 mg h™
Durchmischung mittels Magnetriihrfisch (200 min™) 115 mg h*
Durchmischung mittels Riihrblatt (100 min™) 94 mg h*
Undurchmischter Zustand 12 mg h*

2.2 Messung der mikrobiologischen Umsatzleistung

Die Kinetik biochemischer Prozesse lasst sich am einfachsten ber die Messung der Edukt- und/oder
Produktkonzentrationen wéhrend eines Batchversuches bestimmen. Da im vorliegenden Fall sowohl
der Abbau der Edukte als auch die Entstehung der Produkte analytisch verfolgt werden kann, liefern

Batchversuche sehr akkurate Aussagen zur Prozesskinetik.

2.2.1 Batchversuche mit direkter Messung

Zur Untersuchung der Auswirkungen verschiedener Beluftungsstrategien wurden Batchversuche mit

direkter Messung der Edukt- und Produktkonzentrationen durchgefihrt.

Die Lag-Phase von AOB und NOB, bzw. Einflussmdéglichkeiten auf deren Dauer wurde in belifteten
Batchversuchen untersucht (Kapitel 4.1). Im Batchversuch wurde der gewaschenen Biomasse zunéchst
ausreichend Substrat vorgelegt und diese gleichmaRig belliftet um eine hohe Aktivitat der Biomasse zu
gewabhrleisten. Nach mindestens 120 min wurde die Beliiftung unterschiedlich lange unterbrochen, um
dann die Lag-Phase nach der Belliftungspause zu untersuchen. Der Versuchsaufbau (vgl. Abbildung
2-6) bestand aus vier offenen Glasgefallen (Reaktionsvolumen 0,8 1), die einzeln mit regelbaren

Druckluftstromen begast und im Wasserbad temperiert und geriihrt wurden.

DX DX DX — Regelung des Volumenstroms mittels

~_| Onlinemessung von Temperatur, pH.
Konzentrationen an s, NHy . NOy™

@ (mAH ” . Nadelventil uber den Luftdruck

Temperiertes Wasserbad mit

4+ Mehrstellen-Magnetrithrwerk

Abbildung 2-6 Versuchsaufbau Batchversuche mit direkter Messung
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Die Kinetik der Nitritation bzw. der Nitratation wurde tber eine online-Messung der Ammonium- und
Nitratkonzentrationen mittels ionenselektiver Elektroden (ISE) verfolgt. Zusatzlich wurden nach den
Beluftungspausen in kurzen Abstanden (1-2 min) Proben gezogen, zur Abtrennung der Biomasse
sofort membranfiltriert (0,45 um) und anschlieend ionenchromatographisch (Metrohm 790) auf

Ammonium, Nitrit und Nitrat analysiert.

Diese Batchversuche wurden mit Substratkonzentrationen von 50 mg I* N durchgefiihrt. Die
vollstdndige Zusammensetzung des Mediums ist unter Anhang A.1.2 in den Tabellen A-5 bis A-8

aufgefiihrt.

2.2.2  Batchversuche mit indirekter Messung: Manometrische Respirometrie

In biochemischen Batchversuchen bezeichnet Respirometrie die Messung der metabolischen Aktivitét
durch die Aufzeichnung von Atmung oder Gasproduktion. Der Sauerstoffverbrauch bei aeroben
Prozessen ist relativ zum Substratabbau (ber die Stochiometrie gegeben. So wird z.B. bei der
Ammoniumoxidation immer 3,43 gO, g* NH,-N verbraucht (vgl. Formel 1-4). Bei der
Nitritoxidation werden nur noch 1,14 g O, g* NO,-N verbraucht (vgl. Formel 1-13). Analog ist bei
anaeroben Prozessen die  Stickstoffproduktion relativ. zum  Substratabbau. Laut der

Anammoxstichiometrie (Formel 1-13) wird 1,02 g N, pro oxidiertem 1 g NH,"-N frei.

Bei den hier beschriebenen Versuchen wurden Sauerstoffverbrauch und Stickstoffproduktion Gber die
Druckénderungen im Gasraum eines geschlossenen Reaktionsgefales gemessen, was fur gleiche
Versuchsrahmenbedingungen bei anaeroben und aeroben Versuchen sorgte. Diese sog. manometrische
Respirometrie wurde in erster Line zum Verfolgen der zeitlichen Anderungen der Aktivitit in den
Laborreaktoren eingesetzt (Kapitel 3). Weiter kam sie bei der Versuchsreine zu den Anderungen des
pH-Werts (Kapitel 4.2) zum Einsatz.

Zur Bestimmung der Anammoxrate wurde im geschlossenen Behdlter bei anaeroben Bedingungen
nach Substratzugabe die Druckzunahme, bedingt durch Stickstoffproduktion, aufgezeichnet. Analog
dazu wurden Nitritations- und Nitratationsraten bestimmt, indem bei aeroben Bedingungen die durch

Sauerstoffzehrung bedingte Druckabnahme aufgezeichnet wurde.

Der Versuchsaufbau (vgl. Abbildung 2-7) bestand aus sechs druckfest (getestet bis 500 hPa)
verschlossenen Glasern (Weck) mit 0,2 | Reaktions- und 0,1 | Gasvolumen, deren groRe Offnung auch
Batchversuche mit Aufwuchstragern erméglichten. Die Durchmischung und Temperierung erfolgte im
Schiittelwasserbad, in welchem Uiber eine horizontale Schiittelbewegung (130 min™) ein ausreichender
Austausch von Flissig- und Gasphase gewéhrleistet wurde. Kohlendioxid wurde mit Natriumhydroxid
(NaOH) in einem Kocher im Deckel gebunden, um zusétzliche Druck&nderungen, z.B. durch
biochemischen  (autotroph)  oder  physikochemischen  (Kalk-Kohlensdure-Gleichgewicht)

Kohlendioxidverbrauch, zu verhindern.
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Die Druckmessung und -aufzeichnung erfolgte iber Manometer im Deckel (WTW OxiTop® Control
N). Uber optische Sensorspots (presens) an der Innenwand der Glaser konnten die Milieubedingungen

(pH, Konzentration an Sauerstoff und Kohlendioxid) jederzeit Uberpruft werden.

Aufzeichnung von

1 Gasproduktion’-verbrauch
(iber Druck im Behilter)
= T [ ' I ' L [ L

I 1 1 1 I Temperiertes

= = = = = — —@ Schiittelwasserbad
‘\| pH. ¢O,. cCO,

Abbildung 2-7 Versuchsaufbau manometrische Respirometrie

I" I durchgefiihrt, alle

Die Experimente wurden bei 5 mgN bzw. 10 mgN

Substratzusammensetzungen sind im Anhang aufgefihrt (Tabellen A - 1-8).

Da die Druckanderungen im ReaktionsgefdR nur gering sind, wurde das Gas vereinfacht als
inkompressibel angenommen und die Berechnung (ber das ideale Gasgesetz durchgefiihrt (vgl.
Formeln A - 3-5). Uber die Druckdifferenz ergibt sich damit direkt die umgesetzte Molmenge an
Sauerstoff bzw. Stickstoff. So entsprechen z.B. 5 mg I N, die bei 30°C umgesetzt wurden, bei der
Nitritation 27 hPa, bei der Nitratation 9 hPa und bei Anammox 18 hPa.

Manometrische Batchversuche werden standardméBig zur Messung des biochemischen
Sauerstoffbedarfs (BSB) nach DIN EN 1899-2 und zur Messung der Gasproduktion beim anaeroben
Abbau organischer Verbindungen (Sufmuth et al., 1999) angewandt. Die Anwendung zur
Bestimmung der Anammox-Umsatzraten ist bekannt (Lotti et al., 2012; Scaglione et al., 2009),
allerdings nicht zur Bestimmung von Nitrifikations-Umsatzraten. Daher wurde die Anwendung der
Messmethode im Rahmen dieser Promotion in mehreren Versuchsreihen validiert. Bei vollstadndigem
Substratumsatz stimmen Druckdifferenz und zugegebene Substratmenge in Relation zueinander sehr
gut Gberein: Bei allen (berpriften Batchversuchen (> 100) war die Abweichung < 10%. Abbildung
2-8 zeigt den Verlauf eines Validierungsversuches, der in einer Dreihalsflasche (Schott) durchgefiihrt
wurde, um zusétzlich mittels ionenselektiver Elektroden die Ammoniumkonzentration aufzuzeichnen.
Zur Verdeutlichung wurde fir die Darstellung der Verlauf der Druck&nderungen direkt in die

Anderung der Ammoniumkonzentration umgerechnet.
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Abbildung 2-8 Verlauf der Ammoniumkonzentration wahrend eines Ammoniumoxidationsversuches. Dargestellt sind
neben der mittels ionenselektiver Elektrode gemessenen Ammoniumkonzentration und der aus den Druck@nderungen

errechneten Ammoniumkonzentration auch pH-Wert und Sauerstoffkonzentration, jeweils mit optischen Sensorspots
gemessen.

Im Rahmen der Validierung konnte auch gezeigt werden, dass bei einer horizontalen
Schittelbewegung mit 130 rpm der Stoffiibergang von Sauerstoff aus der Luft ins Medium nicht
limitierend ist: Im Bereich der untersuchten Biomassekonzentrationen (< 2 g I TS) nahm die Rate der
Druckabnahme im Versuch mit der Biomassekonzentration ab. Mit Hilfe von optischen Sensorspots
(presens) im Gasraum der Versuchsglaser konnte gezeigt werden, dass kein Kohlendioxid die
Messung verfalschte. Der Anteil von Kohlendioxid im Gas war zu keinem Zeitpunkt messhar

(Bestimmungsgrenze 1% Sattigung).

2.3 Charakterisierung der Biomasse

In der Abwassertechnik ist die Trockenmasse (TS) und deren organischer Anteil (0TS) der
Standardparameter zur mengenmalRigen Bestimmung der Biomasse. Sie wurden nach DIN EN 12879
bestimmt. Da der TS-Gehalt der gangigste Parameter zur Beurteilung des Biomassengehalts ist, sind in
dieser Dissertation alle biomassenspezifischen Angaben auf den TS bezogen. Diese wurden aber auf
der Basis weniger TS-Messungen berechnet, da in den Laborreaktoren die Entnahme von Biomasse
bzw. Aufwuchstragern wegen des kleinen Reaktionsvolumens einen deutlichen Eingriff darstellt und

daher nur begrenzt méglich war.

Um den Verlauf des Biomassengehalts Gber den Versuchszeitraum verfolgen zu kbénnen, wurden
andere Maoglichkeiten der Dichte- und Volumenbestimmung herangezogen. Als zerstdrungsfreie

Quantifizierungsmethoden, die auf tragerfixierte Biofilme und suspendierte Biomasse gleichermalien
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angewandt werden konnen, wurden die Bestimmung des Nassgewichtes und des Volumens der

Biomasse gewahlt.

Das Nassgewicht der suspendierten Biomasse wurde in Pyknometern (10 ml, Blaubrand, DIN ISO
35079) bei 20°C mit einer Analysenwaage (bis 210 g, Sartorius) bestimmt, wahrend fir die
Aufwuchstrager eigens angefertigter Spezialpyknometer benutzt wurden. Da die Spezialpyknometer
iiber eine groke Offnung (fiir die Trager) verfiigen miissen und dementsprechend groR sind, wurden sie

bei 20°C mit einer Prazisionswaage (bis 620 g, Sartorius) gewogen.

Das Volumen von Biofilmen kann (ber eine Verdinnungsreihe mit Dextranblau, welches nicht an
Biomasse bindet, bestimmt werden (Beun et al., 2002). Zur Anwendung auf suspendierte Biomasse
muss die Biomasse mittels Membranfiltern (0,2 um) abgetrennt werden, um eine Verféalschung der

photometrischen Bestimmung durch Partikel zu vermeiden.

Zusétzlich wurde die Verteilung der PartikelgroBe und -form der suspendierten Biomasse mittels

dynamischer Bildanalyse nach ISO 13322-2 (Camsizer XT, Retsch) gemessen.
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3 Einfluss niedriger Temperaturen auf PNA in verschiedenen Systemen

Wie einleitend gezeigt, &ndert sich die Temperatur des kommunalen Abwassers im Jahresverlauf
kontinuierlich (vgl. Abbildung 1-2, S. 5). Im gemaRigten Klima bewegt sie sich zwischen grob 10-
15°C und 20-25°C. Anders als alle bisher publizierten Forschungsergebnisse zur Verwirklichung von
PNA bei niedrigen Temperaturen, zuletzt 15°C (de Clippeleir et al., 2013; Persson et al., 2013) und
12°C (Hu et al., 2013), bei denen die Temperatur vorsichtig schrittweise reduziert wurde, wurde hier

gezielt der Temperaturgradient Sommer-Winter nachgestellt.

Gegenstand dieser Versuchsreihe waren vier Laborreaktoren (siehe Kapitel 2.1), welche als
unterschiedliche Reaktorsysteme betrieben wurden. Die Fracht und damit die hydraulische Belastung
wurde in allen vier Reaktoren Uber die Ammoniumkonzentration im Ablauf geregelt, die -
entsprechend der ,,Anforderungen an das Einleiten von Abwasser in Gewésser” (AbwV, 1997) —
unterhalb 10 mgN I™* lagen. Da die Ammoniumkonzentration im synthetischen Abwasser 50 mgN I
betrug, lag die Ammoniumelimination immer >80%. Um dies zu erreichen, wurde die hydraulische
Verweilzeit variiert. Der Jahresverlauf wurde simuliert indem die Temperatur tber einen Zeitraum von
20 Wochen von 20°C auf 10°C abgesenkt wurde. Zur besseren Beurteilung der Auswirkungen dieses
Temperaturgradienten umschlie3t der Versuchszeitraum jedoch zusétzlich noch mehrere Wochen bei
20°C vor dem Temperaturgradienten und mehrere Wochen bei 10°C im Anschluss daran. Zur
Beurteilung bleibender Auswirkungen des Temperaturgradienten wurde nach der eigentlichen
Versuchsreihe die Temperatur in den Laborreaktoren wieder auf 20°C angehoben und der

Versuchszeitraum um mehrere Wochen bei wiederum 20°C erganzt (Tabelle 3-1).

Tabelle 3-1 Temperaturregime in den Laborreaktoren

20°C 20°C — 10°C 10°C 10°C — 20°C 20°C
Zeitraum Woche 1-6 7-26 27-35 36-41 42 - 47
Dauer (Wochen) 6 20 9 6 6
Behandelt in Kapitel 3.3 3.2 3.4 - 3.3

Die Auswirkungen des Temperaturgradienten wurden direkt Uber den Ammoniumabbau, sowie die
Nitrit- und Nitratproduktion in den Laborreaktoren (in-situ) verfolgt. Zudem wurde in regelmagigen
Abstdnden Biomasse aus den Laborreaktoren entnommen und die aktuellen Anammox-,
Ammoniumoxidations- und Nitritoxidationsraten mit Hilfe manometrischer Respirometrie (ex-situ)

verfolgt.

In den Kapiteln 3.2 (behandelt den Temperaturgradienten 20°C—10°C), 3.3 (behandelt den Betrieb
bei 20°C) und 3.4 (behandelt den Betrieb bei 10°C) werden jeweils die in-situ Reaktordaten mit den
ex-situ Umsatzraten in Kontext gesetzt. In Kapitel 3.5 wird die Temperaturabhéngigkeit der ex-situ

gemessenen Umsatzraten gesondert betrachtet und Kapitel 3.6 gibt ein zusammenfassendes Fazit der
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gesamten Versuchsreihe. Zunachst werden jedoch die Reaktorsysteme und die Versuchsbedingungen

genauer vorgestellt.

3.1 Untersuchte Reaktorsysteme

Die zwei verschiedenen Reaktorsysteme mit insgesamt vier verschiedenen Biomassen waren gezielt
ausgewahlt worden, um einerseits moglichst gegensatzliche Systeme zu vergleichen und andererseits
die gangigsten Reaktorsysteme zu repréasentieren. Gewahlt wurden ein SBR mit suspendierter
Biomasse, das haufigste PNA-Reaktorsystem (vgl. Kapitel 1.2.3, S. 15) und ein SBR mit granulierter
Biomasse, um das zweithdufigste PNA-Reaktorsystem, die IC-Reaktoren zu reprasentieren. Wie in
Kapitel 1.2.3 erwahnt, wird granulierte Biomasse im LabormaRstab traditionell in SBR kultiviert.
Weiter wurden MBBR gewéhlt, um das dritthdufigste PNA-Reaktorsystem zu reprasentieren. Um den
Vergleich der Beschaffenheit zwischen ,feiner” suspendierter Biomasse und “grober* granulierter
Biomasse in den SBR parallel mit Biofilmen wiederzugeben, wurden zwei MBBR betrieben. Ein
MBBR enthielt 2 mm starke Aufwuchstrager vom Typ BiofilmChipM™ (AnoxKaldnes, Schweden)
und der andere MBBR enthielt 10 mm starke Aufwuchstrager vom Typ K3 (AnoxKaldnes, Schweden)

die Biofilmwachstum von deutlich gréRerer Dicke erlaubten.

Auf Aufwuchstragern (oder anderem Substratum) ist die spezifische Oberflache des Biofilms, also die
Oberflache bezogen auf das Volumen, einfach abschétzbar. 1.d.R wird dazu schlicht die spezifische
Oberflache der Aufwuchstrédger herangezogen. Die spezifische Biofilmoberflache von granulierter
Biomasse hangt von der Anzahl der Partikel der Biomasse und ihrer PartikelgréRenverteilung ab, die
zudem nur (iber verschiedene Aquivalenzdurchmesser angegeben werden kann. Generell wird fir
granulierte Biomasse von einer spezifischen Biomassenoberflache von etwa 3000 m’m™ ausgegangen
(Zumbragel et al., 2006), was deutlich hoher ist als diejenige der meisten kommerziellen
Aufwuchstrager. Dies ist jedoch nur ein Anhaltspunkt und die spezifische Oberflache von
suspendierter Biomasse ist noch gréfer und noch schlechter abschatzbar. Daher wird vor dem
Hintergrund, dass es sich hier um eine Vergleichsstudie handelt, auf die Flachenbelastung als
Parameter ganzlich verzichtet. Der Einheitlichkeit halber sind alle spezifischen Biomassenbelastungen

bzw. -abbauleistungen auf die Trockensubstanz bezogen angegeben.

3.1.1 Ursprung und Charakteristika der Biomassen

Ein SBR enthielt suspendierte Biomasse, die einem DEMON®-Reaktor aus Heidelberg entstammte,
einem groftechnischen PNA-SBR zur Behandlung von Schlammzentrat, der seit Jahren sehr stabil lief
und sehr gute Abbauleistungen aufwies (vgl. Kapitel 1.2.3, S. 15). Der andere SBR enthielt granulierte

Biomasse, teils aus einem Granula-Reaktor in Rotterdam, der ersten grofitechnischen PNA-Anlage
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(vgl. Kapitel 1.2.3, S. 15) und teils die grobe Siebfraktion (> 1 mm) aus dem DEMON®-Reaktor in
Heidelberg. In Tabelle 3-2 ist die GroRenverteilung der beiden Biomassen gegentiibergestellt. Beide
waren vor dem Versuchszeitraum Uber 6 Monate an den Laborreaktorbetrieb akklimatisiert worden.

Tabelle 3-2 PartikelgroRenverteilung der suspendierten und granulierten Biomasse und deren Biomassekonzentration

wahrend des Versuchszeitraums. Gegeben ist der Mittelwert (aus 5 Messungen wahrend des 6-monatigen
Temperaturgradienten) von deere;, dem maximalen Abstand zweier Pixel auf der Projektionsflache der Partikel.

