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MOTIVATION UND ZIELSETZUNG

1 Motivation und Zielsetzung

Wasser, das schon im Altertum als eines der vier Grundelemente galt, ist wesentlicher Bestandteil der
Natur und die Lebensgrundlage des Menschen. Die menschliche Aktivitat hat — vor allem in der
technisierten Welt — inzwischen eine Grof3enordnung erreicht, die die Natur nicht mehr ohne weiteres
verkraftet. Dem Handeln des Menschen kommt Systembedeutung zu. Neben dem essentiellen Eigenbedarf
spielt Wasser bei der zunehmend héheren Lebensanforderung des Menschen eine immer wichtigere Rolle
als Produktions-, Reaktions-, Kilhl- und Transportmedium. Die daraus resultierenden Verunreinigungen
und die intensive Nutzung haben zur Folge, dal} die Verfligharkeit von Frischwasser bereits vielerorts
gefahrdet ist und ein Potential fir ernste Konflikte in der Zukunft darstellt. Insbesondere aus der
grundlegenden Erkenntnis, dal® die Trinkwasservorréte der Erde begrenzt und unersetzlich sind, stellt der
Schutz des Lebensguts Wasser fiir das Okosystem Erde und folglich fiir die kommenden Generationen

eines der wichtigsten Ziele dar.

Der wichtigste Ansatz fur einen wirksamen Schutz liegt zum einen in der Weiterentwicklung von
emissionsarmen Produktionsverfahren, bei denen keine Verlagerung des relevanten Entsorgungsproblems
in Luft, Wasser und Boden erfolgt. Andererseits missen die Entsorgungstechniken im Hinblick auf die
wachsende Entsorgungsproblematik 6konomisch und 6kologisch optimiert werden. Letztendlich wird stets
ein ,nach hauslichem, gewerblichem oder industriellem Gebrauch veréndertes, insbesondere
verunreinigtes, abflieRendes, auch von Niederschldgen stammendes und in die Kanalisation gelangendes
Wasser” [DIN 4045] anfallen und eine Umweltbelastung darstellen, wenn keine effiziente Behandlung des

Abwassers erfolgt.

Die mdglichst vollstandige Entfernung der Schadstoffe bei der Abwasserbehandlung stellt in vieler Hinsicht
eine grolRe Herausforderung dar. Abwassermenge und Abwasserzusammensetzung unterliegen in der
Regel erheblichen Schwankungen. Die Abwassersituation ist eine Folge der Veranderungen, die im Klima,
den Lebensgewohnheiten der Menschen, sowie der industriellen Produktion zu verzeichnen sind. Bei einer
biologischen Abwasserbehandlung ist die weitgehende Reinigung des Abwassers nur moglich, wenn seine
Inhaltsstoffe biologisch abbaubar sind. Extreme Stol3belastungen, sowohl qualitativer als quantitativer
Natur, konnen die biologische Eliminationsleistung der Kl&ranlage erheblich herabsetzten und im

schlimmsten Fall eine kritische Deaktivierung der biologischen Stufe zur Folge haben.

Um das Gefahrdungspotential flir die Funktionsféhigkeit der Klaranlage moglichst rechtzeitig erkennen zu
konnen, sind schnelle und aussagekraftige Analysen- bzw. Testmethoden erforderlich. Im Fall einer

;ungewohnlichen* Belastungssituation sind Kenntnisse einerseits Uber den Schadstoffeintrag und
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andererseits Uber die ,biologische Abbaubarkeit® der im Abwasser enthaltenen Inhaltsstoffe notwendig, um
ein gezieltes Eingreifen (z.B. Zugabe von spezifischen Reagenzien oder gesonderte Behandlung des

Abwasserstroms) einleiten zu kénnen.