X1o Xso Xao TS im Laborreaktor
DEMON® Heidelberg 286 pm 453 pm 712 pm -
Suspendierte Biomasse 152 pm 364 pm 636 um 08+05¢gl*
Granulierte Biomasse 1024 pym 1386 um 2069 pm 20+05¢gl*t

Die in Tabelle 3-2 aufgefiihrten PartikelgroRen waren in der granulierten Biomasse sehr konstant. Da
der SBR mit suspendierte Biomasse von einem Magnetriihrer durchmischt wurde, kam es hier zu einer
starken mechanischen Beanspruchung, die die Biomasse (ber einen Zeitraum von 5 Monaten
letztendlich zermahlen hat (siehe Abbildung 3-1). Gegen Ende des Versuchszeitraums wurde in dem
Versuch, die Aktivitit zu steigern, zweimal frische Biomasse aus dem DEMON®-Reaktor aus
Heidelberg zugegeben. Da sich diese Zugaben nicht in den PartikelgréfRenanalysen gezeigt haben, war
die zugegebene Biomasse sehr schnell ebenfalls zermahlen (zum Vergleich enthalt Tabelle 3-2 auch
die PartikelgroRenverteilung der Original- Biomasse). Das Zermahlen von Biomasse flihrte zu einem
erhohten Feinanteil und damit erhohtem Austrag an Biomasse. Daraufhin wurde nach dem

Versuchszeitraum der Magnetriihrer durch ein Uberkopfriihrwerk ersetzt.

100%
= = =Woche 1
S0 -----Woche 35
--------- Woche 13
60% —— Woche 22
40%
20%
0%

0 200 400 600 800 1000
PartikelgréBe [um]

Abbildung 3-1 Anderung der PartikelgréRenverteilung im SBR mit Magnetrithrer (suspendierte Biomasse) iiber
einen Zeitraum von 22 Wochen
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Uber den mittleren d,e., den Durchmesser der projektionsflachengleichen Kugel, ergabe sich eine
theoretische spezifische Oberflache von gut 5000 m?m’ fiir die granulierte und 20000 m? m™ fiir die
suspendierte Biomasse. Mit dem mittleren Volumen der Biomasse ergdbe sich eine Oberflache im
Reaktor von etwa 250-350 m? fiir die granulierte und von etwa 300-1000 m?® fiir die suspendierte
Biomasse. Dies sind, wie oben erwéhnt, nur grobe Richtwerte die nicht in den Vergleich

miteinbezogen werden.

Die beiden MBRR unterschieden sich hinsichtlich der verwendeten Aufwuchstrager, deren
Charakteristik in Tabelle 3-3 gegeniibergestellt wird. Zum Einsatz kamen zum einen die 2 mm starken
BiofiImChipTM M und zum anderen die 10 mm starken K3, beide von AnoxKaldnes (Lund,
Schweden). Nachfolgend werden diese als 2mm-Aufwuchstrager (BiofilmChip™ M) und 10mm-
Aufwuchstrager (K3) bezeichnet. Alle Aufwuchstrager stammten aus AnoxKaldnes* Biofarm in
Malmé (vgl. Kapitel 1.2.3, S. 15) und waren daher bereits zu 100% bewachsen. Vor Start des
Versuchszeitraums waren sie tber 6 Monate an den Laborreaktorbetrieb akklimatisiert worden. Der
Fullgrad betrug jeweils 30%, die Sauerstoffkonzentration in beiden MBBR lag wéhrend der gesamten
Versuchsreihe bei 0,1-0,3 mg I,

Tabelle 3-3 Charakteristika der verwendeten Aufwuchstrager und Kenndaten zum Reaktorinhalt

Charakteristika Reaktorkenndaten
Abmessungen Spez. Oberflache  Anzahl Fillgrad  Oberflache TS

BiofilmChip™ M  d=47 x 2,1 mm 1200 m*m’® 480 30 % 3,6m 51gl*

K3 d=25 x 10 mm 500 m*m? 348 30 % 1,5 m? 94¢gl*

Molekularbiologische Untersuchungen (nicht Bestandteil dieser Promotion) zeigten, dass in allen vier
untersuchten Biomassen jeweils die gleichen Spezies dominierten. Die Biomassen kamen zwar aus
verschiedenen Léndern, entstammten jedoch Reaktorsystemen, die alle Faulschlammzentrat bei
Temperaturen > 30°C behandelten. Zudem waren sie vor Beginn des Versuchszeitraumes alle
gleichermaRen an die Laborbedingungen adaptiert worden. Dazu waren die Laborreaktoren mit héher
konzentriertem synthetischem Abwasser zunéchst fur 25 Wochen bei 30°C und fiir weitere 10 Wochen
bei 20°C betrieben worden. Vorherrschende AnAOB waren Candidatus Brocadia sp. 40, AOB

Nitrosomonas europaea und Nitrosomonas sp. JL21 und NOB Candidatus Nitrospira defluvii.

3.1.2  Versuchsbedingungen in den Laborreaktoren

Wie eingangs erwédhnt, umfasst der hier beschriebene Versuchszeitraum den Betrieb der
Laborreaktoren wahrend des langsamen Temperaturgradienten von 20°C auf 10°C (ber einen
Zeitraum von 20 Wochen, was fir deutsche Kldranlagen als typisch angenommen werden kann.
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Vervollstandigend wurden auch die letzten Wochen Laborreaktorbetrieb bei 20°C und die folgenden
Wochen bei 10°C beschrieben. Zu Beginn des Versuchszeitraums waren alle vier Laborreaktoren
bereits fir zundchst 23 Wochen bei 30°C und fur weitere 10 Wochen bei 20°C an die

Laborbedingungen akklimatisiert worden; allerdings bei hoheren Substratkonzentrationen.

200 25 O 10mm-Aufwuchstriger
° A 2mm-Aufwuchstriager
,_‘3 20 ¢ Granulierte Biomasse
5 - ¢ Suspendierte Biomasse
sy 15 £ — Temperatur
- — = =
[P Ju— @ )
< B g8,
g - 10 é
- [-]
s 50 ° -
=2 b

° -] -]
o0 L] ° [-] [-] -] °
0 0
0 10 20 30 40 50
Versuchszeitraum
[Woche]

Abbildung 3-2 Volumen der Biomasse und der Biofilme (gemessen jeweils iber die Dextranblaumethode) und mittlere
Temperatur in den Laborreaktoren tiber den Versuchszeitraum

Da bei der Bestimmung des TS-Gehalts die Biomasse zerstort wird, wurde der TS-Gehalt der
Laborreaktoren wegen ihres geringen Reaktionsvolumens nur selten bestimmt. Daher war der TS-
Gehalt, auch wenn er in den folgenden Kapiteln als Berechnungsgrundlage fiir Biomassenspezifische
Umsatzraten dient, nicht geeignet um den Verlauf des Biomassengehalts in den Laborreaktoren
darzustellen. In Abbildung 3-2 ist daher das Volumen der Biomasse (gemessen (ber die
Dextranblaumethode, vgl. Kapitel 2.3, S. 27), als Indikator fiir die Menge an Biomasse in den

einzelnen Laborreaktoren, Giber den Versuchszeitraum dargestellt.

Wéhrend das Volumen der Biofilme auf den Aufwuchstrdgern konstant war, nahm das der
granulierten Biomasse uber den Versuchszeitraum deutlich ab. Die Anderung des Volumens der
granulierten Biomasse von 150mll* auf 70 mll* entsprach einer Anderung des
Trockensubstanzgehaltes von 2,6 g I auf 1,3 g I". Dabei handelt es sich jeweils um eine Halbierung
der Menge, was auch belegt, dass die Volumenmessung (ber die Dextranblaumethode den

Biomassengehalt sehr gut wiedergibt.

Die Abnahme selbst zeigt dass die Biomasse deutlich langsamer nachwuchs als sie mit dem Ablauf

ausgetragen wurde; im SBR-Betrieb war also kein vollstdndiger Biomassenriickhalt méglich.
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Das Volumen der suspendierten Biomasse war insgesamt am niedrigsten. Es unterlag Schwankungen,
die durch die oben beschriebenen Biomassenzugaben bedingt waren, welche den Austrag aber nur

kurzzeitig ausgleichen konnten.
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Abbildung 3-3 Sauerstoffkonzentration und mittlere Temperatur in den Labor-SBR (links) und den Labor-MBBR
(rechts) Uber den Versuchszeitraum

Die Sauerstoffkonzentration in den einzelnen Laborreaktoren war wéhrend des Temperaturgradienten
in allen vier Laborreaktoren héher als zu Beginn und Ende des Versuchszeitraums (Abbildung 3-3).
Die niedrige Sauerstoffkonzentration zu Beginn war dadurch bedingt, dass noch vor Beginn des
Versuchszeitraumes  versucht worden war, die Nitratproduktion durch Absenken der
Sauerstoffkonzentration zu reduzieren. Da diese Malinahme nicht zum gewiinschten Erfolg flhrte,
wurde die Sauerstoffkonzentration um Woche 10 wieder angehoben. Am Ende des Versuchszeitraums
wurde die Sauerstoffkonzentration gesenkt, um der zunehmenden Akkumulation von Nitrit im Ablauf

der Laborreaktoren (vgl. Kapitel 3.2.1, S. 35) entgegenzuwirken.

In den beiden Labor-MBBR lag die mittlere Sauerstoffkonzentration wdéhrend des
Temperaturgradienten bei etwa 0,3 mg I'*. Im Labor-SBR mit granulierter Biomasse lag sie noch bei
0,1 mg I und im Labor-SBR mit suspendierter Biomasse bei 0,05 mg I™*. Bei den Labor-SBR lagen
die Tagesmittelwerte auch wegen des SBR-Betriebs, also aufgrund der unbeliifteten Phasen, niedriger.
Fir den Zeitraum des Temperaturgradienten beliefen sich die Sauerstoffkonzentrationen wéhrend der
beliifteten Phasen auf etwa 0,2 mg I im Labor-SBR mit granulierter Biomasse und 0,1 mg I im

Labor-SBR mit suspendierter Biomasse.
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3.2 Auswirkungen des Temperaturgradienten Sommer-Winter

Teile der in diesem Kapitel vorgestellten Ergebnisse (bezlglich den 10mm-Aufwuchstragern) wurden unter dem Titel ,Low
Temperature Partial Nitritation/Anammox in a Moving Bed Biofilm Reactor treating low strength Wastewater* in Environmental
Science & Technology verdffentlicht (Gilbert et al., 2014b)

Der Einfluss des jahreszeitlichen Temperaturgradienten von 20°C im Sommer zu 10°C im Winter
wurde in allen vier Reaktorsystemen parallel simuliert. In den folgenden Kapiteln werden zunéchst die
Auswirkungen des Temperaturgradienten (Kapitel 3.2.1) auf die einzelnen Reaktorsysteme vorgestellt
und die Umsatzleistung der Laborreaktoren (Kapitel 3.2.2) sowie die ex-situ gemessenen Umsatzraten
der einzelnen Prozesse (Kapitel 3.2.3) vorgestellt (vgl. auch Tabelle 3-1 zur Ubersicht tber das
Temperaturregime in den Laborreaktoren). Eine vergleichende Bewertung und Diskussion erfolgt in
Kapitel 3.2.4.

3.2.1 Konzentrationsprofile in den Laborreaktoren

Das Verhalten der einzelnen Reaktorsysteme wahrend der sinkenden Temperatur ist hier anhand der
Konzentrationen im Ablauf des jeweiligen Laborreaktors dargestellt. Wegen der Regulierung der
hydraulischen Verweilzeit zur Anpassung der Ammoniumkonzentration im Ablauf war die
Ammoniumkonzentration recht stabil im Bereich von 10 mgl™. Auf die Umsatzraten der

Reaktorsysteme in den darauffolgenden Kapiteln eingegangen.
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Abbildung 3-4 Konzentrationen im Ablauf des Labor-SBR mit suspendierter Biomasse wahrend des
Temperaturgradienten

Die in Abbildung 3-4 dargestellten Konzentrationsverldufe zeigen, dass unterhalb von etwa 15°C (in
Woche 13) Nitrit im Ablauf des Laborreaktors mit suspendierter Biomasse akkumulierte. Bei héheren
Temperaturen war kein Nitrit nachweisbar gewesen. Gleichzeitig lagen die Nitratkonzentrationen grob
bei 20 mgN I}, was bei 50 mgN I Ammonium im Zulauf und etwa 10 mgN I Ammonium im Ablauf

etwa 50 % des umgesetzten Ammoniums entsprach. Damit lag dieser Wert deutlich héher als die 11%
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Nitrat, die bei der Umsetzung der idealen PNA-Stochiometrie (56 % via Nitritation fir das
stochiometrische Verhaltnis 1 : 1,3 fir Ammonium : Nitrit bei Anammox) entstehen wiirden. Dennoch
wurden bei den vergleichsweise niedrigen Temperaturen von 15-20°C immerhin mindestens 50 % des
Ammoniums nicht bis zum Nitrat oxidiert, sondern vollstdndig aus der flissigen Phase eliminiert.
Gerade wegen des bereits erwadhnten Zermahlens der Biomasse (vgl. S. 31/31) konnte eine
heterotrophe Denitrifikation nicht ganz ausgeschlossen werden. Ihr Anteil an der Stickstoffelimination

wurde jedoch im Vergleich zu Anammox als gering eingestuft.

Wahrend der Temperaturabsenkung von 15°C auf 14°C, was einem Zeitraum von 2 Wochen
entsprach, stieg die Nitritkonzentration im Ablauf auf 20 mgNI™ an. Zeitgleich ging die
Nitratkonzentration auf deutlich unter 10 mgN 1™ zuriick. Damit war quasi die gesamte Nitritoxidation
im Laborreaktor unterbunden worden; die Nitratproduktion war durch Nitritproduktion ersetzt worden.

Bei 10°C machte die Nitritproduktion mit etwa 30 mgN I™* iber 70 % des Ammoniumabbaus aus.

Bei einer Gesamtbetrachtung des Verlaufs der Nitratkonzentration in Abbildung 3-4 scheint es, als
zeichnete sich ein Rickgang der Nitratproduktion ab, bevor Nitrit im Ablauf des Laborreaktors

nachgewiesen werden konnte.
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Abbildung 3-5 Konzentrationen im Ablauf des Labor-SBR mit granulierter Biomasse wéhrend des
Temperaturgradienten

Die Konzentrationsverldufe in Abbildung 3-5 zeigen ein dhnliches Bild fur die granulierte Biomasse,
wie es bei der suspendierten Biomasse beobachtet worden war: Die mit rund 20 mgN I ebenfalls
betrachtliche Nitratproduktion war zunéchst stabil. Mit fallender Temperatur war dann ein Rlickgang
der Nitratkonzentrationen zu beobachten, der auch im zeitlichen Verlauf mit demjenigen bei der
suspendierten Biomasse Ubereinstimmte. Die Akkumulation von Nitrit begann hier allerdings deutlich
spater. Erst bei etwa 12°C (Woche 20) wurde Nitrit im Ablauf des Laborreaktors mit granulierter
Biomasse nachgewiesen. Die Nitritproduktion machte dann mit etwa 30 mgN I auch hier iiber 70 %

des Ammoniumabbaues aus.

36



Ergebnisse und Diskussion

Dass sich in beiden SBR-Systemen eine ricklaufige Nitratkonzentration abzeichnete noch bevor Nitrit
nachgewiesen werden konnte, weist auf eine riicklaufige Nitritoxidation hin. Da anteilig immer
weniger Nitrat entstand, wurde vermutlich zunehmend Nitrit via Anammox verbraucht. Die spéter
einsetzende Nitritakkumulation zeigte den Zeitpunkt an, ab welchem Anammox das verfugbare
(zusatzliche) Nitrit nicht mehr bewaltigen konnte. Dies lag vermutlich sowohl an der zunehmenden
Nitritverfugbarkeit durch die temperaturbedingt ruckldufige Nitritoxidation als auch an einer

temperaturbedingt riicklaufigen Anammoxaktivitat.
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Abbildung 3-6 Konzentrationen im Ablauf des Labor-MBBR mit 2mm-Aufwuchstragern wahrend des
Temperaturgradienten

Das zeitliche Konzentrationsprofil flr den Laborreaktor mit 2mm-Aufwuchstrédgern (Abbildung 3-6)
sah etwas anders aus. Die Nitratkonzentration im Ablauf betrug ebenfalls fast 20 mgN I, war
allerdings stabil wahrend der ersten 20 Wochen. Danach - bei 12°C - kam es zeitgleich zu einem
drastischen Abfall der Nitrat- und Anstieg der Nitritkonzentrationen. Die Nitritproduktion betrug
jedoch nur kurzzeitig 20 mgN I, machte hier also weniger als 50 % des umgesetzten Ammoniums

aus.
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Abbildung 3-7 Konzentrationen im Ablauf des Labor-MBBR mit 10mm-Aufwuchstrégeren wahrend des
Temperaturgradienten

Abbildung 3-7 zeigt die Konzentrationsverlaufe fur den Laborreaktor mit den 10mm-
Aufwuchstragern. Die Nitratkonzentration blieb oberhalb von 12°C stabil, dhnlich dem Laborreaktor
mit den 2mm-Aufwuchstragern. Unterhalb von 12°C lief3 sich auch bei den 10mm-Aufwuchstrageren
plétzlich Nitrit im Ablauf nachweisen, was sich zeitlich mit dem Rickgang der Nitratkonzentration
deckte. Allerdings stieg hier die Nitritkonzentration nur auf etwa 10 mgN I an, was 25 % des
umgesetzten Ammoniums ausmachte. Auch ging die Nitritkonzentration im weiteren Reaktorbetrieb
wieder zuriick, obwohl die Temperatur weiter auf 10°C gesenkt wurde. Bei 10°C wurde dann zwar
wiederholt Nitrit im Ablauf nachgewiesen, allerdings immer <5 mgN I™. Zeitgleich wurden weniger

als 25 % des umsetzten Ammoniums als Nitrat wiedergefunden.

Diese Akkumulation von Nitrit wurde in allen Reaktorsystemen beobachtet und scheint daher
charakteristisch fir die Versuchsbedingungen. Nitrit akkumulierte unterhalb von Temperaturen um die

12°C — mit Ausnahme des Systems mit suspendierter Biomasse bei der es bereits bei 15°C begann.

Der Punkt, ab dem Nitrit nachweisbar wird, zeigt an, dass das verfligbare Nitrit nicht mehr bewaltigt
werden kann. Dass er bei der suspendierten Biomasse viel eher auftrat, deutet darauf hin, dass die
Anammoxkapazitét hier deutlich geringer war als in den anderen Biomassen. Da die Bioaggregate in
der suspendierten Biomasse sehr kleine Durchmesser (Xgo nur 30 % der granulierten Biomasse, vgl.
Tabelle 3-2) hatten, war hier der Anteil an anaerobem Volumen in der gesamten Biomasse deutlich

niedriger als in der gréberen granulierten Biomasse und den Biofilmen auf den Aufwuchstragern.

Die Nitratproduktion war in den MBBR-Systemen, also mit den Aufwuchstrégern, sehr viel stabiler
als in den SBR-Systemen. Das deutet darauf hin, dass die Erneuerungsraten in den SBR-Systemen, in

welchen sehr viel hohere Scherbeanspruchung herrscht, hoher waren. In den Biofilmen auf den
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Aufwuchstragern waren die NOB besser geschitzt und wurden trotz nachlassender Aktivitat bei

sinkenden Temperaturen nicht ausgeschwemmt.

3.2.2 Umsatzleistung der Laborreaktoren

Die Umsatzleistung der einzelnen Laborreaktoren wahrend des Temperaturgradienten ist in Abbildung
3-8 direkt als Funktion der Temperatur in den Laborreaktoren aufgetragen. Daraus geht hervor, dass

der Ammoniumabbau mit sinkender Temperatur deutlich zurlickging.
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Abbildung 3-8 In-situ Ammoniumabbau in den vier untersuchten Reaktorsystemen als Funktion der Temperatur im
Laborreaktor

3.2.3 Spezifische Umsatzraten der einzelnen Prozesse

In regelméaRigen Aktivitatsmessungen, flr welche Biomasse aus den Laborreaktoren entnommen
wurde, wurden unter definierten Bedingungen die spezifischen Umsatzraten fiir Ammoniumoxidation,

Anammox und Nitritoxidation einzeln gemessen.

Im Folgenden sind die Ergebnisse dieser Aktivitdtsmessungen Uber der Temperatur im Laborreaktor
zum Zeitpunkt der Aktivitatsmessung aufgetragen. Dargestellt sind immer die Ergebnisse sowohl von
den Aktivitdtsmessungen, welche bei 20°C durchgefuhrt wurden als auch von denen, welche bei 10°C

durchgefuhrt wurden. Die gemessenen Raten sind jeweils auf das Reaktorvolumen bezogen.
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Abbildung 3-9 Ex-situ Ammoniumoxidationsraten, die mit Biomasse aus den Laborreaktoren bei 20°C (links) und bei
10°C (rechts) gemessen wurden, aufgetragen tber der Temperatur im Laborreaktor zum Zeitpunkt der Messung

Die ex-situ Ammoniumoxidationsraten, gemessen bei 20°C (Abbildung 3-9 links), waren in etwa
doppelt so hoch wie diejenigen, die bei 10°C gemessen wurden (Abbildung 3-9 rechts). Dies geht aus
der unterschiedlichen Skalierung der beiden Diagramme deutlich hervor. Die Anderung der in-situ
Reaktortemperatur, die auf den jeweiligen X-Achsen dargestellt ist, hatte jedoch keine Auswirkung
auf die ex-situ Ammoniumoxidationsraten. Sie waren bei allen untersuchten Biomassen konstant, d.h.
bei 10°C in-situ Reaktortemperatur nicht niedriger als bei 20°C Reaktortemperatur. Bei den 2mm-
Aufwuchstrégeren gab es deutliche Schwankungen, aber es zeigte sich kein Trend in Abhangigkeit des
Temperaturgradienten. Gleiches gilt fur die bei 10°C gemessenen ex-situ Raten und auch fiir die
10mm-Aufwuchstrager. Bei der suspendierten und der granulierten Biomasse waren die gemessenen
Raten oberhalb von 12-13°C Reaktortemperatur etwas hoher als unterhalb, aber nur in geringem

AusmaR.

Dies deckt sich mit der Beobachtung, dass der in-situ Ammoniumabbau in den Laborreaktoren nur mit
der Temperatur abnahm. Es kam zu keinem Zeitpunkt bzw. bei keiner Temperatur zu einer drastischen
Anderung der ex-situ Ammoniumabbauraten — und zwar weder des Gesamtumsatzes in den
Laborreaktoren noch der spezifischen Umsatzraten in den Aktivitdtsmessungen. Die
Ammoniumoxidation folgt also im Temperaturbereich zwischen 10°C und 20°C einer deutlichen
Temperaturabhéngigkeit. Weitere Beeintrdchtigungen der AOB wie Auswaschen oder Inaktivierung

waren nicht zu erkennen.
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Abbildung 3-10 Ex-situ Anammoxraten, die mit Biomasse aus den Laborreaktoren bei 20°C (links) und bei 10°C
(rechts) gemessen wurden, aufgetragen Giber der Temperatur im Laborreaktor zum Zeitpunkt der Messung

Die in Abbildung 3-10 Uber der Reaktortemperatur aufgetragenen ex-situ Anammoxraten lagen
deutlich niedriger als die ex-situ Ammoniumoxidationsraten in Abbildung 3-9. Auch waren die bei
20°C gemessenen ex-situ Anammoxraten (links) teilweise deutlich mehr als doppelt so hoch wie die

bei 10°C gemessenen (rechts), wie aus den Skalierungen der Diagramme hervorgeht.

Zudem zeigten die ex-situ Anammoxraten eine eindeutige Anderung in Abhingigkeit des
Temperaturgradienten. Dies wurde besonders bei den Messungen bei 20°C sehr deutlich. Unterhalb
von 13°C gingen sie bei den beiden Aufwuchstrdgern und bei der granulierten Biomasse deutlich
zuriick. Bei der suspendierten Biomasse begann dieser Riickgang bei deutlich h6heren Temperaturen,
was sehr gut mit den in Kapitel 3.2.1 vorgestellten in-situ Konzentrationsprofilen in den jeweiligen

Laborreaktoren korreliert.

Bei den bei 10°C gemessenen ex-situ Anammoxraten (rechts) ist dieser Verlauf weniger deutlich.
Allerdings waren die Raten bei 10°C Messtemperatur sehr niedrig und gerade bei der suspendierten

Biomasse konnte in den meisten Messungen kaum Anammoxaktivitit gemessen werden.

Ein anderer Trend zeigte sich jedoch bei den 10°C-Messungen, der bei den 20°C-Messungen nicht
auftrat. Die ex-situ Anammaoxraten der 10mm-Aufwuchstrager stiegen bei 10°C Reaktortemperatur an
und erreichten wieder etwa 60 % der hdchsten bei 10°C Messtemperatur gemessenen Raten (siehe
verbundene Markierungen in Abbildung 3-10 rechts). Zum Vergleich lag das Minimum der ex-situ
Raten bei 10°C Messtemperatur, gemessen wahrend 11°C im Reaktor, bei nur 20 % des Maximums
bei 10°C Messtemperatur. Dieser Anstieg wurde bei 20°C Messtemperatur nicht beobachtet. Er
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bestétigte jedoch die Beobachtungen im Laborreaktor (vgl. Abbildung 3-7). Die Nitritakkumulation
erreichte dort ihr Maximum als die Reaktortemperatur bei 11,5°C lag und war bei niedrigeren

Temperaturen wieder riicklaufig.

Dieser Anstieg der ex-situ Anammoxraten bei 10°C Messtemperatur wahrend diejenigen bei 20°C
Messtemperatur weiter riicklaufig waren deutet auf eine Anpassung des Metabolismus der AnAOB
hin. Molekularbiologische Messungen (Next Generation Sequencing, nicht Bestandteil dieser
Promotion) zeigten, dass keine Anderung in der AnAOB Population stattfand, d.h. es wurde immer
nur eine Spezies gefunden, die auch keinen mengenméaRigen Anderungen unterlag. Damit hat die eine
Spezies AnNAOB ihren Metabolismus an die niedrigen Temperaturen anpassen kdnnen, was sich daran
zeigte, dass nur die bei 10°C gemessenen Anammoxraten anstiegen. Zudem wurde dies nur bei den
10mm-Aufwuchstrdgern beobachtet und ist daher wahrscheinlich auf die hohe Biofilmdicke
zuruckzufiihren. In den anderen drei Biomassen waren wegen der geringeren Biofilmdicke bzw.
PartikelgroRe die Bedingungen fir Anammox moglicherweise nicht ausreichend anaerob, als dass sich

dieser Effekt hatte zeigen kénnen.
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Abbildung 3-11 Ex-situ Nitritoxidationsraten, die mit Biomasse aus den Laborreaktoren bei 20°C (links) und bei 10°C
(rechts) gemessen wurden, aufgetragen Giber der Temperatur im Laborreaktor zum Zeitpunkt der Messung

Die bei 20°C Messtemperatur gemessenen ex-situ Nitritoxidationsraten in Abbildung 3-11 links lagen
wiederum etwa doppelt so hoch wie die bei 10°C gemessenen (rechts). Sie zeigten, auRer bei der
suspendierten Biomasse, alle ein Maximum. Bei der granulierten Biomasse lag das Maximum
zwischen 14°C und 16°C, bei den 2mm-Aufwuchstragern lag es bei 14°C und bei den 10mm-
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Aufwuchstrégern bei 13-14°C. Die bei 10°C Messtemperatur gemessenen ex-situ Nitritoxidationsraten

in Abbildung 3-11 links bestatigen dies, allerdings weniger ausgepragt.

Damit verschob sich das Maximum der Nitritoxidationsraten von der granulierten Biomasse Uber die
2mm-Aufwuchstrager zu den 10mm-Aufwuchstragern, also mit zunehmender Biofilmdicke, hin zu
niedrigeren Reaktortemperaturen. Dies bestétigt die Vermutung, dass NOB in den SBR-Systemen mit
hoherer Scherbeanspruchung leichter ausselektiert werden, bzw. sich bei nachlassender Aktivitat im

Biofilm langer halten.

3.24 Fazit: Auswirkungen des Temperaturgradienten Sommer-Winter

In diesem Zwischenfazit wird zusammenfassend der Zeitraum der Temperaturreduktion von 20°C auf
10°C diskutiert. In den nachfolgenden Kapiteln werden die Zeitrdume des Reaktorbetriebs bei
konstant 20°C (Kapitel 3.3) und konstant 10°C (Kapitel 3.4) vorgestellt. Am Ende folgt in Kapitel 3.6

eine abschliefende Zusammenfassung des gesamten Reaktorbetriebs.

Der Temperaturgradient in den Laborreaktoren hatte einen deutlichen Effekt auf die beteiligten
Prozesse. Nicht nur die Umsatzleistung und die Effizienz der Reaktorsysteme selbst lieen nach.
Teilweise verschob sich die Temperaturabhéangigkeit der einzelnen Prozesse. Vor allem bei Anammox
und der Nitritoxidation traten Einbriiche auf, die (ber die Temperaturabhangigkeit der Prozesse
hinausging: Die immer weiter reduzierte Temperatur beeinflusste die einzelnen Prozesse soweit, dass

sich die Anderungen auch in den ex-situ Aktivitatsmessungen signifikant wiederspiegelten.

Die Umsatzraten nahmen, wie es zu erwarten war, mit sinkender Temperatur ab. Dies ist in erster Line
auf die Temperaturabhangigkeit der Ammoniumoxidation zuriickzufiihren, die zumindest in PNA-
Systemen bei Temperaturen wvon > 30°C als geschwindigkeitslimitierend gilt. Die
Ammoniumoxidation selbst wurde als einziger Prozess nicht tiber ihre Temperaturabhangigkeit hinaus

durch die sinkende Temperatur beeintrachtigt.

Demnach war das Toleranzfenster der AOB gegenlber Temperatur entweder grofRer oder insgesamt
bei niedrigeren Temperaturen angesiedelt als das der NOB, die ja durch die sinkende Temperatur stark
beeintrachtigt wurden. In einer anderen Vergleichsstudie wurde auch fiir AOB ein etwas niedrigeres
Temperaturoptima als NOB (Grunditz and Dalhammar, 2001) nachgewiesen — auch wenn AOB sonst
eher eine steilere Temperaturabhangigkeit (Hunik, 1993; Knowles et al., 1965) attestiert wird als
NOB. Allerdings wurden diese Aussagen auf Grundlage eines Vergleichs von Nitrosomonas und
Nitrobacter erhoben und in allen hier vorherrschenden Systemen wurden nur Nitrospira gefunden.
Aber auch die hier beschriebenen Aktivitatsmessungen zeigten eigentlich fur die Ammoniumoxidation

eine starkere Temperaturabhéngigkeit an als fur die Nitritoxidation (vgl. Kapitel 3.5, S. 57).
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Zudem waren die AOB vor allem resistenter gegeniiber der dauerhaften Temperaturabsenkung als die
NOB. Blackburne et al. (2007a) konnten bereits zeigen, dass NOB durch Temperaturdnderungen
deutlich gehemmt wurden, wenn diese dauerhaft waren — wahrend die gleichen

Temperaturdnderungen in kurzzeitigeren Versuchen keinen Effekt hatten.

Die langsam sinkende Temperatur fihrte weiter in allen untersuchten Systemen zu einer ausgeprégten
Nitritakkumulation. Das zeigt, dass zumindest bei den niedrigen Temperaturen nicht die Produktion
von Nitrit, also die Ammoniumoxidation, sondern der Verbrauch von Nitrit der limitierende Schritt ist.
Die Nitritakkumulation im niedrigen Temperaturbereich ist, wie auch die Bedeutung des geldsten

Sauerstoffs, nachfolgend fur sich diskutiert.

Nitritakkumulation bei niedrigen Temperaturen

Die angesprochene Nitritakkumulation wurde in allen Laborreaktoren beobachtet, auch wenn sie im
SBR mit suspendierter Biomasse bereits bei deutlich héheren Temperaturen begann und bei dem
MBBR mit den 10mm-Aufwuchstrdgern geringer ausfiel. Auch in anderen Forschungsarbeiten zu
PNA im Hauptstrom wurde im gleichen Temperaturbereich eine Akkumulation von Nitrit beobachtet.
So akkumulierte z.B. nach einer abrupten Temperaturabsenkung von 12°C auf 9°C bei suspendierter
Biomasse Nitrit (Hu et al., 2013). Im Biofilm basierten SBR (Dosta et al., 2008) sowie in einem
Scheibentauchkérper mit maximaler Biofilmdicke von 3 mm (de Clippeleir et al., 2013) akkumulierte
Nitrit bereits bei 15°C sowie in einem MBBR mit anderen, ebenfalls 10 mm starken Aufwuchstragern
(K1 von AnoxKaldnes) bei 10-16°C (Persson et al., 2013). Allerdings entstammen diese Daten keinem
direkten Vergleich und erstere Arbeit beschreibt eine Anammox-angereicherte Kultur unter sehr
definierten Bedingungen, waéhrend in letzteren Arbeiten kommunales Abwasser vorbehandelt und
verdunnt bzw. industrielles Abwasser direkt verwendet wurde. Dennoch bestétigen die dort gemachten
Beobachtungen, dass bei PNA-Systemen eine Nitritakkumulation unterhalb von Temperaturen im

Bereich von 10-15°C zu erwarten ist.

Da die Nitritakkumulation in allen vier untersuchten Laborreaktoren sowohl mit einer Reduktion der
Anammox- als auch der Nitritoxidationsraten korrelierte, ist ihre Ursache nicht eindeutig zuzuweisen.
Da, mit Ausnahme der suspendierten Biomasse, die Nitritoxidationsraten jeweils bei ca. 2°C oberhalb
dem Start der Nitritakkumulation einen Peak hatten, ist die nachlassende Nitritoxidation sehr
wahrscheinlich der primére Ausloser gewesen. Dies deckt sich mit der wiederholt auch in anderen
Reaktorsystemen zur Nitrifikation beobachteten Nitritakkumulation bei niedrigen Temperaturen (Kim
et al., 2006; Malhi and McGill, 1982; Randall and Buth, 1984; Wortman and Wheaton, 1991). In
Detailstudien wurde gezeigt, dass die unterhalb von 12-14°C nachlassende Nitritoxidation die Ursache
dafiir ist (Randall and Buth, 1984). Da dies genau der Temperaturbereich ist, in welchem es in allen
hier beschriebenen PNA-Systemen zu einer Nitritakkumulation kam, kann davon ausgegangen

werden, dass diese hier ebenfalls durch die abrupt nachlassende Nitritoxidation hervorgerufen wurde.
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Die ex-situ Aktivitatsmessungen zeigten passend zu dieser Theorie einen sehr rapiden Abfall der
Nitritoxidationsraten an, nachdem der oben erwéhnte Peak unterschritten war. Offensichtlich war eine
filir NOB kritische Temperatur unterschritten worden. Nachdem wéhrend héherer in-situ Temperaturen
bei den ex-situ Messungen bei 10°C durchaus Nitritoxidation gemessen wurde, scheinen NOB
kurzzeitig niedrigere Temperaturen zu tolerieren. Nachdem jedoch die in-situ Temperatur unter diese
kritische Temperatur von 12-14°C fiel, stellten die NOB ihren Stoffwechsel ein, was an dem rapiden
Abfall der ex-situ Nitritoxidationsraten zu sehen ist und eben zu der Nitritakkumulation in den

Laborreaktoren fiihrte.

Die Anammoxraten waren in diesem Temperaturbereich bereits riicklaufig. Darlber hinaus leiden
ANnAOB bekanntlich unter erhdhten Nitritkonzentrationen (Dapena-Mora et al., 2007; Egli, 2003; Lotti
et al.,, 2012; Scaglione et al., 2012; Strous et al., 1999), wodurch diese plétzlich erhohte
Nitritverfligbarkeit zu einer zusatzlichen Hemmung des Anammoxprozesses flihrte. Fiir einen reinen
Anammoxreaktor bei 10°C wurde eine Reduktion der Anammoxaktivitat um rund 75% in Folge einer
Nitritakkumulation berichtet (Lotti et al., 2014). Daher muss flr eine stabile Implementierung von
PNA im Hauptstrom kommunaler Klaranlagen, diese Nitritakkumulation unbedingt vermieden
werden. Einen Teil kdnnten denitrifizierende Bakterien dazu beitragen, die bei der Behandlung von
realem, kohlenstoffhaltigem Abwasser ebenfalls auftreten werden und die die Nitritakkumulation
abpuffern kénnen (Willers et al., 1993). Aber um die Nitritakkumulation aktiv zu reduzieren, miissen
NOB schon bei hoheren Temperaturen sicher unterdriickt werden kénnen. Da jedoch sogar in einem
PNA-Laborreaktor, in welchem keine NOB gefunden wurden, bei diesen Temperaturen eine
Nitritakkumulation beobachtet wurde (Hu et al., 2013) kann diese selbst bei niedrigerer NOB-Aktivitat
nicht mit Sicherheit ausgeschlossen werden. Zudem wurde von Nitritakkumulation bei gleichzeitig
zunehmender NOB-Aktivitat berichtet (de Clippeleir et al., 2013). Daher muss auflerdem die
Anammoxkapazitdt der Biomasse maximiert werden, um diese Nitritakkumulation abzufangen und
naturlich um die gesamte Umsatzleistung zu erhthen. Denn Anammox war der limitierende Schritt,

schlieflich wurde Nitrit auch bei niedrigeren Temperaturen noch zuverléssig produziert.

Dass niedrige Temperaturen NOB stédrker einschranken als AOB, ist bereits vor einigen Jahren
vermutet worden (Kim et al., 2006). Dies steht im Widerspruch zur generellen Annahme, dass niedrige
Temperaturen AOB stérker einschranken als NOB. Diese Annahme basiert auf Wachstumskinetiken
von Nitrobacter und Nitrosomonas (Hunik et al., 1994; Knowles et al., 1965; Quinlan, 1980). Sie hat
sich gehalten - obwohl seit Jahren bekannt ist, dass nicht Nitrobacter, sondern Nitrospira die in vielen
Abwassersystemen vorherrschenden NOB sind (Sarkenburg et al.,, 2011). Das ist umso
bemerkenswerter, da seit vielen Jahren in verschiedenen Nitrifikationssystemen von
Nitritakkumulation bei niedrigen Temperaturen berichtet wird (Kim et al., 2006; Malhi and McGill,
1982; Randall and Buth, 1984; Wortman and Wheaton, 1991).
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Der Vergleich der Laborreaktoren untereinander zeigte, dass die Nitritakkumulation umso friher
begann und umso starker ausgepragt war, je kleiner die Aggregate waren. Dies deutet darauf hin, dass
ein grolerer Anteil an konstant anaeroben (Kern-)Schichten positiv ist, weil das den Anammoxprozess
begiinstigt. Dies deckt sich mit dem WVergleich der bisher publizierten Ergebnisse anderer
Forschungsgruppen: Nitritakkumulation tritt bei vergleichbar niedrigen Temperaturen ein, wenn die
Biomasse eine hohe Anammoxkapazitit aufweist. Bei den hier untersuchten Systemen trat die
Nitritakkumulation im MBBR mit den 2mm-Aufwuchstragern bei der gleichen Temperatur und in
gleichem AusmaR auf wie im SBR mit granulierter Biomasse. Ein Vergleich der Abmessungen dieses
Aufwuchstragers und der PartikelgroRenverteilung dieser Biomasse legt nahe, dass dies auf eine sehr
ahnliche Verteilung von aeroben zu anaerobem Anteil der Biomasse im Aggregat zurtickzufiihren ist.
Im MBBR mit den 10mm-Aufwuchstrégern, die einen deutlich gréReren anaeroben Anteil boten,

akkumulierte Nitrit erst bei niedrigeren Temperaturen und in viel geringerem AusmalR.

Die ex-situ Messungen zeigten auBerdem, dass sich im Biofilm auf den 10mm-Aufwuchstrégern
Anammox an die niedrigen Temperaturen adaptieren konnte. Die bei 10°C gemessenen
Anammoxraten stiegen an, nachdem die in-situ Temperatur unter 11°C sank. Gleichzeitig ging die
Nitritkonzentration im Laborreaktor zurtick (Abbildung 3-12). Eine solche Adaption wurde bislang in
keiner anderen Studie beobachtet und auch die anderen drei Laborreaktoren zeigten ein anderes
Verhalten. Im anderen MBBR, mit dem Biofilm auf den 2mm-Aufwuchstragern, ging zwar unterhalb
von 11°C die Nitritproduktion ebenfalls leicht zuriick (vgl. Abbildung 3-6), aber es wurde kein
Anstieg der Anammoxraten beobachtet (vgl. Abbildung 3-10). Im SBR mit suspendierter Biomasse
war ebenfalls ein Rickgang der Nitritproduktion zu beobachten, der jedoch auf wieder ansteigende

Nitritoxidation zurtickzufiihren war.