Wegen der Vielzahl der im Abwasser mdglichen anthropogenen Chemikalien ist es aufRerordentlich
schwierig und in der Regel mit immensem Aufwand verbunden, das Gefahrdungspotential friihzeitig zu
erkennen. Es ist fur die Praxis unrealistisch zu versuchen, anhand von zahlreichen spezifischen
Einzelstoffbestimmungen die aktuelle Belastungssitutation zu analysieren. Das Spektrum von mdglichen
toxischen Stoffen ist groR: Schwermetalle, Ole und Losemittel, Pestizide, Detergenzien, usw.. Eine
Vollanalyse der Abwasserbestandteile ist prinzipiell auch mit modernster Analystentechnik sehr
zeitaufwendig (Monate, evt. Jahre) und wiirde dementsprechend an Aktualitét verlieren [Koppe und Stozek
1990]. Fur die Funktionskontrolle einer Kl&ranlage sind daher Summen-, Leit- und Wirkparameter vom
Grundsatz her eher geeignet, da sie verhaltnismaRig schnell das Spektrum der mdglichen
Abwasserinhaltsstoffe integral erfassen. Beispielsweise zahlen die Parameter chemischer Sauerstoffbedarf
(CSB), biochemischer Sauerstoffbedarf (BSB) und die Korrelation der beiden Parameter CSB/BSB bislang

zu den wichtigsten BeurteilungsgroRen fiir die Abwasserqualitét.

Der gesamte bzw. geloste organisch gebundene Kohlenstoff (TOC, bzw. DOC) wird zukiinftig an
Bedeutung gewinnen und moglicherweise den CSB als vom Gesetzgeber vorgegebene
UberwachungsgréBe ablosen, da die Bestimmung automatisierbar und im Gegensatz zum CSB
umweltschonender ist. Fir eine weitergehende Charakterisierung des Abwassers und zur Bewertung der
systemspezifischen Leistung der biologischen Reinigung sind summarische Analysenparameter
naturgemal nicht informativ genug. Durch vorgeschaltete spezifische Stofftrennungs-, bzw.
Stoffisolierungstechniken konnen sie jedoch qualitative Aussagen uber die Abwasserzusammensetzung
liefern. Beispielweise ergeben Membrantrenntechniken oder gelchromatographische Analyseverfahren
anhand der Molmassenverteilung ein abwassertypisches Muster (“finger print”). Stoffgruppenparameter,
wie zum Beispiel der Gehalt an organische Sauren, Kohlenhydraten oder Proteinen, konnen zusétzlich als
charakteristische Leitparameter zur Charakterisierung der Abwasserqualitt eingesetzt werden. Bislang
wurden diese Bestimmungsmethoden zur Abwassercharakterisierung nur selten angewendet. Eine
Vereinheitlichung bzw. Standardisierung der Methoden fehlt weitgehend. Aufgrund der unterschiedlichen
experimentellen Analysenbedingungen und der zum Teil erheblichen Matrixprobleme lassen sich viele der
unterschiedlichen Analysenergebnisse erklaren. Es besteht daher ein dringender Forschungsbedarf, die
weitergehenden Analysenparameter im Hinblick auf die Abwassercharakterisierung konsequent zu

entwickeln und anzuwenden.
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Aus praktischer Sicht besitzt die Entwicklung und der Einsatz eines Friihwarnsystems ein hohes
Anforderungsprofil (Abbildung 1.1). Einerseits sollen die Test- und Analyseverfahren das Vorhandensein
von Stoffen bzw. Stoffgruppen nachweisstark detektieren. Andererseits miissen die Verfahren auch die
Wirkung auf die biologische Stufe der Kléaranlage und ihr Abbaupotential signifikant aufzeigen. Das
eindeutig interpretierbare MeRsignal sollte im Hinblick auf eine praxisorientierte Abwasserkontrolle
maoglichst kontinuierlich ermittelt werden kénnen (online monitoring). Das Test- bzw. Analysesystem sollte

ferner mit moglichst geringem instrumentellem und personellem Aufwand betrieben werden.

Aussagekraft Relevanz

Reproduzierbarkeit & @ @ Nachweisstarke

Test-/Analyseverfahren
Ubertragbarkeit Q @ Empfindlichkeit

o TR

Schnelligkeit |
Aufwand Anwendbarkeit

Abbildung 1.1: Anforderungsprofil eines Testverfahrens zur Beurteilung der 6kologischen Relevanz von
Umweltchemikalien