Der deutlichste Unterschied zwischen dem Biofilm, in welchem sich Anammox an niedrige
Temperaturen adaptieren konnte, und den anderen untersuchten Biomassen, ist die Biofilmdicke. Da
die Sauerstoffzehrung zu diesem Zeitpunkt in allen vier Laborreaktoren sehr gering war, lag die
Sauerstoffkonzentration auf einem ahnlichen Niveau (Tagesmittelwerte von 0,1 — 0,2 mg I'l), was den
obligat anaeroben Anammoxbakterien geschadet hat. Damit bot nur das Innere des dicken Biofilms

auf den 10mm-Aufwuchstragern ein anaerobes Milieu als VVoraussetzung fiir Anammox.
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Abbildung 3-12 Vergleich von ex-situ Anammoxrate bei 10°C Messtemperatur (links) und in-situ Nitritkonzentration
(rechts) im in-situ Temperaturbereich <14°C mit den 10mm-Aufwuchstragern.

Der Rickgang der Nitratproduktion, der in allen Laborreaktoren beobachtet wurde, war in den SBR
irreversibel; auch nachdem die Temperatur wieder bei 20°C war, wurde quasi kein Nitrat mehr
produziert (Tabelle 3-4). Dies bedeutet, dass die NOB sich nicht von dem Temperaturschock erholen
konnten. In den MBBR dagegen war die anteilige Nitratproduktion nach dem Temperaturgradienten
sogar leicht hoher als zuvor (Tabelle 3-5). Aus diesem Unterschied lasst sich schlielien, dass die
inaktiven NOB aus den SBR ausgeschwemmt wurden, wéhrend die im Biofilm fixierte NOB in den

MBBR bei htheren Temperaturen ihre Aktivitat wieder aufnahmen.

Dass sich NOB in den SBR wahrend der ansteigenden Temperatur nicht wieder durchsetzen konnten,
liegt auch an der Umsetzung einer Beluftungsstrategie zur gezielten Unterdriickung von NOB in
diesen Reaktoren. Die Erkenntnisse, auf denen diese Beliiftungsstrategie beruht, sind in Kapitel 4.1

beschrieben.

Bedeutung des geldsten Sauerstoffs

Die oben erwéhnte Beliftungsstrategie konnte noch nicht wahrend der hier beschriebenen
Versuchsreihe zum Temperaturgradienten umgesetzt werden, da die Versuchsreihe zu eben dieser
Beluftungsstrategie zeitgleich durchgefiihrt wurde. AuRBerdem war die Bauweise des Labor-SBR (vgl.
Kapitel 2.1.1), der zundchst mit einem Magnetrihrer durchmischt worden war nicht optimal. Mit dem
kleinen Rihrstab (20x40 mm, oval) war eine hohe Drehzahl (200 min™) notwendig um die Biomasse
zu bewegen, was wiederum flr einen hohen Sauerstoffeintrag Uber die Wasseroberflache flhrte.
Durch den Wechsel zu einem Uberkopfriinrwerk mit drei Rihrblattern (50x50 mm) konnte die
Biomasse auch mit einer niedrigeren Drehzahl (100 min™) durchmischt werden. Dies senkte die
Sauerstoffeintragsrate bei 10°C um rund 20 % (vgl. Tabelle 2-1). Zusatzlich wurde der Labor-SBR

dann auch an die Stickstoffversorgung angeschlossen (vgl. Abbildung 2-5), wodurch sich die
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Sauerstoffkonzentration auch gezielt senken liel3. Die Stickstoffversorgung war auch in dem anderen
Labor-SBR sowie die beiden Labor-MBBR, die alle drei Uber eine Gasrezirkulation durchmischt

wurden, notwendig um die Sauerstoffkonzentration bei den niedrigen Temperaturen niedrig zu halten.

Insgesamt stellte die erhdhte Sauerstoffloslichkeit bei den niedrigen Temperaturen in Verbindung mit
der wegen dem langsameren Metabolismus der Bakterien reduzierten Sauerstoffzehrung ein Problem
wahrend der Versuchsreihe dar. Bei den Ammoniumabbauraten von < 20 gNH,"-N m=d* bei 10°C,
betrug die Sauerstoffzehrung <8 mg h™, was deutlich unter der Sauerstoffeintragsrate in die
Laborreaktoren lag (vgl. Tabelle 2-1). Im Vergleich zum durchmischten Zustand lag damit die
Sauerstoffzehrung bei etwa einem Zehntel des Sauerstoffeintrags im geriihrten System und etwa einem
Hundertstel des Sauerstoffeintrags im gasrezirkulierten System. Bei den hier beschriebenen Systemen
wurde dem - mit Ausnahme des gerlihrten SBR - durch konzentrationsreguliertes Ausstrippen des

Sauerstoffs durch Einblasen von Stickstoff entgegengewirkt.

Dieses Problem ist auch anderen Forschungsgruppen, die sich mit PNA bei niedrigen Temperaturen
befassen, bekannt (B. Wett, B. Stinson, S. Murphy, pers. Kommunikation wahrend der WEF/IWA-
Konferenz ,,Nutrient Removal and Recovery* 2013). Mdglicherweise tritt dieses Problem im
Pilotmalistab weniger auf, da das Verhaltnis von Luftvolumenstrom zum Reaktorvolumen feiner
justiert werden kann. Auch die heterotrophe Aktivitat, die beim Betrieb mit realem Abwasser zu

erwarten ist, konnte helfen die Sauerstoffkonzentration zu senken.

Dennoch hebt dieser Punkt die Eignung von MBBR flir PNA bei niedrigen Temperaturen hervor, da in
tiefen Schichten des Biofilms auch bei erhohten Sauerstoffkonzentrationen dauerhaft anaerobes Milieu

gewabhrleistet wird, was Anammox erst méglich macht.
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3.3 Umesatzleistung bei 20°C (Sommer)

In diesem Kapitel wird die Umsatzleistung der verschiedenen Reaktorsysteme bei 20°C beurteilt.
Dazu werden in-situ  Umsatzleistungen der Laborreaktoren und Ergebnisse ex-situ
Aktivitatsmessungen verglichen. Zudem sind jeweils Kenndaten eines Zeitraums bei 20°C vor und
nach dem Durchlaufen des im vorherigen Kapitel 3.2 beschriebenen Temperaturgradienten
gegenubergestellt, um Langzeitwirkungen dieses Temperaturgradienten beurteilen zu kdnnen. Eine

Ubersicht zum zeitlichen Ablauf der Temperaturanderungen ist in Tabelle 3-1 zu finden.

3.3.1 Umsatzleistung der Laborreaktoren

In den folgenden Tabellen sind die Reaktorkenndaten bei 20°C zusammengefasst, wobei jeweils ein
Zeitraum vor dem Temperaturgradienten und ein Zeitraum nach dem Temperaturgradienten
gegenuberstellt sind. Die Daten vom Betrieb bei 20°C nach dem Temperaturgradienten lagen
auflerhalb des hier beschriebenen Versuchszeitraums. Sie wurden nur zur Beurteilung der

Auswirkungen des Temperaturgradienten in diese Gegeniiberstellung mitaufgenommen.

Tabelle 3-4 In-situ Reaktordaten bei 20°C vor dem Temperaturgradienten und 15 Wochen danach (jeweils
Mittelwerte Gber 4 Wochen) fur die suspendierte und die granulierte Biomasse

Suspendierte Biomasse Granulierte Biomasse
20°C (Beginn) 20°C (Ende) 20°C (Beginn) 20°C (Ende)
Ammoniumabbau gN m3d? 6+2 6+2 19+5 8+1
gN kg'TSd* 5+1 6+1 742 4+1
Nitritproduktion % 1+1 33+ 17 NN 33+9
Nitratproduktion % 39+9 2%1 33+12 31

Tabelle 3-5 In-situ Reaktordaten bei 20°C vor dem Temperaturgradienten (Mittelwerte tber 4 Wochen) und 15
Wochen danach (Mittelwert Giber 4 Wochen) fir die beiden Aufwuchstrager

2mm-Aufwuchstrager 10mm-Aufwuchstrager
20°C (Beginn*)  20°C (Ende)  20°C (Beginn*)  20°C (Ende)
Ammoniumabbau gN m3d? 24+9 29+2 39 +19 61 + 20
gN kg'TSd* 542 6+0,4 3+2 742
Nitritproduktion % NN 34+11 NN 1719
Nitratproduktion % 21+10 35+12 25+8 30+12

* fur die Mittelwertbildung wurden nicht die letzten vier Wochen vor dem Temperaturgradienten gewéhlt, da wahrend dieser Zeit
die Sauerstoffkonzentration nicht repréasentativ war.
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Hinsichtlich der Umsatzkapazitat reagierten die einzelnen Systeme sehr unterschiedlich auf den
durchlaufenen Jahreszyklus. Der Ammoniumabbau der suspendierten Biomasse bei 20°C war nach
Durchlaufen des Temperaturgradienten noch auf dem gleichen Niveau wie davor (Tabelle 3-4). Das
war auch der Fall bei den 2mm-Aufwuchstrédgern (Tabelle 3-5). Bei den 10mm-Aufwuchstrager war
der Ammoniumabbau nach dem Durchlaufen des Temperaturgradienten sogar gesteigert (Tabelle 3-5).
Bei der granulierten Biomasse dagegen lag der Ammoniumabbau danach niedriger als davor (Tabelle
3-4). Da hier, anders als bei den drei andere Biomassen, die Biomassenkonzentration im Laborreaktor
wahrend des Temperaturgradienten abgenommen hatte (vgl. Abbildung 3-2, S. 33), war der

Unterschied bei den biomassenspezifischen Raten geringer als bei den volumenbezogenen Raten.

In allen Reaktorsystemen war nach dem Durchlaufen des Temperaturgradienten Nitrit im Ablauf
messbar, was vorher nicht der Fall gewesen war. Dabei verblieben bei der suspendierten und der
granulierten Biomasse (Tabelle 3-4) sowie den 2mm-Aufwuchstrager (Tabelle 3-5) etwas mehr als
30 % des umgesetzten Ammoniums als Nitrit brig. Bei den 10mm-Aufwuchstrdgern war es nur etwa

halb so viel.

Bei der suspendierten und der granulierten Biomasse lag die Nitratproduktion vor dem Durchlaufen
des Temperaturgradienten bei etwas mehr als 30 % und war danach vernachléssigbar. Hier war die
Nitratproduktion durch eine Nitritproduktion ersetzt worden. Bei beiden Aufwuchstragern lag die
Nitratproduktion nach dem Durchlaufen des Temperaturgradienten etwas hoher als davor. In der
zusétzlichen Nitritproduktion und der gesteigerten Nitratproduktion war auch die hohere

Umesatzleistung bei den 10mm-Aufwuchstragern begriindet.

3.3.2 Spezifische Umsatzraten der einzelnen Prozesse

Die einzelnen ex-situ Umsatzraten bei 20°C fur Anammox, Ammoniumoxidation und Nitritoxidation
sind in Tabelle 3-6 fir die suspendierte und die granulierte Biomasse und in Tabelle 3-7 fur die beiden
Aufwuchstrager aufgelistet. Hier sind nur Mittelwerte aus dem Zeitraum vor dem Durchlaufen des
Temperaturgradienten gegeben, da wahrend dem Zeitraum bei 20°C danach nur einmalig
Aktivitatsmessungen durchgefihrt wurden. Mit der suspendierten Biomasse war diese

Aktivitatsmessung nicht durchgefiihrt worden.

50



Ergebnisse und Diskussion

Tabelle 3-6 Ex-situ Umsatzraten, gemessen bei 20°C wéhrend der Phase mit in-situ 20°C in den Laborreaktoren vor
dem Temperaturgradienten (Mittelwerte Gber 6 Wochen) und 25 Wochen danach (Einzelmessung) fur die
suspendierte und die granulierte Biomasse

Suspendierte Biomasse Granulierte Biomasse
20°C (Beginn)  20°C (Ende)  20°C (Beginn)  20°C (Ende)
A gNm3d? 19+3 n.v. 22+4 1
nammox
gN kg?*TSd? 14 +2 n.v. 11+1 0,3
_ o gNm3d?! 6+3 n.v. 9+2 4
Ammoniumoxidation ; ;
gNkg"TSd 5+2 n.v. 5+2 2
S gNm3d?! 27£16 n.v. 38 +£10 3
Nitritoxidation P ;
gNkg™TSd 20+ 12 n.v. 21+8 2

Bei der granulierten Biomasse lagen die ex-situ gemessenen Anammox- und Nitritoxidationsraten
Umsatzraten nach Durchlaufen des Temperaturgradienten deutlich niedriger als vorher. Dies erklart
den Wechsel von einer Nitratproduktion im Laborreaktor zu einer Nitritproduktion (vgl. Tabelle 3-4).
Die Ammoniumoxidationsraten lagen nach Durchlaufen des Temperaturgradienten nur geringfiigig
niedriger als davor, was sich mit der Beobachtung deckt, dass die Ammoniumoxidation zwar
temperaturabhédngig ist, die verantwortlichen AOB aber, zumindest zwischen 10°C und 20°C durch
Temperaturdnderungen nicht nachhaltig beeinflusst wurden. Dies galt nicht fir Anammox und die

Nitritoxidation, deren Umsatzraten im niedrigen Temperaturbereich stark zuriickgegangen waren.

Tabelle 3-7 Ex-situ Umsatzraten, gemessen bei 20°C wéhrend der Phase mit in-situ 20°C in den Laborreaktoren vor
dem Temperaturgradienten (Mittelwerte Gber 6 Wochen) und 25 Wochen danach (Einzelmessung) flir die beiden
Aufwuchstrager

2mm-Aufwuchstrager 10mm-Aufwuchstrager
20°C (Beginn)  20°C (Ende)  20°C (Beginn)  20°C (Ende)
A gNm3d? 43+5 10 39+12 15
nammox

gN kg'TSd? 7+1 2 4+1 2

_ o gNm3d* 25+8 71 15+2 52
Ammoniumoxidation D ;

gN kg?TS d 5+2 14 240,22 6

S gNm?3d* 7317 76 52 + 15 42
Nitritoxidation D ;

gN kg?TS d 14 +3 15 4+3 5

Auch bei den Aufwuchstragern lagen die Anammoxraten nach Durchlaufen des Temperaturgradienten
deutlich niedriger als davor. Bei den Nitritoxidationsraten war dies allerdings nicht der Fall. Diese
lagen auf gleichen Niveau bzw. bei den 10mm-Aufwuchstrédgern sogar etwas niedriger als vorher, was
mit der kaum reduzierten Nitratproduktion in den Laborreaktoren korreliert (vgl. Tabelle 3-5). Die

Ammoniumoxidationsraten  lagen bei beiden Aufwuchstrdgern nach  Durchlaufen des
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Temperaturgradienten sogar deutlich hoher als davor, was allerdings nur bei den 10mm-

Aufwuchstragern zu deutlich héherer Umsatzleistung im Laborreaktor gefiihrt hat (vgl. Tabelle 3-5).

3.3.3 Fazit: Umsatzleistung bei 20°C (Sommer)

Vor dem Durchlaufen des Temperaturgradienten zeigten alle Laborreaktoren vergleichbare
biomassenspezifische ~ Ammoniumabbauraten von etwa 5 gN kg'TSd’. Da die
Biomassenkonzentration in den Laborreaktoren unterschiedlich war, wichen die volumetrischen
Umsatzraten voneinander ab. Der TS stieg von suspendierter zu granulierter Biomasse zu 2mm-
Aufwuchstragern zu 10mm-Aufwuchstrdgern an, jeweils etwa mit Faktor 2. Die Unterschiede der
volumetrischen Umsatzraten wichen davon ab. Zwischen suspendierter und granulierter Biomasse lag
etwa Faktor 3, zwischen granulierter Biomasse und 2mm-Aufwuchstrdgern gab es gar keinen
Unterschied und zwischen 2mm- und 10mm-Aufwuchstrdgern lag etwa Faktor 2. Das zeigt, dass nicht
nur die Biomassenkonzentration ausschlaggebend fiir die unterschiedliche Umsatzleistung der
verschiedenen Systeme war. Trotz unterschiedlich hoher Biomassenkonzentration setzen die
Laborreaktoren mit der granulierten Biomassen und den 2mm-Auwuchstrégern gleich viel um. Und
groBentechnisch konnen die Granula mit 1-2 mm Durchmesser und die 2mm-Aufwuchstrager als
vergleichbar bezeichnet werden. Allerdings boten die kugeligen Granula eine ganz andere
Phasengrenzflache als der Biofilm, der geschitzt an den inneren Wanden des Aufwuchstrager-Gitters
wuchs. Die Gasrezirkulation flihrte zu einer viel schnelleren Bewegung der kleinen Granula als der
groRen, flachen Aufwuchstréger, was deren Diffusionsgrenzschicht verkleinerte. Zudem unterlagen
die Granula viel mehr Abrasion als der im Plastikgitter geschitzte Biofilm, was die Erneuerungsrate
der Biomasse erhohte. Dagegen lagen die Umsatzraten der hinsichtlich der Scherbeanspruchung
vergleichbaren, aber geringer konzentrierten, suspendierten Biomasse noch niedriger als allein Uber

den niedrigeren TS zu erwarten gewesen waére.

Der Vergleich der ex-situ Umsatzraten zeigt, dass die granulierte und die suspendierte Biomasse die
gleiche biomassenspezifische Ammoniumoxidations- und Nitritoxidationskapazitat aufwiesen.
Eigentlich ware in der suspendierten Biomasse wegen der besseren Sauerstoffverfugbarkeit die héhere
aerobe Kapazitat zu erwarten gewesen. Im weiteren Vergleich mit den 2mm-Aufwuchstragern zeigte
sich, dass deren Ammoniumoxidationskapazitat im gleichen GroRenbereich lag. Die geschiitzte
Phasengrenzflache des Biofilms auf den Aufwuchstragern schien also hierfir nicht von Nachteil. Die
Nitritoxidationskapazitat der 2mm-Aufwuchstréger lag allerdings niedriger als die der suspendierten
oder der granulierten Biomasse, also schien der Sauerstoffkonkurrenzeffekt im Biofilm auf den
Aufwuchstragern doch ausgeprégter gewesen zu sein als in den beiden anderen Biomassen.

Auf der anderen Seite war aber auch die Anammoxkapazitat der 2mm-Aufwuchstrager niedriger als

die der suspendierten oder der granulierten Biomasse, zumindest biomassenspezifisch. Insgesamt
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deutet dies dann darauf hin, dass die suspendierte und die granulierte Biomasse mehr aktive Biomasse
enthielt als die Biofilme auf den Aufwuchstragern. Der weitere Vergleich mit den 10mm-
Aufwuchstragern bekraftigt dies: Alle biomassenspezifischen Umsatzraten lagen in dem sehr viel
dickeren Biofilm deutlich niedriger als in den anderen Biomassen, was auf einen erhéhten Anteil an

inaktiver Biomasse deutete, vermutlich im anaeroben Inneren des Biofilms.

Nach dem Durchlaufen des Temperaturgradienten verdnderte sich dieses Bild jedoch. Nur im
Laborreaktor mit den 10mm-Aufwuchstragern war die Umsatzleistung angestiegen und die anteilige
Nitritproduktion war am geringsten von allen vier Laborreaktoren. Ein Blick auf die
volumenbezogenen ex-situ Umsatzraten zeigt, dass die Anammoxkapazitdt in den 10mm-
Aufwuchstragern am wenigsten gelitten hat. Dies liele sich mit einem gréeren Anteil an anaeroben
Volumen im dicken Biofilm erkléren. In Kapitel 3.2.3 ist die durch den Temperaturgradient bedingte

Anderung der ex-situ Umsatzraten ausfiihrlich vorgestellt worden.

Verglichen mit PNA-Systemen bei héheren Temperaturen und Stickstoffkonzentrationen, wo mit
suspendierter Biomasse Ammoniumumsatze von etwa 0,5 kgm?3d™ erreicht werden und mit
Biofilmsystemen von etwa 1 kgm®d®’ (Lackner et al., 2014), waren die hier gemessenen
Umsatzleistungen sehr niedrig. Fir die Bedingungen waren sie allerdings realistisch, da in einer
anderen Studie bei 20°C und mit vergleichbarem synthetischem Abwasser Stickstofffrachten von ca.
35 g md™ bewaltigt wurden. Bei vergleichbaren Temperaturen und héheren Stickstoffkonzentrationen
wurden allerdings sehr viel héhere Umsatzraten veréffentlicht, z.B. 900 g m>d™ (Winkler et al., 2011)
oder sogar >2 kg m>d™ (Ma et al., 2013). Daher besteht evtl. noch Potential zur Leistungssteigerung,
jedoch muss im Moment damit gerechnet werden, dass die Umsatzleistungen von PNA im Hauptstrom
kommunaler Kldranlagen auch im Sommer unter 100 g m>d™ liegen werden und die Reaktoren

entsprechend ausgelegt werden miissen.
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3.4 Umsatzleistung bei 10°C (Winter)

In diesem Kapitel wird der Betrieb der Laborreaktoren bei 10°C gesondert betrachtet (vgl. Tabelle 3-1

fiir das Temperaturregime in den Laborreaktoren (iber den gesamten Versuchszeitraum).