Um die Auswirkung einer kritischen Belastungssituation auf die Eliminationsleistung der Kl&ranlage zu
prognostizieren, sind chemische Analysenparameter alleine nicht ausreichend. Es sind daher
biochemische Testverfahren erforderlich, die den biologischen Abwasserbehandlungsproze? moglichst
authentisch wider spiegeln. Die derzeit in der Praxis angewendeten biochemischen Testverfahren mit
Belebtschlamm sind jedoch meist sehr zeitaufwendig (z.B. BSB.: biochemischer Sauerstoffbedarf in 5
Tagen, Zahn-Wellens-Test mit einer Testdauer von 28 Tagen). Die langen Analysenzeiten bei diesen
traditionellen Parametern erlauben daher nur eine nachtragliche Beurteilung der biologischen Abbaubarkeit
und kénnen nicht als biochemisches Frilhwarnsystem bei Klaranlagen im on-line Betrieb eingesetzt

werden.

Fiir die Uberwachung der Rohwasser-, bzw. Abwasserqualitat werden schnell ansprechende Testverfahren
bendtigt, die den Aufbereitungsprozel’ authentisch abbilden und fir eine kontinuierliche MelRwerterfassung
geeignet sind (online-Verfahren). Die Einsatzmdglichkeit eines solchen Testsystems bei Klaranlagen zeigt

Abbildung 1.2. Kontinuierlich mit dem Kl&ranlagenzulauf versorgt sollte das Testsystem eine unerwartete,
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kurzzeitige Veranderungen der biologischen Abbaubarkeit des Abwassers schnell erfassen und ein

gezieltes Eingreifen in den AufbereitungsprozeR ermdglichen.

StoRbelastung Klaranlage
Abwasser vy > —
. Handlung
Testsystem —» MeRwert
Abbildung 1.2: Einsatzkonzept eines biochemischen Warnsystems bei Klaranlagen

Ziele der vorliegenden Arbeit sind einerseits die Charakterisierung von Abwasser im Hinblick auf die

biochemische Abbaubarkeit und andererseits die Entwicklung eines schnellen und aussagekraftigen

biochemischen Testsystems, mit dem das Gefahrdungspotential einer ,ungewohnlichen* Abwassersituation

praxisorientiert erfal3t werden kann:

Zur weitergehenden Charakterisierung der Abwéasser wird ein gelchromatographisches
Analyseverfahren mit kontinuierlicher Detektion des geldsten organisch gebundenen Kohlenstoffs und
der UV-Absorption eingesetzt. Anhand der Hydrophobizitdt und molekularen Dispersitat soll die
Zusammensetzung der Abwésser und ihre Veranderung wahrend des Behandlungsprozesses
beschrieben werden. Um geloste Stickstoffverbindungen gelchromatographisch erfassen zu kénnen,
wird versucht, zusétzlich zur Bestimmung des organisch gebundenen Kohlenstoffs eine kontinuierliche
Detektionseinheit auf Basis der FlieRinjektionsanalyse fiir gelosten Stickstoff zu entwickeln und fur die
Charakterisierung von Abwasser einzusetzen. Anhand weiterer Probenaufbereitungsverfahren soll
versucht werden, das Potential der gelchromatographischen Analysemethode fiir einen weiteren

Informationsgewinn zu nutzen.

Bei der Entwicklung eines biochemischen Schnelltestverfahrens sollen kontinuierlich durchflossene
Séaulenreaktoren mit immobilisierter Biomasse (Biofilm-Reaktoren) eingesetzt werden. Hierbei soll die
biologische Eliminierbarkeit der Abwasserinhaltsstoffe entweder direkt tiber die durch die Reaktoren
eintretende Konzentrationsanderung oder indirekt respirometrisch quantifiziert werden. Um die
Ansprechzeit des Testsystems zu verringern und folglich den Einsatz als Frihwarnsystem zu
ermoglichen, wird die Anwendbarkeit von auf wenige mL Reaktorvolumen miniaturisierten Biofilm-

Reaktoren im Vergleich zu konventionellen biologischen Testverfahren untersucht. Hierbei ist der
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EinfluB  von  wesentlichen  Betriebsparametern ~ (Reaktortyp,  Belastung,  Verweilzeit,
Sauerstoffversorgung, Art der Konditionierung) auf das Eliminationsverhalten der Biofilm-Reaktoren zu
klaren. Die gelchromatographische Analysemethode soll hierbei helfen, die Leistungsfahigkeit der

Biofilm-Reaktoren fuir einen kontinuierlichen Einsatz zu dokumentieren.