3.4.1 Umsatzleistung der Laborreaktoren

Nachdem die Temperatur in den Laborreaktoren auf 10°C herabgesenkt worden war, wurden sie (ber
einen Zeitraum von 10 Wochen bei 10°C betrieben. In Tabelle 3-8 sind die Reaktordaten Uber diesen
Zeitraum zusammengefasst. Auch hier sorgten die niedrigen Biomassekonzentrationen in den
Laborreaktoren mit granulierter und suspendierter Biomasse fur einen vergleichsweise hohen
biomassespezifischen Ammoniumabbau, obwohl der volumenbezogene Ammoniumabbau eher niedrig

war.

Tabelle 3-8 In-situ Reaktordaten bei 10°C (jeweils Mittelwerte Gber 10 Wochen)

Suspendierte Granulierte 2mm- 10mm-
Biomasse Biomasse Aufwuchstrdger  Aufwuchstrager
Ammoniumabbau  gN m*d* 6+3 6+2 16+4 132
gN kg'TSd? 10+7 4+1 3+1 1+03
Nitritproduktion % 61+7 46 + 14 28+9 4+2
Nitratproduktion % 5%3 5+3 14+ 6 11+6

Nur der Labor-MBBR mit den 10mm-Aufwuchstragern zeigte eine gute Effizienz bei 10°C; abzuglich
der Nitrit- und Nitratproduktion wurden noch ca. 85 % des Ammoniums vollstandig entfernt. Die
Umsatzraten lagen héher als bei den beiden Labor-SBR, jedoch etwas niedriger als bei dem Labor-
MBBR mit den 2mm-Aufwuchstrédgern. Dieser wiederum produzierte deutlich mehr Nitrit, was die
Effizienz auf ca. 55 % reduzierte. Die beiden Labor-SBR setzten gleich wenig Ammonium um, was
auf die geringen Biomassenkonzentrationen zu diesem Zeitpunkt zurtickzufiihren ist (vgl. Abbildung
3-2). Der biomassenspezifische Ammoniumabbau lag in der gleichen GrdRenordnung wie derjenige
des Biofilms auf den 2mm-Aufwuchstragern. Allerdings wurde in den Labor-SBR noch mehr Nitrit
produziert, was die Stickstoffeliminationsleistung der granulierten Biomasse auf ca. 40 % und

diejenige der suspendierten Biomasse auf ca. 30 % reduzierte.

3.4.2 Spezifische Umsatzraten der einzelnen Prozesse

Der Vergleich der mittleren ex-situ 10°C-Anammoxraten wahrend des Zeitraums mit in-situ 10°C
(Tabelle 3-9) zeigt, dass der Biofilm auf den 10mm-Aufwuchstragern volumenbezogen die héchste

Anammoxkapazitit aufwies, was teils auf die hohere Biomassenkonzentration (vgl. Tabelle 3-3)
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zuriickzuflihren ist. Unter Einbezug der maximalen ex-situ 10°C-Anammoxraten (in Klammern
angegeben in Tabelle 3-9) wird deutlich, dass der Biofilm auf den 10mm-Aufwuchstragern weniger

spezifische Anammoxkapazitat eingeblft hatte.

Bei dem Biofilm auf 2mm-Aufwuchstrdgern waren héhere maximale ex-situ 10°C-Anammoxraten
gemessen worden (wéhrend in-situ 20°C). Die granulierte Biomasse wies ahnliche maximale ex-situ
10°C-Anammoxraten auf wie die Biofilme auf den Aufwuchstragern; bei in-situ 10°C konnte jedoch
keine ex-situ 10°C-Anammoxaktivitat mehr gemessen werden. Die suspendierte Biomasse wies die
insgesamt hdchsten biomassespezifischen Anammoxraten auf, zeigte aber bei in-situ 10°C nur nach
Biomassenzugabe ex-situ 10°C-Anammoxaktivitdt. Damit konnte nur in den Biofilmen auf
Aufwuchstrdgern bei 10°C Reaktortemperatur noch nachhaltig Anammoxaktivitdt nachgewiesen

werden.

Tabelle 3-9 Ex-situ Umsatzraten, gemessen bei 10°C wéhrend der Phase mit in-situ 10°C in den Laborreaktoren
(jeweils Mittelwerte Gber 10 Wochen) mit Angabe der maximalen Umsatzraten bei 10°C (Uber den gesamten
Untersuchungszeitraum) in Klammern

Suspendierte  Granulierte 2mm- 10mm-
Biomasse Biomasse Aufwuchstrdger  Aufwuchstrager

gNm3d? 2+1(3) 0,8* (8) 1,3+1(21) 5+1(18)

Anammox gN kg'TSd? 5+ 4 (8) 0,4* (3) 0,3+0,2 (4) 0,5+0,1(2)
Ammoniumoxidation gNm3d? 2+0,2(6) 2+1(7) 15 + 6 (24) 10 + 3 (29)
gNkg'TSd?  4+1(19) 1+0,7 (3) 3+1(5) 1+0,3(3)

S gNm3d? 3+0,4(20) 8 + 3 (35) 27 + 8 (80) 19 + 2 (35)
Nitritoxidation gNkg'TSd?  7+4(40) 5+1(21) 5+ 2 (16) 2402 (4)

*nur bei einer Messung Anammoxaktivitat bei 10°C nachweishar

Die Ammoniumoxidationsraten bei 10°C Messtemperatur waren ebenfalls im Biofilm auf den 10mm-
Aufwuchstragern am hochsten. Biomassenspezifisch betrachtet verschob sich diese wieder wegen der
unterschiedlichen Biomassenkonzentrationen in den Laborreaktoren. Und auch hier lagen die wéhrend
in-situ 10°C gemessenen Raten deutlich unter den maximalen Raten — bei allen untersuchten

Biomassen.

Bei den Nitritoxidationsraten bei 10°C Messtemperatur unterschieden sich wieder der Biofilm auf den
10mm-Aufwuchstrdgern von den anderen Biomassen: Bei letzteren lagen die wahrend 10°C
Reaktortemperatur gemessenen Raten ebenfalls deutlich unter den maximalen Raten, wohingegen
diese Diskrepanz beim Biofilm auf den 10mm-Aufwuchstragern viel geringer ausfiel. Dies liegt daran,
dass in den Biofilmen auf den Aufwuchstrégern die Nitritoxidationskapazitét besser erhalten blieb als
in der granulierten und der suspendierten Biomasse. Bei dem Biofilm auf den 2mm-Aufwuchstragern

ist die Diskrepanz zwischen maximaler Rate und Rate wéhrend 10°C Reaktortemperatur nur deshalb
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so hoch, weil dort die Nitritoxidationskapazitat wahrend des Temperaturgradienten zundchst stark
anstieg (vgl. Abbildung 3-11) und daher die maximale Rate wahrend in-situ 15°C gemessen wurde.
Bei den anderen Biomassen wurden die maximalen Raten im Zeitraum von 20°C Reaktortemperatur

gemessen.

3.4.3 Fazit: Umsatzleistung bei 10°C (Winter)

Der jeweils maximale bei 10°C gemessene Ammoniumabbau betrug in beiden Labor-SBR
9 gNH,*-N m®d™ (suspendierte und granulierte Biomasse), in den Labor-MBBR 27 gNH,*-N m?d™*
(2mm-Aufwuchstrager) bzw. 16 gNH,"-N m*d™ (10mm-Aufwuchstrager). Diese Werte sind niedrig,
Ubersteigen allerdings die bisher einzigen Literaturwerte fiir PNA bei solch niedrigen Temperaturen,
die bei 12°C gerade einmal 3 gNH,*-N m?d™ betrugen (Hu et al., 2013). In reinen Anammoxsystemen
wurden mit granulierter Biomasse Anammoxraten von 9 gNH,*-N m?d™® (Dosta et al., 2008) bzw.
0,13 kgNH,*-N m3d? (Lotti et al., 2014) und mit suspendierter Biomasse von ebenfalls
0,01 kgNH,*-N m3d? (Hendrickx et al., 2014) gemessen. Damit waren die hier gemessenen
Anammoxraten typisch fur suspendierte und granulierte Biomasse, was die htheren Anammoxraten
des Biofilms auf den 10mm-Aufwuchstrdgern noch weiter hervorhebt. Mit einem Biofilmsystem
(Scheibentauchkdrper) wurden bei 14°C immerhin Anammoxraten von > 0,2 kgNH,*-N m?d™* (de

Clippeleir et al., 2013) gemessen.

Biomassenspezifisch fiel die Umsatzleistung der Laborreaktoren jedoch mit der ,,Dicke* der Biomasse
ab: Die suspendierte Biomasse zeigte die hdchsten biomassenspezifische Umsatzleistung und die
10mm-Aufwuchstrager die niedrigste. Damit waren die hohen Umsatzleistungen der beiden MBBR

nur durch die hohere Biomassenkonzentration bedingt.

Die bessere Effizienz des Laborreaktors mit den 10mm-Aufwuchstrdgern, bedingt durch eine
geringere Nitritproduktion als in den anderen Laborreaktoren, war jedoch klar durch die hohere
Anammoxkapazitat bedingt. Biomassenspezifisch lagen zwar die Anammoxraten der suspendierten
Biomasse noch hoher als die der 10mm-Aufwuchstrager, was jedoch in erster Linie an der
Verrechnung mit der sehr geringen Biomassenkonzentrationen lag. Volumetrisch lagen die
Anammoxraten der 10mm-Aufwuchstrager am hdchsten, was auch die geringe Nitritproduktion im

Laborreaktor wiederspiegelte.
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3.5 Temperaturabhangigkeit der beteiligten Prozesse

Mit dem vorangegangenen Kapitel 3.4 wurde die Betrachtung der Umsatzleistungen der
Laborreaktoren bei verschiedenen Temperaturen (bzw. wahrend unterschiedlicher Zeitraume)
abgeschlossen. In diesem Kapitel wird nun noch auf die Temperaturabhangigkeit der einzelnen
Prozesse wéhrend der ex-situ Aktivititsmessungen eingegangen. Allerdings werden diese
Temperaturabhéngigkeiten wéhrend zwei verschiedenen Zeitrdumen des Reaktorbetriebs verglichen,

um Adaptionserscheinungen durch Reaktorbetrieb bei 20°C bzw. 10°C beurteilen zu kénnen.

Seit den ersten Messungen (Knowles et al., 1965) und Berechnungen (Quinlan, 1980) der
Temperaturabhé&ngigkeit der Nitrifikation wird diese mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung beschrieben.
Daher wurde in der Literatur wiederholt der Temperaturkoeffizient 6 zur Evaluierung des Einfluss der
Temperatur herangezogen (Antoniou et al., 1990). Generell werden dabei fir den
Temperaturkoeffizienten 6 Werte im Bereich von etwa von 1,02 bis 1,10 (Metcalf and Eddy, 2003b)
erwartet. was oft als konstant angenommen wird, sich jedoch stark mit der Temperatur andert (Metcalf
and Eddy, 2003a). Errechnet wird der Temperaturkoeffizient 6 iiber Formel 1-2 aus dem Verhéltnis
zweier Umsatzraten bei verschiedenen Temperaturen. In Tabelle 3-10 ist dieser Temperaturkoeffizient

0 fiir die vier untersuchten Biomassen nach Adaption an 20°C bzw. 10°C aufgelistet.

Die Werte lagen im erwarteten Bereich bzw. leicht dariiber, was eine starke Temperaturabhéngigkeit
anzeigt. Generell lagen bei Anammox und der Ammoniumoxidation die Werte fiir 0 deutlich hoher als
bei der Nitritoxidation. Zudem waren bei diesen beiden Prozessen nach der Adaption an 10°C die
Werte fiir 8 deutlich niedriger als nach der Adaption an 20°C. Bei der Nitritoxidation dagegen nahmen
sie auch nach Adaption an 10°C ahnliche Werte an wie nach Adaption an 20°C.

Tabelle 3-10 Temperaturkoeffizient ® nach 10 Wochen Adaption an 20°C und 10°C.

Anammox Ammoniumoxidation Nitritoxidation
20°C 10°C 20°C 10°C 20°C 10°C

Suspendierte Biomasse 1,20+0,09 109+0,08 1,14+0,07 107+0,03 1,10+0,03 1,08=0,02

Granulierte Biomasse 1,17+0,07 1,09+002 1,15+006 1,10+0,04 1,07+0,04 1,06+0,02

2mm-Aufwuchstrdger  1,17+0,07 1,14+009 1,15+0,05 1,16+005 1,07+0,03 1,09+0,05

10mm-Aufwuchstrager 1,11+0,03 1,10+0,03 1,07+0,02 1,07+0,03 107+0,02 1,07+0,03

Dass die Werte des Temperaturkoeffizienten 6 bei 10°C meist etwas niedriger liegen als bei 20°C
deckt sich nicht mit der Literatur: Beim Vergleich der Literaturwerte zeigt sich, dass 6 vor allem bei
Anammox (Abbildung 3-13) mit steigender Temperatur abnimmt. Bei den aeroben Prozessen ist dies

weniger stark ausgepragt, wie in Abbildung 3-14 zu sehen ist. Dort ist der Temperaturkoeffizient 6 fiir
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die gesamte Nitrifikation dargestellt, da in der Literatur zur Temperaturadaption selten Ammonium-

und Nitritoxidation getrennt betrachtet wurden.
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Abbildung 3-13 Literaturwerte fiir den Temperaturkoeffizient 6 bei Anammox in Abhingigkeit der Temperatur
(Dosta et al., 2008; Hendrickx et al., 2012; Hu et al., 2013; Isaka et al., 2007; Lotti et al., 2014). Die Werte wurden aus
den Unterschieden der angegebenen Anammoxraten zu denen bei der néchst niedrigeren Temperatur berechnet.
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Abbildung 3-14 Literaturwerte fiir den Temperaturkoeffizient 0 bei der Nitrifikation (kombinierte Ammonium- und
Nitritoxidation) in Abh&ngigkeit der Temperatur (Hu et al., 2013; Willers et al., 1993; Wortman and Wheaton, 1991;
Zhu and Chen, 2002). Die Werte wurden aus den Unterschieden der angegebenen Anammoxraten zu denen bei der
nachst niedrigeren Temperatur berechnet.

Da sich die Temperaturabhéngigkeit der biochemischen Prozesse auch mit der Temperatur andert
variiert auch der Temperaturkoeffizient 6 mit der Temperatur (Metcalf and Eddy, 2003a). Der
feststellbare Unterschied innerhalb der derselben Biomasse von dem Zeitraum, als sie an 20°C
adaptiert war zu dem als sie an 10°C adaptiert war (Tabelle 3-10) ist jedoch nicht (ber die
Temperaturabhangigkeit von 6 zu erkldren, da die Messungen jeweils bei den gleichen Temperaturen
durchgefuhrt wurden. Die Ursache fiir diesen Unterschied muss eine metabolische Verdnderung als

Reaktion auf die Adaption an andere Temperaturen gewesen sein. Dass sich die
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Temperaturabhéngigkeit des Anammoxprozesses nach Adaption an niedrigere Temperaturen
veréndert, war bereits in verschiedenen Studien gezeigt worden (Dosta et al., 2008; Hu et al., 2013).
Nach Adaptierung an niedrigere Temperaturen senkte sich z.B. das Temperaturoptimum von 35°C auf
25°C (Hu et al., 2013) und die Temperaturabhéngigkeit verlief deutlich flacher (Dosta et al., 2008).
Das Nitrifikanten in Habitaten mit unterschiedlicher Temperatur unterschiedliche Temperaturoptima
haben, ist ebenfalls bekannt (Malhi and McGill, 1982).

Bei den 10mm-Aufwuchstrigern lagen die Werte fiir 0 niedriger als bei den drei anderen Biomassen
(Tabelle 3-10). Dies kdnnte andeuten, dass im dicken Biofilm die Reaktion auf die Temperatur
weniger ausgepragt ist. Mehr als bei suspendierter Biomasse spielen im Biofilm neben der
Temperaturabhdngigkeit der autotrophen Prozesse auch noch andere temperaturabhéngige Parameter
wie Loslichkeit und Stofftransport von Substrat und Sauerstoff eine Rolle (Fdz-Polanco, 1994; Zhu
and Chen, 2002). Im Direktvergleich von in Gelkugeln immobilisierten Reinkulturen (Nitrosomonas
europaea und Nitrobacter agilis) mit deren suspendierter Form konnte auch gezeigt werden, dass
Diffusionslimitierung und gesteigerte Substrataffinitit die Temperaturabhangigkeit der Nitrifikation
reduziert (Wijffels et al., 1995). Die Ergebnisse von Zhu und Chen (2002) suggerierten ebenfalls, dass
Nitrifikation im Biofilm weniger stark von der Temperatur beeinflusst wird als in suspendierter
Biomasse. Dosta et al. (2008) fanden beim Vergleich der Temperaturabhéngigkeit keinen Unterschied

zwischen granulierter Biomasse und Biofilm.
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3.6 Fazit: Einfluss niedriger Temperaturen auf PNA in verschiedenen Systemen

Beim Vergleich der vier untersuchten Reaktorsysteme lassen sich jeweils zwei zusammenfassen: Der
SBR mit der ,,feinen* suspendierten Biomasse und der SBR mit der ,,groben* granulierten Biomasse
sowie die beiden MBBR mit den ,tiefen* 10mm-Aufwuchstrdgern bzw. den ,flachen* 2mm-
Aufwuchstragern. Alle Biomassen stammten aus Anlagen zur Behandlung von Faulschlammzentrat
und waren vor dem Versuchszeitraum an die Laborbedingungen gleichermalien adaptiert worden.

Daher zeigten sie auch anfangs, bei 20°C, vergleichbare biomassenspezifische Umsatzraten.

Die Unterschiede der volumetrischen Umsatzraten waren teils durch die unterschiedlichen
Biomassenkonzentrationen in den Laborreaktoren bedingt. Aber auch die geschitztere
Phasengrenzflache der Biofilme auf den Aufwuchstrédgern und ihre Dicke bzw. die Durchmesser der
granulierten und suspendierten Biomasse spielten eine Rolle. So waren generell die
biomassenspezifischen Umsatzraten der suspendierten Biomasse hoher als in der granulierten und bei
den 2mm-Aufwuschstrédgern hoher als bei den 10mm-Aufwuchstrégern. Dies lag am geringeren Anteil
an inaktiver Biomasse und an der hoheren Erneuerungsrate. Im dicken Biofilm auf den 10mm-
Aufwuchstréagern war ein grofReres Volumen anaerob, was prinzipiell Anammox zugutekommt. Da die
Umsatzleistung jedoch, zumindest zu Beginn ammoniumoxidationslimitiert war, trug dieses anaerobe

Volumen kaum zur Umsatzleistung bei.

Die reduzierte Temperatur wirkte sich jedoch deutlich negativer auf Anammox aus als auf die
Ammoniumoxidation. Daher war nach Durchlaufen des Temperaturgradienten das groRere anaerobe
Volumen und die damit groRere Kapazitat flir Anammox im dicken Biofilm von Vorteil. Unterhalb
von 13°C akkumulierte in allen vier untersuchten Systemen Nitrit. Das System mit den 10mm-
Aufwuchstragern stellte eine Ausnahme dar, weil ein Riickgang dieser Nitritakkumulation unterhalb
von 12°C beobachtet werden konnte. Das groBere anaerobe Volumen im dicken Biofilm bot die
Voraussetzung fir Anammox, als es in den anderen Biomassen nicht mehr oder nicht mehr
ausreichend gegeben war. Die bei den niedrigen Temperaturen und damit gleichzeitig geringen
Umsatzraten geringe Sauerstoffzehrung reichte in den anderen Biomassen nicht aus, um ausreichend
anaerobes Milieu fur Anammox zu schaffen. Dass dickere Biofilme oder gréBere Aggregate mehr
Anammoxkapazitat haben, wurde schon mehrfach nachgewiesen (Gilbert et al., 2013; Nielsen et al.,
2005; Vlaeminck et al., 2010). GroRtechnisch wird dies auch z.B. bei DEMON®, einem einstufigen
SBR Verfahren, ausgenutzt, indem eine aktive Selektion hin zu groReren Aggregaten mit Hilfe eines
Hydrozyklons umgesetzt wird (Wett and Nyhuis, 2010). Eine solch selektive Anammoxanreicherung
waére fiir PNA-Systeme bei niedrigen Temperaturen in jedem Fall vorteilhaft — evtl. kdnnten so &hnlich

gute Ergebnisse wie mit den 10mm-Aufwuchstragern erzielt werden.

In Bezug auf den Einfluss der langsam reduzierten Temperatur war die Beobachtung in allen vier

untersuchten Systemen &hnlich: Die Ammoniumoxidation zeigte temperaturabhéngige Umsatzraten,
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wurde jedoch nicht weiter beeintrachtigt. Anammox und Nitritoxidation dagegen zeigten drastische
Umsatzeinbriche, nachdem die Temperatur in den Laborreaktoren dauerhaft unter 12°C fiel. Diese
waren auch in den ex-situ Aktivitdtsmessungen zu beobachten und lieRen sich daher nicht Uber die
Temperaturabhéngigkeit der Prozesse erklaren. Diese Umsatzeinbriiche von Anammox und
Nitritoxidation verursachten die bereits erwdhnte Akkumulation von Nitrit im Ablauf der
Laborreaktoren, die bei grofitechnischer Anwendung im Hauptstrom kommunaler Klaranlagen
inakzeptabel ware. Allerdings ware, basierend auf den vorliegenden Ergebnissen, ohnehin eine

Nachbehandlung zur Nitratreduktion erforderlich gewesen.

Vor allem die hohe Nitritproduktion, aber auch die zeitgleich sehr niedrigen Umsatzraten, unterhalb
von 12°C sind in der kommunalen Abwasserbehandlung nicht akzeptabel. Allerdings sinkt in der
lokalen Klaranlagen die Temperatur nur selten unter 12°C (vgl. Abbildung 1-2), was generell in vielen
Kléaranlagen dieses Klimabereichs der Fall ist (Gujer, 2007). Daher kann mit den vorliegenden
Ergebnissen hier dennoch eine Eignung von PNA zur Hauptstrombehandlung attestiert werden,

zumindest fur die Systeme mit den Aufwuchstragern und fiir die granulierte Biomasse.

Bei der suspendierten Biomasse begann die Nitritakkumulation bereits bei hoheren Temperaturen und
war auch noch starker ausgepragt als in den anderen Systemen. Diese starker ausgepréagte
Temperaturempfindlichkeit spricht gegen suspendierte Biomasse bei der Anwendung von PNA in der
Hauptstrombehandlung. Allerdings waren die biomassenspezifischen Umsatzraten hoher als bei den
Biofilmsystemen, bedingt durch eine hohere Erneuerungsrate. Zudem wurden die vorliegenden
Ergebnisse mit der suspendierten Biomasse unter nicht représentativen Bedingungen erzielt, da die
Biomasse, bedingt durch ein ungeeignetes Magnetrihrwerk, stdndig zermahlen und ausgetragen
wurde. Daher ist die suspendierte Biomasse, mindestens fir die Seite der Forschung zum Thema PNA
in der Hauptstrombehandlung weiterhin interessant. Dies gilt umso mehr, weil Systeme mit
suspendierter Biomasse mehr Mdglichkeiten flr prozessregulierende Eingriffe bieten. Zum einen sind
die Organismen in suspendierten Biomasse den - steuerbaren — Milieubedingungen in der
Flissigphase sehr viel direkter ausgesetzt ist als im Biofilm mit ausgepragten Substratgradienten. Zum
anderen werden bei dem unbestimmten Biomassenriickhalt im Biofilm Organismen unabhéangig ihrer
Wachstums-geschwindigkeiten im System gehalten (Bryers, 2000). Das macht die Unterdriickung
unerwiinschter Organismen schwierig, was hier bei den NOB sehr deutlich wurde. Auch wenn sie
urspriinglich niedriger war, erholten sich die NOB nach Durchlaufen des Temperaturgradienten in den

Biofilmsystemen, wéhrend sie in den anderen Systemen dauerhaft geschadigt blieb.

61



Ergebnisse und Diskussion

4 Prozesssteuerung bei niedrigen Temperaturen

Im vorigen Kapitel wurde gezeigt, dass PNA bei den Gegebenheiten kommunaler
Abwasserbehandlung prinzipiell mdglich ist. In diesem Kapitel werden nun die Einflussmdglichkeiten
zur gezielten Prozesssteuerung bei eben diesen Bedingungen untersucht. Wie im vorigen Kapitel
deutlich wurde, ist das grofite Problem die Akkumulation von Nitrit im niedrigen Temperaturbereich,
die neben nachlassender Anammoxaktivitat in erster Linie durch nachlassende Nitritoxidation
verursacht wird. Daher, und weil Nitritoxidation in PNA-Systemen generell stort, wird bei den

untersuchten Einflussmoglichkeiten besonderes Augenmerk auf die Unterdriickung von NOB gelegt.

Wegen der Gegebenheiten auf kommunalen Klaranlagen kommen von den géngigen Ansétzen zur
Unterdriickung von Nitritoxidierern (siehe Kapitel 1.2.2, S. 13) nur Variationen der Beltiftung und ggf.
des pH-Wertes in Frage. Deren Auswirkungen wurden bei verschiedenen Temperaturen untersucht,
um ihre Eignung zur Prozesssteuerung von PNA im Hauptstrom kommunaler Klaranlagen zu

evaluieren.

4.1 BellUftungsstrategie

Gemeinhin gilt, dass sehr niedrige Sauerstoffkonzentrationen AOB-Wachstum ermdéglichen (Kester et
al. 1997; Goreau et al. 1980; Park & Noguera 2004), gleichzeitig aber NOB-Wachstum unterdriicken,
weil AOB als sauerstoffaffiner gelten als NOB (Blackburne et al., 2008a; Knowles et al., 1965; Wett
and Rauch, 2003), was allerdings auf Untersuchungen mit dem r-Strategen Nitrobacter beruht. In den
letzten Jahren hat sich jedoch herausgestellt, dass gerade bei den Bedingungen der kommunalen
Abwasserbehandlung vorherrschenden NOB (Nitrospira) eher das Gegenteil der Fall ist (Daebel et al.,
2007; Manser et al., 2005; Regmi et al., 2014), da diese als K-Strategen eine hohe Substrataffinitét fur

Sauerstoff haben.

Diese Erkenntnis jedoch schrankt die Eignung der Sauerstoffkonzentration, also der Belftung, zur
gezielten Beeinflussung der einzelnen mikrobiellen Aktivititen ein. Zwar bedeutet dies, dass hohere
Sauerstoffkonzentrationen vermutlich hilfreich sind, um AOB-Wachstum gezielt zu fordern, jedoch
bietet es keine Grundlage fir eine Unterdriickung von NOB-Wachstum. Einzig Uber die Dauer der
Beluftung konnte evtl. das Wachstum von NOB negativ beeinflusst werden, indem die Beliftung
gestoppt wird bevor es zur Nitritoxidation kommt. Dieses Phanomen wurde bereits friih in naturlichen
und auch technischen Systemen (Alleman, 1984; Turk, 1987) in Form von Nitritpeaks beobachtet.
Tatsachlich wurden auch bei intermittierender Bellftung schon mehrfach negative Effekte auf NOB
beobachtet (Katsogiannis et al., 2003; Rosenwinkel and Cornelius, 2005; Villaverde et al., 2000; Yoo
etal., 1999).
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Die in diesem Kapitel vorgestellte Studie liefert neue Kenntnisse, die der Beschreibung und dem
Verstandnis der nach Bellftungspausen — im Vergleich zur Ammoniumoxidation — erst verzogert

auftretenden Nitritoxidation, dienen.

4.1.1 Detailstudie zur lag-Phase von NOB

Die Ergebnisse der in diesem Kapitel beschriebenen Versuchsreihe wurden unter dem Titel ,Response of Different Nitrospira
Species to Anoxic Periods Depends on Operational DO in Environmental Science & Technology veréffentlicht (Gilbert et al.,
2014a)

In dieser Versuchsreihe wurde mithilfe von Batchversuchen (vgl. Kapitel 2.2.1, S. 24) untersucht, ab
wann eine verzogerte Nitratproduktion nach dem Wechsel vom Anaeroben ins Aerobe, und unter

welchen Bedingungen hervorgerufen wird.

Eine solche Verzégerung wurde in technischen Systemen zur Nitrifikation bereits vor 30 Jahren
beobachtet (Alleman, 1984) und auch zum ,,Abbruch der Nitrifikation bei dem Zwischenprodukt
Nitrit* ausgenutzt (Turk and Mavinic, 1986), indem anaerobe und aerobe Reaktoren im Wechsel
durchlaufen wurden. In den letzten Jahren wurde dies auch erfolgreich in einstufigen Laborreaktoren
Uber das Konzept der intermittierenden BelUftung umgesetzt (siehe Tabelle A- 11), wobei der Erfolg
nur an der absoluten Nitratproduktion in den Laborreaktoren gemessen wurde. Die Dauer der aeroben
Phasen in diesen Studien variiert stark von wenigen Minuten bis zu Uber einer Stunde. Bislang gab es
nur eine einzige Detailstudie zum tatsachlichen Verlauf der Stickstoffkonzentrationen nach dem
Wechsel von aeroben zu anaeroben Bedingungen (Kornaros et al., 2010). Dabei wurde auch
tatsachlich eine Nitritakkumulation beobachtet, die nach anaeroben Phasen von 1,5-12 h auftrat und
etwa 5 h anhielt. Diese anaeroben Phasen ubersteigen deutlich die meisten der in Tabelle A- 11
(Anhang) aufgefiihrten Studien, was die Frage offenldsst, wie lange die anaerobe Phase mindestens
sein muss, um eine solche Verzégerung hervorzurufen. Auch ist unklar, ob unterschiedliche NOB
unterschiedlich schnell auf diesen Milieuwechsel von anaerob auf aerob reagieren und ob gezielt NOB

mit langsamer Reaktion kultiviert werden kdnnen.

Um diese offenen Fragen zu klaren, wurde fiir diese Versuchsreihe Biomasse aus vier
unterschiedlichen  groBtechnischen PNA-Reaktoren verglichen, die mit unterschiedlichen

Beluftungsstrategien betrieben wurden (vgl. Tabelle 4-1).
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Tabelle 4-1 Ursprung der verwendeten Biomassen und die jeweilige Belliftungsstrategie im Herkunftsreaktor, sowie

die Charakterisierung der Feststoffe der Biomassen.

Beluftungsstrategie Feststoffe
Aerobe Phase Anaerobe Phase Sauerstoff TS X10 X50 X90
min min mg I g™  pm  pm  um
#1 Zirich kontinuierlich beltftet <01 2 79 221 380
#2 Heidelberg 10 15 0,3-04 1 32 82 255
#3 Ingolstadt 6 9 09-1,0 2 83 201 319
#4 Ingolstadt 6 9 09-1,0 2 286 563 809

Die Versuche wurden bei 30°C, 20°C, 10°C sowie bei zwei verschiedenen Luftvolumenstromen je

Reaktorvolumen und Zeit, 4,5 bzw. 1,7 | I"h™ durchgefiihrt, um den Einfluss von Temperatur und

Sauerstoffkonzentration zu untersuchen. Damit stellten sich in den einzelnen Versuchen die in Tabelle

4-2 aufgelisteten Bedingungen ein. Zusétzlich wurden einzelne Versuche mit einem hdéheren

Luftvolumenstrom von 12,5 | I'*h™ wiederholt.

Tabelle 4-2 Feststoff- und Sauerstoffkonzentrationen in den Batchversuchen

Temperatur: 30°C 20°C 10°C
Luftvolumenstrom: ~ 451h** 17107 45101 1,71h0M? 45101 1,71hMt
TS oTS DO DO
# gl* gl mg I mg I mg I mg I mg I mg I
1 03 0,2 0,7+0,01 0,2+0,02 21+0,02 05+0,01 7,2+0,04 4,7+0,03
2 21 1,4 0,3+0,01 0,2+0,01 05+0,01 02+0,01 70£0,03 4,7+0,14
3 03 0,2 n.v. 0,2+0,07 n.v. 0,9+0,01 8,2+0,02 6,7+0,04
4 06 0,4 02+0,01 01+0,01 0,3+0,01 01+0,01 58+0,03 45+0,02

Verzégerung in Ammoniumabbau und Nitratproduktion

Zur Eingrenzung der Dauer, ab der es nach einer anaeroben Phase zu einer Verzdgerung in der

Nitratproduktion kommt, wurden immer parallel vier Versuche mit unterschiedliche langen anaeroben

Phasen (5, 20, 40 und 60 min) durchgefiihrt. Die Ergebnisse sind in den folgenden Abbildungen

zusammengefasst.
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Abbildung 4-1 Dauer der Verzogerungen des Ammoniumabbaus (links) und der Nitratproduktion (links) in
Abhéangigkeit der Dauer der anaeroben Phase in Biomasse #1 (Ziirich)
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Abbildung 4-2 Dauer der Verzégerungen des Ammoniumabbaus (links) und der Nitratproduktion (links) in
Abhéngigkeit der Dauer der anaeroben Phase in Biomasse #2 (Heidelberg)
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Abbildung 4-3 Dauer der Verzogerungen des Ammoniumabbaus (links) und der Nitratproduktion (links) in
Abhangigkeit der Dauer der anaeroben Phase in Biomasse #3 (Ingolstadt)
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Abbildung 4-4 Dauer der Verzégerungen des Ammoniumabbaus (links) und der Nitratproduktion (links) in
Abhéngigkeit der Dauer der anaeroben Phase in Biomasse #4 (Ingolstadt)

Die Verzdgerung des Ammoniumabbaus (jeweils links abgebildet) betrug bei allen Versuchen weniger
als 5 min und zeigte keinerlei Abhangigkeit von der Dauer der anaeroben Phasen, der Temperatur oder
des Luftvolumenstroms. Die Verzégerung der Nitratproduktion (jeweils rechts abgebildet) war meist
langer als diejenige des Ammoniumabbaus im selben Versuch. Ausnahmen bildeten dabei die
Versuche mit nur 5 min anaerober Phase. Die Lénge der Verzdgerungen zeigte gewisse

Schwankungen, die sich jedoch nicht mit Temperatur oder Luftvolumenstrom korrelieren lassen. Auch
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die unterschiedliche Dauer der anaeroben Phasen hatte bis auf den Sprung zwischen 5 min und 20 min

keinen weiteren Einfluss auf die Lange der Verzégerung der Nitratproduktion.

Um die Nitratproduktion unabhangig vom Ammoniumabbau, also der Nitritproduktion, zu verfolgen,
wurde eine zusatzliche Versuchsreihe mit Nitrit anstelle von Ammonium als Stickstoffquelle
durchgefuhrt. In dieser Versuchsreihe wurde die Dauer der anaeroben Phasen mit 5, 10, 15 und 20 min
anders gewdhlt, da die vorherigen Versuchsreihen gezeigt hatten, dass bereits ab 20 min eine deutlich
langere Verzdgerung der Nitratproduktion eintritt. Diese zusétzliche Versuchsreihe (siehe Abbildung
4-5) zeigte, dass diese Verzogerung bereits nach 15 min anaerober Phase auftritt, jedoch noch nicht
nach 10 min. Die Dauer der Verztégerungen lag im gleichen Bereich wie bei der Versuchsreihe mit
Ammonium als Stickstoffquelle mit der gleichen Biomasse. Demnach trat diese Verzdgerung

unabhéngig von der Nitritproduktion auf.
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Abbildung 4-5 Dauer der Verzdégerungen der Nitratproduktion in Abhangigkeit der Dauer der anaeroben Phase in
zusétzlicher Versuchsreihe mit Nitrit als Stickstoffquelle mit Biomasse #2 (Heidelberg)

Ein hoherer Luftvolumenstrom, bzw. die daraus resultierende hohere Sauerstoffkonzentration, wirkte
sich nicht auf die ohnehin kurzen Verzdogerungen des Ammoniumabbaus und der Nitratproduktion
nach nur 5 min anaerober Phase (vgl. Abbildung 4-6) aus. Die Verzdgerungen der Nitratproduktion
nach langeren anaeroben Phasen wurden durch den viel héheren Luftvolumenstrom von 12,8 | h™* I'*

deutlich reduziert.
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Abbildung 4-6 Verzégerung des Ammoniumabbaus (links) und der Nitratproduktion (rechts) als Funktion des
eingetragenen Luftvolumenstroms und Dauer der anaeroben Phase in Biomasse #4 (Ingolstadt B) bei 30°C

Umsatzraten

Sowohl der Ammoniumabbau als auch die Nitratproduktion wiesen vor und nach den
Beluftungspausen die gleichen Raten auf und stiegen jeweils mit dem Luftvolumenstrom an
(Abbildung 4-7). Die Nitratproduktionsraten waren nur geringfligig niedriger als die
Ammoniumabbauraten, d.h. die Anammoxaktivitat war wahrend den Versuchen vernachlassigbar
I—l

gering. Die Nitritkonzentrationen lagen immer unterhalo von 1 mg und zeigten keine

Veranderungen innerhalb der ersten 10-20 min nach dem Wechsel vom Anaeroben ins Aerobe.
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Abbildung 4-7 Ammoniumabbau- und Nitratproduktionsraten bei verschiedenen Luftvolumenstrémen in Biomasse
#4 (Ingolstadt B) bei 30°C. Gegeben sind Mittelwerte und Standardabweichung aus beiden aeroben Phasen aller
Versuche bei den jeweiligen Luftvolumenstrémen.
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Fazit Beluftungspausen

Mit diesen Versuchen konnte klar gezeigt werden, dass nach anaeroben Phasen von tber 15 min die
Nitratproduktion erst deutlich verzégert nach dem Ammoniumabbau eintritt. Nach kirzeren anaeroben

Phasen war diese Verzdgerung kirzer und entsprach nur noch derjenigen des Ammoniumabbaus.

Diese kurzen Verzdgerungen betrugen nur wenige Minuten und sind vermutlich in erster Linie auf den
langsamen Sauerstoffeintrag zuriickzufiihren. Nach dem Start der Belliftung dauerte es 1,5-2 min bis
die Sauerstoffkonzentration in den Versuchen die Literaturwerte der Sauerstoffaffinitdtskonstanten
von bis zu 0,5 mg I (Blackburne et al., 2008a, 2007a; Daebel et al., 2007; Manser et al., 2005)
Uberschritten. Zudem muss fiir diese kurze Zeitspanne eine gewisse Messunsicherheit berticksichtigt
werden. Da nur maximal eine Probe pro Minute gezogen werden konnte, wurde diese Zeitspanne von
nur 2-3 Proben abgedeckt was bei den Umsatzraten von 7-30 mg I™ h™t einer Konzentrationsanderung
von weniger als 1 mg I™ entsprach. Auch die Ansprechzeit der ionenselektiven Elektroden (tgo < 2 min)

lag in diesem Bereich.

Die langeren Verzogerungen in der Nitratproduktion betrugen bis zu 13 min. Diese Zeitspanne kann
nicht mehr durch Messunsicherheiten oder den langsamen Sauerstoffeintrag aus der Gas- in die
Flissigphase erklart werden und muss daher biologisch bedingt sein. Da diese Verzdgerungen nur in
der Nitratproduktion, nicht aber dem Ammoniumabbau eintraten, bestatigt die oft wiederholte
Annahme dass NOB nach anaeroben Phasen eine langere lag-Phase fur ihren Metabolismus benétigen
als AOB (Al-Omari et al., 2013; Jardin and Hennerkes, 2011; Katsogiannis et al., 2003). Diese
Annahme war bislang nur nach sehr langen anaeroben Phasen von mehreren Stunden bestétigt worden
(Kornaros et al., 2010). Solch lange anaerobe Phasen wéren im Reaktorbetrieb nicht wirtschaftlich.
Zudem wurde in Labor- (Li et al., 2011; Villaverde et al., 2000; Zubrowska-Sudol et al., 2011) und in
groBtechnischen Reaktoren (Jardin and Hennerkes, 2011) mit deutlich kiirzeren anaeroben Phasen eine
reduzierte Nitratproduktion beobachtet. Die hier vorgestellten Ergebnisse bestitigen erstmals, dass
dies auf die verzOgerte Nitratproduktion nach anaeroben Phasen zurtickzuftihren ist. Die Ergebnisse

zeigen, dass diese bereits ab 15 min eintritt.