Die Arbeit soll wichtige Erkenntnisse fiir zukiinftige Experimente mit Biofilm-Reaktoren und fir den Einsatz

einer aussagekraftigen biologischen Abwasseruntersuchung bringen.
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2 Grundlagen

2.1 Gelchromatographische Methoden zur Charakterisierung von Abwasserinhaltsstoffen

Die analytische Charakterisierung von Wassern und Abwassern hinsichtlich ihrer organischen
Zusammensetzung bereitet bislang erhebliche Probleme. Trotz der Entwicklung von unterschiedlichen
spezifischen Analysemethoden ist die Identifikation und Quantifikation der Einzelstoffverbindungen, die
beispielsweise im Abwasser vorhandenen sind, in der Regel weit geringer als 50 % [Barker und Stuckey
1999, Olesky-Frenzel und Jekel 1995]. Der Hauptbestandteil der organischen Abwasserinhaltsstoffe bleibt
folglich unbestimmt. Nach einer Studie der Umweltbehdrde in den USA (EPA) sind derzeit etwa 6 Millionen
chemische Einzelstoffe bekannt, die im Abwasser vorkommen. Von ihnen wurden lediglich ca. 10 %
genauer untersucht, die auf Grund ihres haufigen Auftretens in Abwassern als relevant angesehen werden
[Hefler 1995].

Die Vielzahl von mdglichen Inhaltsstoffen im Abwasser fiihrt dazu, dal3 eine Vollanalyse nicht alle
Komponenten einer Abwasserprobe erfassen kann und unwirtschatftlich ist. Aus diesem Grund nehmen
summarische Mel3grélRen eine zentrale Stellung im Bereich der chemischen Charakterisierung von
Wasserproben ein. Summarische Parameter ermdglichen einen schnellen Uberblick tiber die
Wasserqualitat [Huber et al. 1993]. Nicht zuletzt auf Grund der in der Regel hohen Reproduzierbarkeit
stellen sie eine BasisgroRe zur Bewertung der Effizienz und Reststoffabgabe einer Klaranlage dar. Seit
Inkrafttreten des Abwasserabgabengesetzes im Jahr 1976 (Gesetz (iber Abgaben fiir das Einleiten von
Abwasser in Gewasser, 13.9.1976, idF. d. AndG vom 2.11.1990, BGBI I, 6.11.1990, S. 2432) gilt
beispielsweise der chemische Sauerstoffoedarf (CSB) als wichtigster Standard-Summenparameter zur
Quantifizierung der organischen und anorganischen Restbelastung von Abwassereinleitungen [Gruber
1999].

Mittelfristig soll jedoch der CSB aufgrund der relativ schlechten Praktibilitdt und aus Toxizitatsgriinden
(Verwendung von Quecksilber und Chromschwefelsdure) durch den Summenparameter DOC bzw. TOC
als Uberwachungsparameter abgeldst werden. DOC-Analysen ergeben iiber das Element Kohlenstoff
prinzipiell eine schnelle und zuverldssige Totalbilanzierung aller geldsten organisch gebundenen
Kohlenstoffverbindungen. Sie stellen somit eine wichtige Bezugsbasis fiir alle anderen Analysenparameter
in der Wasseranalytik dar [Frimmel 1996]. Jedoch kénnen DOC-Analysen allein keine qualitativen
Aussagen uber die stoffliche Zusammensetzung von organischen Wasserinhaltsstoffen geben. Aus diesem
Grund werden chromatographische Verfahren oder Membranverfahren eingesetzt, die durch eine

experimentell definierte Trennung der organischen Matrix in spezifische Fraktionen und nach einer
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summarischen Bestimmung der Einzelfraktionen, qualitative Informationen tber den DOC geben [Marquet
et al. 1999, Abbt-Braun et al. 1991, Amy et al. 1987]). Eine wesentlich bessere Auflosung der
chromatographischen Verfahren ergibt die Kopplung der Trennsdule mit einer kontinuierlichen

Detektionseinheit.

Erst durch die Entwicklung eines kontinuierlichen DOC-Detektors auf Basis der FlieRinjektionsanalyse
konnte ein chromatographisches Analysenverfahren realisiert werden, mit dem die Zusammensetzung der
in einer Probe enthaltenen organischen Stoffe charakterisiert bzw. identifiziert werden kann [Huber et al.
1992]. Es ist folglich naheliegend, die summarischen Basisparameter geldster organisch gebundener
Kohlen- bzw. Stickstoffverbindungen auf Basis der kontinuierlichen FlieRinjektionsanalyse flr die
chromatographische Charakterisierung von wafrigen Proben weiterzuentwickeln und einzusetzen [Hesse
und Frimmel 1999b, 1999c, Frimmel et al. 1998, Olesky-Frenzel und Jekel 1995, Huber und Frimmel
1992a].

2.1.1 FlieRinjektionsanalyse

Die Urspriinge der FlieRinjektionsanalyse (FIA) liegen in den Fiinfziger Jahren. Von Skeggs (1957) wurde
eine Analysentechnik entwickelt, die als ,Continiuous Flow Analysis“ (CFA) bezeichnet wird.
Kennzeichnend fiir diese Methode ist, dal} die Analyse eines Stoffes nicht mehr im Reagenzglas, sondern
in einem kontinuierlich flieRenden Fliissigkeitsstrom stattfindet, der durch Gashlasen segmentiert ist. Durch
die Segmentierung wird eine unerwiinscht groRe Dispersion im laminaren Flussigkeitsstrom und eine damit
verbundene Verdiinnung der Probe verhindert. Mit Hilfe der CFA konnten viele Analysemethoden
automatisiert und zunehmend in der Industrie zur Kontrolle bzw. zur Steuerung von Einzelprozessen

eingesetzt werden.

Etwa zwanzig Jahre spater wurde die CFA-Technik 1974 von Ruzicka und Hansen in Kopenhagen
[Ruzicka und Hansen 1975], und unabh&ngig davon von Stewart et al. (1974) in Washington D.C. als ,Flow
Injection Analysis® weiterentwickelt. Entscheidende Neuerungen waren hierbei der Verzicht auf
Segmentierung durch die Verwendung von Kapillarleitungen und die Durchfiihrung der Messungen vor
dem Erreichen der chemischen Gleichgewichtszustande. Die Vermischung von Probe und Reagenz wird
durch die Dispersion entlang des laminaren Flussigkeitsstroms bewirkt, wobei der Dispersionsgrad durch
die Lange und den Durchmesser der Kapillarleitung sowie die DurchfluBrate der Losung be stimmt wird. Es
zeigte sich, dall dieses Verfahren viele Vorteile mit sich brachte, wie zum Beispiel eine bessere

Reproduzierbarkeit der MeRRergebnisse bei strikter Einhaltung aller Systemparameter und einen héheren
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Probendurchsatz durch das nicht Erreichen des Gleichgewichtszustandes der ablaufenden Reaktion
[Betteridge 1978].

Aus der Grundidee, eine automatisierte kontinuierliche MeRtechnik zu entwickeln, sind im Laufe der Jahre
eine Vielzahl von Anwendungen entstanden, was durch zahlreiche Veroffentlichungen belegt ist. Im Zuge
zunehmender MeRaufgaben, zum Beispiel im Umweltbereich, gewinnt die FIA immer mehr an Bedeutung.
Betteridges Vergleich (1978) der Entwicklung der Flielinjektionsanalyse mit der Einfiihrung des
FlieRbandes im Automobilbau durch Henry Ford macht die Bedeutung der neuen Technik deutlich. Aus der
FlieRinjektionsanalyse haben sich eine Reihe von weitergehenden, kontinuierlichen Analysemethoden

beispielsweise chromatographische Verfahren entwickeln kénnen.