Da noch kiirzere anaerobe Phasen diesen Effekt nicht hatten, ist offensichtlich eine gewisse
Mindestdauer notwendig, bevor NOB ihren Metabolismus zuriickfahren und diese lag-Phase
benotigen. Die Lange dieser lag-Phase wiederum scheint mehr von der NOB-Spezies als von der
Dauer der anaeroben Phase abzuhangen: Wahrend sich die Lange dieser lag-Phase bei den einzelnen
Biomassen unterschied, fuhrten langer andauernde anaerobe Phasen nicht zu einer Verlangerung der
lag-Phase. Dies wiederspricht den Ergebnissen der Studie, in der diese lag-Phase erstmals mit sehr viel
langeren anaeroben Phasen nachgewiesen werden konnte (Kornaros et al., 2010). Dort wurde ein
Zusammenhang zwischen der Lage der lag-Phase und der Dauer der anaeroben Phase beobachtet.

Allerdings ist der Zusammenhang nicht ndher beschrieben worden und die stark abweichenden
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Zeitspannen der anaeroben Phasen lassen keinen direkten Vergleich der dortigen Beobachtungen mit
den hier beschriebenen zu. Mdéglicherweise haben die mehrere Stunden langen anaeroben Phasen nicht

nur zu einer Reduktion des Metabolismus, sondern auch zum Absterben der NOB gefiihrt.

Und die hier beobachtete Mindestdauer von 15 min wird auch durch Beobachtungen auf
grofitechnischen Anlagen bestétigt, wo eine Verlangerung der anaeroben Phase von 12 min auf 18 min

innerhalb von 6 Monaten zu einer deutlichen Reduktion der Nitratproduktion fiihrte.

Im Vergleich zu den Ergebnissen von Zubrowska-Sudol et al. (2011) wirkten sich die anaeroben
Phasen nicht negativ auf die Nitratproduktionsraten aus. Da in dieser anderen Studie mehrere anaerobe
und aerobe Phasen hintereinander betrachtet wurden und Proben nur jeweils am Anfang und Ende der
jeweiligen Phasen gezogen und analysiert wurden, waren die so berechneten Umsatzraten verfalscht
durch die lag-Phase der NOB. Da in dieser Studie die geringeren Umsatzraten erst ab anaeroben

Phasen von >15 min auftraten, decken sich diese Ergebnisse mit den hier beschriebenen.

Die Lénge der lag-Phase selbst hing von der Sauerstoffverfigbarkeit ab, was sich allerdings nur bei
sehr hohen Luftvolumenstromen bemerkbar machte. Dieser Effekt koénnte nur teils durch dem
schnelleren Sauerstoffeintrag begriindet sein; der Unterschied betrug lber 5 min, also weit langer als
der Sauerstoffeintrag bei geringeren Luftvolumenstromen andauerte. Untersuchungen der lag-Phase
anderer Bakterien, Salmonella enterica, ergaben, dass die lag-Phase kirzer ist, wenn die
Milieubedingungen besser sind (Rolfe et al., 2012). Da NOB sehr sauerstoffaffin sind, konnten die
kirzeren lag-Phasen bei der héheren Sauerstoffverfligbarkeit auf eben diesen Effekt zuriickzuftihren

sein.

Die Lange der lag-Phasen der einzelnen Biomassen unterschied sich. Auffallig war dabei, dass die
beiden Biomassen aus Ingolstadt (#3 und #4) deutlich ldngere lag-Phasen zeigten als die beiden
anderen Biomassen; Biomasse #3 und #4 waren an hohere Sauerstoffkonzentrationen, also bessere
Milieubedingungen adaptiert und benétigten langere lag-Phasen. Biomasse #1 und #2 waren dagegen
an niedrigere Sauerstoffkonzentrationen adaptiert und konnten ihren Metabolismus nach anaeroben
Phasen schneller wieder starten. Dies lasst darauf schlieBen, dass sich Uber hohe
Sauerstoffkonzentrationen NOB selektieren lassen, die empfindlicher auf anaerobe Phasen reagieren.
Mittels Denaturierungsgradientengelelektrophorese (DGGE) konnte bestatigt werden, dass die NOB in
den Biomassen #1 und #2 eng verwandt (97,9% Homologie) waren, wahrend die Verwandtschaft zu
den Biomassen #3 und #4 weiter entfernt war (95% bzw. 90% Homologie). Bei den NOB handelte es

sich in allen vier Biomassen um Nitrospira, allerdings verschiedene Spezies.

Auch bestanden die Biomassen #1 und #2 aus insgesamt groberen Aggregaten als die Biomassen #3
und #4. Ein Zusammenhang zwischen Aggregatsgroe und Aufkommen und Aktivitait von NOB
wurde bereits wiederholt nachgewiesen (Gilbert et al., 2013; VIaeminck et al., 2010). Es besteht auch
durchaus die Mdoglichkeit, dass NOB in kleineren Aggregaten, durch die bessere
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Sauerstoffverfiigbarkeit dann ebenfalls langere lag-Phasen benétigen. Solche Aussagen kénne mit den

vorliegenden Ergebnissen allerdings nicht gemacht werden.

Die aus dieser Versuchsreihe gewonnene Erkenntnis, dass unabhangig von der Biomasse, der
Temperatur und der Sauerstoffverfiigbarkeit NOB nach anaeroben Phasen von mehr als 15 min eine
lag-Phase benétigen, stellt die Grundlage flr eine Belliftungsstrategie dar. Demnach sollten mit einer
intermittierenden Bellftung von mindestens 15 min Beluftungspause und, je nach Biomasse, maximal

5 bis 10 min Beltftung NOB erfolgreich unterdriickt werden kénnen.

Gerade in PNA-Systemen zur Behandlung von kommunalem Abwasser kénnten mit einer solchen
Strategie deutlich bessere Ergebnisse erzielt werden. Wie in Kapitel 3.4 beschrieben, kommt es bei
niedrigen Temperaturen zu einer Akkumulation von Nitrit, die durch die zuriickgehende NOB-
Aktivitat mitverursacht wird. Durch eine Unterdriickung der NOB von vornherein wiirde diese
Nitritakkumulation geringer ausfallen. Da die lag-Phase temperaturunabhangig auftrat, sollte diese
Beluftungsstrategie auch in der kommunalen Abwasserbehandlung erfolgreich umsetzbar sein. Die
Beluftungspausen, bzw. die anaeroben Phasen wiirden auch der Anammoxaktivitat zugutekommen,
die bei PNA fur die kommunale Abwasserbehandlung der limitierende Faktor ist (vgl. Kapitel 3.6, S.
60).

Eine weitere Erkenntnis dieser Versuchsreihe ist, dass sich Uber hohere Sauerstoffkonzentrationen
NOB selektieren lassen, die ldngere lag-Phasen bendtigen. Die hoheren Sauerstoffkonzentrationen
sollten wiederrum die Umsatzraten steigern, da auch AOB davon profitieren, deren Metabolismus

deutlich weniger unter den Beluftungspausen leidet.

Offen bleibt die Frage, ob sich die NOB an eine intermittierende Bellftung adaptieren. Der Vergleich
der untersuchten Biomassen impliziert, dass dies eher nicht der Fall ist; schlieBlich zeigten Biomasse
#1 und #2 gleich lange lag-Phasen, obwohl Biomasse #1 an kontinuierliche Bellftung und Biomasse

an anaerobe Phasen von 15 min adaptiert war.

4.1.2 Laborreaktorstudie zur intermittierenden Bellftung

Nachdem die im vorigen Kapitel beschriebene Versuchsreihe die Basis fur eine erfolgsversprechende
Beluftungsstrategie geliefert hat, wird in diesem Kapitel die Evaluierung dieser Beluftungsstrategie
beschrieben. Gegenstand der Evaluierungs-Versuchsreihe waren zwei Labor-SBR (vgl. Kapitel 2.1.1),
die intermittierend belliftet wurden. Betrieben wurden diese bei 20°C und bei 10°C, da das Augenmerk
hier der kommunalen Abwasserbehandlung galt. Analog den SBR in Kapitel 3 wurden diese bei den
Bedingungen kommunaler Abwasserbehandlung betrieben, d.h. der Zulauf enthielt 50 mgNH,*-N I"*
und die hydraulische Verweilzeit wurde so angepasst, dass im Ablauf immer 10 mgNH,*-N I

unterschritten wurden. Beide SBR durchliefen wéahrend der Reaktionsphase im Wechsel 5 min
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Beluftung und 15 min Bellftungspause, unterschieden sich jedoch hinsichtlich der

Sauerstoffverfiigbarkeit.

20°C

Bei 20°C wurden die SBR mit einem spezifischen Luftvolumenstrom von 0,9 bzw. 7,3 I I Reakevon™
bellftet, was in mittleren Sauerstoffkonzentrationen von 0,5 bzw. 1,0 mg I* wahrend der Beluftung
resultierte. Beide waren zu je einem Teil mit Belebtschlamm aus dem Hauptstrom einer kommunalen
Kléranlage (Weinheim) und einem Teil mit PNA-Biomasse (Heidelberg) inokuliert, was zu Beginn

des Laborreaktorbetriebes einer Biomassenkonzentration von 0,5 + 0,04 g I TS (56 % oTS) entsprach.
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Abbildung 4-8 Ammoniumabbau (links) und die daran anteilige Nitratproduktion (rechts) Uber die Zeit der Labor-
reaktorstudie zur Auswirkung der intermittierenden Bellftung (5 min Luft / 15 min Pause) in zwei SBRs mit
verschieden starkem Lufteintrag (0,9 und 7,3 h) bei 20°C.

Die intermittierende Beliftung fiihrte in beiden SBR zu einer Halbierung der anteiligen
Nitratproduktion innerhalb von 30 d (Abbildung 4-8 rechts), die sich dann im Bereich der bei PNA
stochiometrisch zu erwartenden 11% (mit grauer Linie gekennzeichnet) stabilisierte. Der hohere
Luftvolumenstrom fiihrte in etwa im gleichen Zeitraum zu einer Verdoppelung des Ammoniumabbaus
(Abbildung 4-8 links), wéhrend dieser beim niedrigeren Luftvolumenstrom auf gleichem Niveau blieb.
Gleichzeitig stieg die Biomassenkonzentration im SBR mit dem niedrigeren Luftvolumenstrom an auf

0,8 +0,04 g™ TS (63 % 0TS), wahrend sie im SBR mit dem hoheren Luftvolumenstrom unverandert
blieb.
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Tabelle 4-3 Ex-situ Umsatzraten der Laborreaktorstudie zur Auswirkung der intermittierenden Beliiftung (5 min
Luft/ 15 min Pause) in zwei SBRs mit verschiedenen Luftvolumenstromen bei 20°C

-1 -1 -1 -1
7,3 ILuftI Reakt.VoI.h 0:9 ILui‘tI Reakt.VoI.h

20°C (Beginn)  20°C (Ende)  20°C (Beginn)  20°C (Ende)
Anammox gkg'TSd* 29+0,7 83+0,9 2,6+0,2 2,0+£0,1
Ammoniumoxidation ~ gkg'TSd™* 41+0,3 51+0,9 3,704 1,1+0,1
Nitritoxidation gkg'TSd* 113+2,4 6,5+0,4 116+21 2,8+03

Die biomassenspezifischen ex-situ Umsatzraten (Tabelle 4-3), vor und nach dem Langzeitversuch
gemessen, betétigen die Reaktordaten. Die Nitritoxidationsraten nahmen in beiden Féllen deutlich ab,
die  Ammoniumoxidationsraten blieben jedoch, zumindest bei dem hd&heren Luftvolumenstrom,

unveréndert. Die Anammoxrate nahm bei dem héheren Luftvolumenstrom sogar deutlich zu.

10°C

Bei 10°C betrugen die Luftvolumenstrdme in die SBR 0,5 bzw. 3,6 l il reakivorh™ und die
Sauerstoffkonzentrationen 0,07 bzw. 0,2 mg I™*. Da die Sauerstoffzehrung bei 10°C sehr gering war,
wurde der Sauerstoffgehalt zu Beginn der BelUftungspausen durch Begasen mit Stickstoff gesenkt, um

tatséchlich anaerobe Phasen zu gewahrleisten.
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Abbildung 4-9 Ammoniumabbau (links) und die daran anteilige Nitratproduktion (rechts) Uber die Zeit der Labor-
reaktorstudie zur Auswirkung der intermittierenden Bellftung (5 min Luft / 15 min Pause) in zwei SBRs mit
verschieden starkem Lufteintrag (0,5 und 3,6 h™%) bei 10°C.

Auch bei 10°C fihrte die intermittierende Bellftung mit beiden Luftvolumenstromen innerhalb von
weniger als 30 d zu einer Reduktion der anteiligen Nitratproduktion (Abbildung 4-9, rechts) auf die
bei PNA stdchiometrisch zu erwartenden 11% (mit grauer Linie gekennzeichnet). Allerdings ging
nach 40 Tagen der Ammoniumabbau (Abbildung 4-9, links) in beiden Laborreaktoren stark zurtick.
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Wegen einer Stérung bei der Temperierung beider Laborreaktoren, die zum Absterben der Biomasse
fihrte, wurde die Versuchsreihe zur intermittierenden Beluftung bei 10°C nach 90 Tagen

abgebrochen.

Tabelle 4-4 Ex-situ Umsatzraten der Laborreaktorstudie zur Auswirkung der intermittierenden Beliiftung (5 min
Luft /15 min Pause) in zwei SBRs mit verschiedenen Luftvolumenstromen bei 10°C.

gN kg?TSd? gNm3d?

Anammox 03+£0,1 04+01
Ammoniumoxidation 0,3+0,1 1,8+0,5
Nitritoxidation 39%0,6 0,7+0,2

Die ex-situ 10°C-Anammoxraten, die zu Beginn der Versuchsreihe gemessen wurden, lagen mit
0,4 kgNH,"-N m™® d™* recht hoch (Tabelle 4-4). Zum Vergleich lagen die Anammoxraten in einem
vergleichbaren Laborreaktor in Kapitel 3.4 etwa zehnmal niedriger (maximal 3 gNH,*-N m®d™), was
allerdings an der dort viel niedrigeren Biomassenkonzentration lag — die biomassenspezifischen
Anammoxraten lagen im gleichen GréRenbereich (vgl. Tabelle 3-9). Damit sind diese Werte auch
hoher als bisherige Literaturwerte (vgl. Kapitel 3.4), wovon der bislang héchste Anammoxumsatz bei
10°C bei 0,13 kgNH,*-N m?d* lag (Lotti et al., 2014).

Die ex-situ Ammoniumoxidationsraten und Nitritoxidationsraten lagen ebenfalls wegen der hdheren

Biomassenkonzentration hoher als beim in Kapitel 3.4 beschriebenen Reaktor.

Fazit Intermittierende BelUftung

Die Laborreaktorstudie zeigte klar, dass sich NOB mit einer intermittierenden Bellftung erfolgreich
unterdriicken lassen. Sogar bei dem 20°C-Versuch mit einem Inokulum, welches zur Hélfe Belebt-
schlamm einer kommunalen Klaranlage mit entsprechend hoher NOB-Aktivitdt war, konnte diese
signifikant reduziert werden. Diese Bellftungsstrategie kann damit dazu beitragen, die
Nitritakkumulation zu minimieren, die im unteren Temperaturbereich beobachtet und zum Grofteil

der nachlassenden NOB-ALktivitat zugeschrieben wurde (vgl. Kapitel 3.2.4).

Die Detailstudie zur lag-Phase der NOB (vorheriges Kapitel) zeigte, dass NOB, welche an hohe
Sauerstoffkonzentrationen adaptiert sind, starker unter den Beluftungspausen leiden als NOB, welche
an niedrige Sauerstoffkonzentrationen adaptieren sind. Die Reaktorstudie zeigte jedoch, dass sich
dieser Effekt sowohl bei niedrigen als auch bei hohen Sauerstoffkonzentrationen zur Unterdriickung
von NOB ausnutzen lasst. Allerdings war, vor Beginn des Versuchszeitraums, bei der verwendeten
Biomasse eine lag-Phase von nur 5 min bestimmt worden. Dies lag am unteren Ende der L&ngen der in
der Detailstudie beobachteten lag-Phasen und entsprach damit den Biomassen, die an niedrige
Sauerstoffkonzentrationen adaptiert waren. Im Laborreaktor mit dem héheren Luftvolumenstrom ware

auch eine langere Beliiftungsdauer moglich gewesen. Allerdings stieg die Umsatzkapazitét in diesem
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Labor-SBR auch bei der kurzen Beliiftungsdauer deutlich an, so dass er eine Fracht von 0,1 kgN m*d™
bewaltigte, was fiir einen SBR bei 20°C sehr gut ist, zumal die Ammoniumkonzentrationen im Ablauf
mit <10 mgN I sehr gering waren. Im Vergleich liegt die Fracht in PNA-SBR bei 30°C mit
Ablaufkonzentrationen von i.d.R. >100 mgN I bei 0,1-0,6 kgN md™ (Lackner et al., 2014). Diese
Umsatzsteigerung ist vor allem dadurch bedingt, dass durch die reduzierte NOB-AKktivitat mehr Nitrit
fir Anammox zur Verfligung stand, was sich auch an den gesteigerten ex-situ Anammoxraten zeigte.
Dieser Effekt trat im Labor-SBR mit dem geringeren Luftvolumenstrom nicht auf, da hier die

niedrigen Sauerstoffkonzentrationen gleichzeitig die Ammoniumoxidationskapazitat reduzierten.
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4.2 pH-Milieu

Seit 1978 gilt das mit hoherem pH-Wert zunehmend frei werdende Ammoniak als hemmend fiir die
Nitritoxidation und bei noch hoheren Konzentrationen auch als hemmend fiir die Ammoniumoxidation
(Anthonisen et al., 1976). Die Konzentrationen, ab denen Ammoniak hemmend wirkt, variieren jedoch
von Spezies zu Spezies (Blackburne et al., 2007b) und auch Akklimatisation an dauerhaft hohe
Ammoniakkonzentrationen ist moglich (Tokutomi et al., 2006; Turk and Mavinic, 1989). Neuere
Untersuchungen deuten darauf, dass méglicherweise nicht das Ammoniak sondern der hohe pH Wert
(Hawkins et al., 2010) Ursache einer NOB-Verdréangung ist, weil AOB generell ein etwas hoheres pH-
Optimum als NOB haben (Tokutomi et al., 2006). Im Hinblick auf eine gezielte Beeinflussung von
Ammoniumoxidation und Nitritoxidation in der kommunalen Abwasserbehandlung ist das
vielversprechend, da bei den niedrigen Temperaturen und Konzentrationen kommunalen Abwassers
keine hohen Ammoniakkonzentrationen erzielt werden kdnnen. Allerdings bleibt immer die Gefahr
einer Akklimatisation der NOB an hohe pH-Werte. Und um im Reaktorsystem die Nitritoxidation
gezielt lber erhdhte pH-Werte zu hemmen, muss auch die Wirkung des pH-Werts auf die

Ammoniumoxidation und auf Anammox bekannt sein.

Im weitldufigeren Rahmen dieser Promotion wurde eine Versuchsreihe zur Wirkung erhéhter pH-
Werte auf Anammox, Ammonium- und Nitritoxidationsraten mit suspendierter Biomasse und mit
Biofilmen auf Aufwuchstragern untersucht. Im Rahmen dieser Dissertation wird diese nicht weiter

diskutiert, sondern an dieser Stelle nur kurz vorgestellt.