Ein nicht unwesentlicher Vorteil der FIA ist der einfache Aufbau (Abbildung 2.1), der aus Standard-
Bauteilen aus dem Bereich der Flussigkeitschromatographie besteht und den speziellen analytischen
Anforderungen des zu bestimmenden Stoffes schnell angepal3t werden kann [Moller 1988]. Prinzipiell wird
die flussige Probe in einem fliissigen Tragerstrom, der bereits Reagenzien enthalten kann, injiziert und in
einem kapillaren Leitungssystem zum kontinuierlich arbeitenden Detektor transportiert. Auf der Strecke
zwischen Injektion und Detektion konnen sowohl chemische Reaktionen (mit oder ohne weitere
kontinuierliche Reagenzienzugabe) stattfinden, als auch sonstige Techniken eingesetzt werden, die die
Analyse der Probe effektiver machen. Zum Beispiel spielen Temperaturdnderung, photochemische

Reaktionen, Entgasungs- und Vermischungsvorgange bei der FIA-Anwendung eine wichtige Rolle.

MeRwert-
aufnahme

Probenaufgabe

Reaktionsschleife

Eluent r,_/\/\/\/\/\/_, Detektion |
y

Pumpen
Reagenz @
L 5his 30 s g
relative T Totzeit g A
Intensitat Peakhéhe
Injektion l
>
t
Abbildung 2.1: Funktionsprinzip einer FlieRinjektionsanalyse und resultierendes MefRsignal
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Das Melsignal wird dabei kontinuierlich als Funktion der Zeit in Form eines Signalpeaks an eine
Auswerteeinheit weitergegeben. Die Peakhdhen bzw. die Peakflachen sind das MaR fiir die Konzentration,
die durch eine Verdiinnungsreihe mit einer geeigneten Kalibriersubstanz definiert wird. Flr eine gute
Auswertbarkeit der Signale ist allerdings die Form der Peaks von Bedeutung, welche sich durch die
Anlagenparameter (Probevolumen, FlieRgeschwindigkeit, Reaktionsstrecke, Kapillarleitungsdurchmesser,

etc.) beeinflussen lassen.

Grundsétzlich stehen sich beim Aufbau eines FIA-Systems zwei unvereinbare Anforderungen gegentiber.
Einerseits sind kurze Analysenzeiten, sowie schmale, hohe Peaks durch die Verwendung von
Kapillarleitungen mit méglichst geringem Innendurchmesser erwiinscht, um eine genauere Auswertung der
Melsignale zu erreichen. Andererseits werden lange Reaktionszeiten und ausreichende Dispersion
gefordert, damit eine moglichst gute Vermischung von Analyt und Reagenz und vollstandige Umsetzung
sich positiv auf die Nachweisgrenze auswirkt. Es ist daher von Bedeutung, den richtigen Kompromild

zwischen Peakscharfe und vollstandiger Umsetzung zu finden.

Die Dispersion charakterisiert die Ausbreitung einer Probezone als Folge von Diffusionsvorgéngen beim
Durchstromen des Systems. In réhrenférmigen Reaktoren ist die Dispersion einer Probezone prinzipiell das
Ergebnis einer standigen Umverteilungen des Stoffbestandes durch Umlagerungen der Fluid-Elemente.
Analog zu den Fick’schen Gesetzen der Diffusion laBt sich die axiale Dispersion in Rohren mit folgender
Gleichung 1 beschreiben [Tichacek et al. 1957, Taylor 1953/1954, Aris 1959

2
% =D, g;—g Gleichung 1
X

Hierbei ist Dax der axiale Dispersionskoeffizient, der naherungsweise von der Konzentration C unabhéngig
ist. Mit der Einfuhrung der mittleren Verweilzeit T und der normierten Langenkoordinate z ergibt sich die
grundlegende Differentialgleichung zur Beschreibung des Modells einer dispergierten Probezone zu
(Gleichung 2):

oC _ Daxgazc_ac

= > T Gleichung 2

o/T Uoz= o0z
T= (v L)t mittlere Verweilzeit v= mittlere FlieRgeschwindigkeit
L= Leitungslange z =x/ L normierte L&ngenkoordinate
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D
Der dimensionslose Ausdruck ﬁ wird als ,Dispersionszahl“ & bezeichnet. Als Losung der Gleichung 2
\

erhalt man fir kleine -Werte in Abhangigkeit von der Zeitt die Konzentration C (Gleichung 3):

_tgﬂ
C:#@Xp @—TQ
0

Tk

Gleichung 3
40

D:DI:IQI:I]:II:I

7

Bei geringen FlielRgeschwindigkeiten verhindern radiale Vermischungsvorgénge teilweise die Aushildung
des parabolischen Geschwindigkeitsprofils. Dieser Effekt wurde erstmals durch Taylor (1953) erklart und
mathematisch beschrieben. Die Konzentrationsverteilung einer Probe mit Volumen V, an der Stelle x = 0

und zur Zeit t = 0 injiziert, ergibt sich bei langsamer Durchstromung einer Leitung mit Radius r in Gleichung

4 7u:
U L-x) %
C=vHd Jé [ ! 0 @Xp%-(z—) Gleichung 4
miL(rg* e LB
. D, _ .
mit 0= 2 (Dm = molekularer Diffusionskoeffizient)

Nach Taylor (1953) wird das Geschwindigkeitsprofil durch die radiale Diffusion erst bei mittleren
Verweilzeiten von T > r%/(3,8% - Dm) beeinflult. Fiir einen Leitungsdurchmesser von 2r = 0,5 mm und einem

molekularen Diffusionskoeffizienten von Dm = 7.10° cm’/s (Wasser) ist dies nach etwa 6,2 Sekunden der
Fall. Bei FIA-Anwendungen sind die Voraussetzungen flir die Gultigkeit des Taylor-Modells in der Regel

immer erflllt [Vanderslice et al. 1981, Ruzika und Hansen 1978].

Bei der FIA-Anwendung wird die Analysenprobe in der Regel (iber das Injektionsventil als nahezu ideale
rechteckférmige Probezone aufgegeben (Abbildung 2.2/b). Das Pfropfenprofil der Probe verandert sich
sofort nach der Injektion als Folge des laminaren Strémungsprofils des Trégerstroms (Abbildung 2.2/a). Ist
keine Strémung vorhanden, vermischt sich die Probe durch radiale und axiale Diffusion gleichmaRig im
Leitungssystem (Abbildung 2.2/d). Kommt in erster Linie der WandreibungseinfluR zum Tragen, so ergibt
sich ein Strémungsbild wie in Abbildung 2.2/c dargestellt. Abbildung 2.2/e stellt den Realfall dar. Welcher

der beiden Effekte (berwiegt, hangt von der Flufdrate, dem Leitungsquerschnitt, der Verweilzeit

10
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(entsprechend der Leitungslange) und dem Diffusionskoeffizienten des Analyten im Eluentenstrom ab
[Betteridge 1978, Vanderslice et al. 1981].

a b c d e
relative
Intensitat
p
Abbildung 2.2: Laminare Strdmung und Dispersionserscheinungen als Folge von Konvektion und

Diffusion (nach Vanderslice 1981)

a) laminares Stromungsprofil (Poiseuille-Strémung)

b) rechteckférmige Probezone direkt nach Injektion (idealisiert)

c) Dispersion als Folge von a) und WandreibungseinfluR

d) Dispersion als Folge von axialer und radialer Diffusionsvorgangen
e) Dispersion als Folge der Uberlagerung von Konvektion und Diffusion

Bei den gebrduchlichen Leitungsdurchmessern der FIA-Anwendung von 0,2 mm bis 2 mm und den
charakteristisch geringen Volumenstrémen von 0,5 mL/min bis 5 mL/min stellt sich ein laminares
Stromungsprofil ein. Unter diesen Bedingungen liegt die Reynoldszahl (Re) weit unter der fiir turbulente
Stromungsbedingungen definierten kritischen Reynoldszahl von Re,, = 2.300. Innerhalb dieser
charakteristischen Stromungsverhaltnisse kommt es unter dem Einflul? der Wandreibung zur Ausbildung
einer Poisseuille-Stromung. Die Dispersion ist eine Uberlagerung von axialer Konvektion, radialer und
axialer Diffusion, wobei die axiale Diffusion im Verhdltnis zum Stromungseffekt im allgemeinen

vernachlssigt werden kann [Betteridge 1978].

Zur Beschreibung der Dispersion flihrten Rudzicka und Hansen (1981) in Gleichung 5 den
dimensionslosen Dispersionskoeffizienten D als Verhdltnis der Anfangskonzentration der zu
analysierenden Probe Co zu der maximalen Konzentration der dispergierten Probe nach Durchstrdmung

des Systems Cmax €in:

D= = = Gleichung 5

11



GRUNDLAGEN

Anstelle der Konzentration kann die Dispersion auch mit den Héhen H der Mel3kurven, direkt Uber die

Absorption A (Gleichung 5) oder auch durch die Signalamplituden der Detektoren beschrieben werden.