Zum einen wurde die direkte Wirkung des pH-Wertes auf suspendierte Biomasse aus einem
DEMON®-Reaktor in Heidelberg (vgl. Kapitel 1.2.3) und auf 10 mm starken Aufwuchstragern vom
Typ K3 aus AnoxKaldnes* Biofarm in Malmé (vgl. Kapitel 1.2.3) bestimmt. Zudem wurde die
Regenerationsféhigkeit der einzelnen Prozesse in beiden Biomassetypen untersucht. Dazu wurde die
Biomasse (bzw. die Biofilme) zundchst fiir einen Zeitraum von 1 bzw. 24 h einem definierten pH-
Wert von 9 bzw. 10 ausgesetzt. Anschliefend wurden tber mehrere Tage parallel die Anammox-,
Ammoniumoxidations- und die Nitritoxidationsraten mittels manometrischer Batchversuche (vgl.
Kapitel 2.2.2) gemessen. Zur Evaluierung der Reaktion der Biomasse bzw. des Biofilms auf diese
zeitlich befristete Alkalinitits-Exposition wurden die Raten mit Blindwerten (vor der Exposition) und
den Raten wéhrend der Exposition verglichen. Analog zur Versuchsreihe zur Bellftungsstrategie
wurden die Versuche bei 30°C, 20°C und 10°C durchgefiihrt.

Bei 30°C zeigte sich, dass tatsachlich die Nitritoxidation am stérksten von der Exposition zu den
hohen pH-Werten beeintrachtigt wurde. Dieser Effekt war in der suspendierten Biomasse stérker
ausgepragt; es dauerte 4 Tage, bis die Nitritoxidationsraten wieder im Bereich der Blindwerte lagen.
Bei den Biofilmen erfolgte die Regeneration bereits innerhalb von 1-2 Tagen. Auf die

Ammoniumoxidation konnte kein negativer Effekt festgestellt werden und die Anammoxraten waren
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nur wahrend der Exposition leicht reduziert, was wiederum bei der suspendierten Biomasse starker

ausgepragt war.

Mit sinkender Temperatur lieR die Regenerationsfahigkeit der Biomassen nach. Bei 20°C
regenerierten die Nitritoxidationsraten nur im Biofilm; bei der suspendierten Biomasse konnte keine
Regeneration festgestellt werden. Bei 10°C war auch bei dem Biofilm nur noch nach 1 h Exposition zu
pH 9 eine Regeneration der Nitritoxidation festzustellen. Bei einer langeren Expositionsdauer oder

einem hoheren pH-Wert war dies nicht mehr der Fall.

Insgesamt l&sst die Versuchsreihe damit den Schluss zu, dass sich die Nitritoxidation Uber zeitlich
begrenzte Alkalinitats-Exposition reduzieren l&sst, ohne dass Anammox oder die Ammoniumoxidation
negativ beeinflusst werden. Die Regeneration erfolgte zwar im Biofilm schneller, aber der Effekt sollte
sich Reaktorsystemen mit suspendierter Biomasse als auch in solchen mit Biofilmen auf

Aufwuchstragern ausnutzen lassen.
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4.3 Fazit: Prozessbeeinflussung Uber Betriebsparameter

Die in diesem Kapitel vorgestellten Ergebnisse liefern vielversprechende Ansétze zur gezielten
Hemmung der Nitritoxidation in PNA-Systemen mit Hinblick auf die kommunale
Abwasserbehandlung, wo die Eingriffsmdglichkeiten wegen der einzuhaltenden Wasserqualitat und
der sehr groRen Volumenstrome begrenzt sind. Aus dem zuerst vorgestellten Ansatz, die
Nitritoxidation Uber Bellftungspausen zu hemmen, wurde auch eine Betriebsstrategie entwickelt und
erfolgreich getestet. Fir den zweiten Ansatz, die Eingriffsmdglichkeit tber zeitlich begrenztes
Anheben des pH-Werts konnte mit den vorliegenden Ergebnissen die prinzipielle Eignung zur

gezielten Hemmung der Nitritoxidation gezeigt werden.

Generell kann gesagt werden, dass Reaktorsysteme mit Biofilmen weniger Eingriffsmoglichkeiten
bieten. Zur Bellftungsstrategie wurden Versuche Uberhaupt nur mit suspendierter Biomasse
durchgefuhrt. Zum Teil weil die angewandte Messmethode mit Biofilmen schwierig zu realisieren
gewesen ware. Vor allem aber weil sich Biofilmsysteme ja gerade Uber den raumlichen
Sauerstoffgradienten auszeichnen und eine zusétzliche zeitliche Varianz in der Sauerstoffverfiigbarkeit
nicht unbedingt zielfihrend wére. Die Versuche zur Eingriffsméglichkeit pH-Wert haben auch
gezeigt, dass die Hemmwirkung im Biofilm im Vergleich zur suspendierten Biomasse schwacher
ausfallt. Dies deckt sich mit der generellen Annahme, dass Organismen im Biofilm durch die feste
Einbettung in groRere Mengen extrazellulére polymere Substanzen (EPS) und im Verbund mit anderen
Organismen besser geschiitzt sind als es bei suspendiertem Wachstum in viel kleineren Zellverbinden

mit weniger EPS der Fall ist.

Fir suspendierte Biomasse jedoch gilt: Die Nitritoxidation lasst sich im Reaktorsystem durch
wiederholte anaerobe Phasen von >15 min dauerhaft senken. Der Grund dafiir ist, dass die NOB im
Anschluss an die anaeroben Phasen offensichtlich eine lag-Phase bendtigen. Zur erfolgreichen
Hemmwirkung mussen die aeroben Phasen dazwischen jedoch kiirzer als die biomassenspezifische
Dauer dieser lag-Phase (i.d.R. 5-10 min) sein, um diesen Effekt auszunutzen. Dies senkt zwar die
Umsatzleistung des Reaktorsystems, da in den anaeroben Phasen kein Nitrit produziert werden kann.
Im Hinblick auf die kommunale Abwasserbehandlung ist aber auch die Erhaltung der
Anammoxkapazitdt von grofRer Bedeutung, weswegen die anaeroben Phasen zusétzlich positiv zu
werten sind. Die vorliegenden Ergebnisse deuten darauf hin, dass sich die Lange der lag-Phase und
damit Dauer der aeroben Phasen ausdehnen l&sst, indem die NOB an hohe Sauerstoffkonzentrationen
akklimatisiert werden. Ein direkter Vergleich zeigte immerhin, dass sich mit dieser
Beluftungsstrategie  bei  sonst gleichen Bedingungen im Laborreaktor —mit hoheren
Sauerstoffkonzentrationen deutlich hthere Umsatzleistungen erzielt wurden — bei ebenso erfolgreicher

Reduktion der Nitritoxidation wie im Laborreaktor mit niedrigeren Sauerstoffkonzentrationen.
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5 Eignung und Grenzen von PNA in der kommunalen

Abwasserbehandlung

PNA beruht als Kombination zweier biologischer Prozesse darauf, dass beide Prozesse stabil und im
stdchiometrischen Verhéltnis zueinander ablaufen. Dies beinhaltet natlrlich auch, dass dritte Prozesse
soweit unterdriickt werden, dass weder die Deammonifikation behindert noch die Ablaufqualitét
verschlechtert wird. In der vorliegenden Arbeit zum generellen Einsatz der Deammonifikation in der
kommunalen Abwasserbehandlung wurde daher die Populationsdynamik der drei relevanten Gruppen
autotropher Mikroorganismen betrachtet, der notwendigen AOB und AnAOB sowie der
unerwiinschten NOB. Dabei wurde zum einen die Populationsdynamik unter dem Einfluss des
Temperaturgradienten von Sommer zu Winter verfolgt. Zum anderen wurden Ansédtze zur gezielten

Beeinflussung der Prozesse bei den Bedingungen kommunaler Abwasserbehandlung untersucht.

Die Studie zur Populationsdynamik unter dem Einfluss des jahreszeitlich bedingten
Temperaturgradienten (Kapitel 3) hat gezeigt, dass beim Unterschreiten von etwa 12-13°C die
Aktivitat der AnAOB drastisch abnimmt. AOB zeigten zwar, wie AnAOB auch, eine deutliche
Temperaturabhéngigkeit ihrer Umsatzraten. Allerdings verursachten die sinkenden Temperaturen
keine Verénderung in der AOB-Aktivitat. Die unerwinschten NOB zeigten, &hnlich den AnAOB,
einen drastischen Aktivitatsabfall beim Unterschreiten von 13-15°C. Fir den Einsatz der
Deammonifikation in der kommunalen Abwasserbehandlung ist dies als sehr positiv zu werten. Es war
eigentlich angenommen worden, dass mit sinkender Temperatur NOB zunehmend die Oberhand
gewinnen wirden. Dies war nicht der Fall. Im Gegenteil erwiesen sich NOB als am empfindlichsten
gegenuber kalten Temperaturen. Dennoch herrscht hier natiirlich weiterer Forschungsbedarf, da NOB
auch bei den sommerlichen Temperaturen nachhaltig unterdriickt werden missen, um eine gute
Ablaufqualitat und stabile Deammonifikation zu gewéhrleisten. Der Einbruch der NOB-AKktivitét
flihrte in allen untersuchten Systemen zu einer Akkumulation von Nitrit, welches von AnAOB, deren

Aktivitat ebenfalls nachlieB, nicht verbraucht werden konnte.

Der Vergleich der verschiedenen Reaktorsysteme in dieser Studie zeigte, dass eine groRere
Biofilmdicke fir die Deammonifikation bei niedrigen Temperaturen von Vorteil ist: Die
Nitritakkumulation begann im Reaktor mit der granulierten Biomasse erst bei niedrigeren
Temperaturen und fiel geringer aus als mit der suspendierten Biomasse. Auch im Reaktor mit den 10
mm starken Aufwuchstragern K3 fiel die Nitritakkumulation geringer aus als mit den nur 2 mm
starken Aufwuchstragern BiofilmChip™ M. Die Ergebnisse dieser 2mm-Aufwuchstrager waren
vergleichbar mit denen der granulierten Biomasse, deren groRte Durchmesser rund 2 mm betrugen.
Weiter kam es im Reaktor mit den 210mm-Aufwuchstrdgern zu einem Rickgang der
Nitritakkumulation trotz weiterhin sinkender Temperatur, was bedeutet, dass vermutlich eine Adaption

der AnAOB an die niedrigen Temperaturen stattfand. Dies war aber nur im Reaktor mit den 10mm-
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Aufwuchstragern zu beobachten, welche sich von den anderen untersuchten Biomassen nur Uber die
deutlich groRere Biofilmdicke abheben. Daher kann davon ausgegangen werden, dass ein groRerer
anaerober Anteil am Biofilm die Ursache war. So war generell der Anteil von AnAOB an der
Gesamtpopulation hoher (molekularbiologische Untersuchungen, die nicht Teil dieser Promotion
waren, haben dies bestatigt). Zudem war vermutlich bei der geringen Sauerstoffzehrung bei den
niedrigen Temperaturen, bedingt durch verlangsamte AOB-Aktivitdt und weggefallene NOB-
Aktivitat, die aerobe Zone des Biofilms vergréfert. Damit konnte nur in dem sehr dicken Biofilm noch
eine ausreichend grofle anaerobe Zone gewahrleistet werden, was vermutlich die Adaption der
AnAOB an die niedrigen Temperaturen ermdglichte. Dennoch bleibt die Akkumulation von Nitrit zum
jetzigen Zeitpunkt die Engstelle fiir den Einsatz von PNA im Hauptstrom kommunaler Klaranlagen.
Nitrit ist hochgiftig fir Wasserorganismen und darf im Ablauf kommunaler Kl&ranlagen auch nicht in

geringen Konzentrationen vorkommen.

Da die Nitritakkumulation erst unterhalb von 13°C auftrat, was in vielen Klaranlagen nur an wenigen
Tagen im Jahr unterschritten wird, ist die prinzipielle Eignung von PNA fur den Einsatz im
Hauptstrom kommunaler Klaranlagen gegeben. Je langer im Winter tiefe Temperaturen herrschen,
desto wichtiger wird dabei die Biofilmdicke, um ausreichend Anammoxaktivitat bereitzustellen und so

die Nitritakkumulation zu minimieren.

In der Studie zur gezielten Beeinflussung der Populationsdynamik tber die Bellftung (Kapitel 4.1)
konnte erstmals im Batchversuch eine tatsachliche Verzogerung in der Nitratproduktion nach
Beluftungspausen von wirtschaftlich kurzer Lange nachgewiesen werden. Dies war zunéchst ein Beleg
dafiir, dass NOB nach Beluftungspausen eine langere sog. lag-Phase benétigen als AOB. Dies ist der
Fall, wenn eine bestimmte Dauer der Beluftungspausen tberschritten wurde (etwa 15 min). Die Dauer

der lag-Phase selbst war konstant und unabhangig von allen untersuchten Prozessbedingungen.

Weiter konnte im Reaktorbetrieb gezeigt werden, dass dieser Effekt auch dauerhaft ausgenutzt werden
kann. Uber eine intermittierende Beliiftung mit Beliiftungspausen, die ausreichend lang sind um eine
lag-Phase auszuldsen, und Beluftungszeiten, die kirzer als diese lag-Phase sind, liel sich die NOB-

Aktivitat nachhaltig reduzieren.

Da die Versuche bei den Bedingungen kommunaler Abwasserbehandlung durchgefiihrt wurden,
scheint eine effektive NOB-Unterdrickung tber diesen Ansatz mdoglich. Damit kdnnte tber eine

intermittierende Beluftung die Nitritakkumulation im niedrigen Temperaturbereich reduziert werden.
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A Anhang

A.1 Substratzusammensetzungen

Den Subtraten wurde EDTA als Komplexbildner analog van de Graaf et al. (1996) zugegeben.

A.1.1 Synthetisches Abwasser

Tabelle A- 1 Zusammensetzung synthetisches Abwasser (Nahrelemente, ohne Spurenelemente | & I1).

NH,HCO; 282,2 mg I™ N 50,0 mg I
MgSO, 7H,0 56,0 mg I Mg 5,6 mg I
CaCl, 2H,0 21,1 mg I™ Ca 5,8 mg I
NaCl 113,3 mg I Na 44,5 mg I
K,HPO, 6,8 mg I K 3,0 mg I

Tabelle A- 2 Zusammensetzung synthetisches Abwasser (Spurenelemente 1)

CioH16N,Og (EDTA) 21,000 mg I_l

FeSO, 21,000 mg I Fe 7,737 mg I

Tabelle A- 3 Zusammensetzung synthetisches Abwasser (Spurenelemente 11)

C1oH16N,0g (EDTA) 84,000 mg I

MnCl, 4H,0 4,158 mg I Mn 1,155 mg I
ZnSO, 7H,0 1,806 mg I Zn 0,411 mg I™
CuS0O, 5H,0 1,050 mg I Cu 0,267 mg I
CoCl, 6H,0 1,008 mg I Co 0,247 mg I
NaMoO, 2H,0 0,924 mg I Mo 0,405 mg I
NaSeO, 10H,0 0,882 mg I Se 0,201 mg I
NiCl, 6H,0 0,798 mg I Ni 0,197 mg I
HsBO, 0,059 mg I Bo 0,008 mg I




A.1.2 Batchversuche (Aktivitatsmessungen und Versuchsreihe Beltftungspausen)

Tabelle A- 4 Substratzusammensetzung Batchversuche Anammox (Nahrelemente, ohne Spurenelemente | & I1).

(NH,),SO, 23,6 mg I N 5,0 mg I
NaNO, 34,5 mg I N 7,0 mg I
KHCO, 50,0 mg I K 19,5 mg I

HCO, 30,5 mg I
MgSO, 7H,0 30,0 mg I Mg 3,0 mg I
CaCl, 2H,0 18,0 mg I Ca 4,9 mg I™
KH,PO, 2,7 mg I K 0,8 mg I

P 0,6 mg I

Tabelle A- 5 Substratzusammensetzung Batchversuche Nitritation (Nahrelemente, ohne Spurenelemente I & I1).
Konzentrationen angegeben fiir die regelmaRigen Aktivitatsmessungen. In der Versuchsreihe Bellftungspausen war
das Medium 10-fach konzentriert.

(NH,),SO, 23,6 mg I N 5,0 mg I
NaHCO, 37,5 mg I Na 10,3 mg I
MgSO, 7H,0 5,6 mg I Mg 0,6 mg I
NaCl 11,3 mg I Na 45 mg I
CaCl, 2H,0 2,1 mg I Ca 0,6 mg I
HCO; 27,2 mg I

K,HPO, 0,7 mg I K 0,3 mg I
23,6 P 0,1 mg I

Tabelle A- 6 Substratzusammensetzung Batchversuche Nitratation (N&hrelemente, ohne Spurenelemente | & I1).
Konzentrationen angegeben fiir die regelméaiigen Aktivitatsmessungen. In der Versuchsreihe Belliftungspausen war
das Medium 10-fach konzentriert.

NaNO, 24,6 mg I N 5,0 mg I
NaCl 11,3 mg I Na 45 mg I
MgSO, 7H,0 5,6 mg I Mg 0,6 mg I
CaCl, 2H,0 2,1 mg I Ca 0,6 mg I
K,HPO, 0,7 mg I K 0,3 mg I

P 0,1 mg I




Tabelle A- 7 Substratzusammensetzung Batchversuche (Spurenelemente 1)

C1oH16N,O0g (EDTA) 21,000 mg I™

FeSO, 21,000 mg I™ Fe 7,737 mg I™
Tabelle A- 8 Substratzusammensetzung Batchversuche (Spurenelemente 11)

C1oH16N,O0g (EDTA) 84,000 mg I

MnCl, 4H,0 4,158 mg I Mn 1,155 mg I
ZnSO, 7H,0 1,806 mg I Zn 0,411 mg I
CuSO, 5H,0 1,050 mg I Cu 0,267 mg I
CoCl, 6H,0 1,008 mg I Co 0,247 mg I
NaMoO, 2H,0 0,924 mg I Mo 0,405 mg I
NaSeOQ, 10H,0 0,882 mg I Se 0,201 mg I
NiCl, 6H,0 0,798 mg I Ni 0,197 mg I
HsBO, 0,059 mg I Bo 0,008 mg I




A2

A.2.1 Manometrische Respirometrie

TaoB

TnoB

TanaoB

Berechnungen Umsatzraten

Ap ‘VGasraum

R-T

Ap ‘VGasraum

R-T

Ap ‘VGasraum

R-T

1,5-14
Formel A-1
VMedium * At - 32
0,5-14
Formel A -2
VMedium " At - 32
1,02-14

Formel A -3
VMedium " At - 28



A.3 Aufbau Laborreaktoren

Tabelle A- 9 Messtechnik in den Laborreaktoren

Messtechnik SBR MBBR
Temperatur CTS1, Endress+Hauser 1St 1St
pH Orbisint CPS 11, Endress+Hauser 1St 1St
elektr. Leitfahigkeit Indumax CLS50D, Endress+Hauser 1st 1st
Redoxpotential Orbisint CPS12D, Endress+Hauser 1st 1st
0, Oxymax H COS22D, Endress+Hauser 1st 1st
NH," Kit CAS 40D, NH,"-selektiv, Endress+Hauser 1St 1St
NOy Kit CAS 40D, NO;™-selektiv, Endress+Hauser 1St 1st
Fullstand Hydrostatic level probe SGE-25, Aplisens 1St
Tabelle A- 10 Aggregate in den Laborreaktoren
Aggregate SBR MBBR
Pumpen Peristaltische Schlauchpumpe, 0-4 I/, Typ Ismatec 1st
Ecoline VC-380 Il
Peristaltische Schlauchpumpe 0,1-300 I/h, Typ 2 St
Ismatec Reglo Analog C MS-2
Peristaltische_z Schlauchpumpe 0,4 I/h,  Typ 1st 1st
Gemketechnik PE 0,4
Durchmischung Magnetriihrer, Typ IKA C- 1st
Mag HS10
Membran-Vakuumpumpe, Typ VWR, 1st
VP86
Begasung Schwebekarperdurchflussmesser, 50-500 I/h, Typ 1st 5 st
Krohne DK800/N
égzigyAegg-Magnetventll, Typ Burkle 1st 2 st
UV-Bestrahlung Kreiselpumpe 150-300 I/h, Typ Eheim Compact 1000 1St
UV-Filter 11W/30 cm, Typ Berlan BLF111UVC 1St




A.4  Anhang Detailstudie zur lag-Phase von NOB

Tabelle A- 11 Literaturangaben zu der Dauer anaerober und aerober Phasen in Laborreaktoren, bei denen eine

Unterdritckung von NOB auf die intermittierende Beliftung zurtickgefiihrt wurde.
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