Um eine Aussage (ber die Dispersion zu erhalten, mu3 zunéchst die maximale Konzentration Cpax
bestimmt werden. Dies geschieht durch Einsetzen von C = Cmax, t = T, x = L und mit dem Radius der

Leitung r in Gleichung 6:

_ \ E 1
max nr2L 2(7_[6)0,5

Die Dispersion D ist demnach abhangig von der Dispersionszahl «:

C

Gleichung 6

D= C& =k 2 [(]ﬂé)o’sz k [(:Q 7')0’5[]0 Gleichung 7

max

Mit Gleichung 7 und der durch Taylor bestimmten axialen Dispersion (Gleichung 8)

o2 o T2
v 24D,

Gleichung 8

lassen sich folgende Aussagen (iber die Abhangigkeit der Dispersion von den Strémungsparametern
machen (Gleichung 9 bis 11) [Ruzicka und Hansen 1981]:

D~TO%° Gleichung 9
D~ L%° Gleichung 10
D~r? Gleichung 11

Uber den Wert der Dispersion konnen FIA-Analysesysteme in drei anwendungsbezogenene Kategorien

eingeteilt werden [Moller 1988].

1. Begrenzte Dispersion (D = 1 bis 3)

Der Transport der Probe vom Injektionsort zum Detektor steht hierbei im Vordergrund. Die Probe soll
maoglichst im Originalzustand detektiert werden. Starke systembedingte Vermischungen und

Verdiinnungen sind hierbei nicht erwiinscht.

2. Mittlere Dispersion (D = 3 bis 10)

Anwendungen, bei denen die Probe ausreichend mit den Reagenzien vermischt werden muf3, um

einen moglichst hohen Umsatz zu erreichen (z.B. Farbreaktionen).

12
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3. Hohe Dispersion (D > 10)

Anwendung vor allem bei konzentrierten Proben, die durch eine hohe Durchmischung verdinnt

werden sollen.

Die auftretende Dispersion eines FIA-Systems setzt sich zusammen aus dem Produkt der

Einzeldispersionen der durchstromten Komponenten (Gleichung 12) [Méller 1988]:

DGesamt = Dlnjektion ) DLeitungssystem ) DDetektor GIelchung 12

Waéhrend Dy durch die Abmessungen der Durchfluizelle festgelegt ist, lassen sich die durch die

Injektion und das Leitungssystem bedingten Dispersionen gezielt beeinflussen.

Fir die Entwicklung und Optimierung von FIA-Systemen ist es daher von groRem Interesse, grundlegende
Zusammenhénge der mdglichen EinfluRfaktoren auf die Dispersion und im (bertragenen Sinn auf das
Mel3signal zu verstehen. Die Ermittlung der Dispersion geschieht durch die Messung der Absorption einer
Farbstofflosung im unverdiinnten Zustand (Konzentration C, bzw. Peakh6he Ho) und der anschlieRenden
Messung derselben injizierten Farbprobe in dem Trégerstrom (Konzentration Cmax bzw. Peakhdhe Hmax).

Dieses Vorgehen ist in Abbildung 2.3 schematisch aufgezeichnet.

AA C
r—\—," C
Ao max
Amx | |~ | T —
Ho
Hmax
y W /
>t
Abbildung 2.3: MeRgroRen zur Bestimmung des Dispersionskoeffizienten

Die Anwendbarkeit des theoretischen Ansatzes der Dispersionsabhéngigkeit von den
Stromungsparametern wurde anhand eines einfachen FIA-Systems geméald Abbildung 2.1 berprift [Kraft
1996]. Fir diese Untersuchung wurde eine Farbstofflosung (Chromeazurol) verwendet. Als Tragerstrom
und als ,Reagenzienstrom* dienten demineralisiertes Wasser. Die Detektion eriolgte photometrisch in einer
DurchfluBzelle. Zur Berechnung der Dispersion (Gleichung 7) wurde die maximale Intensitat der

unverdunnten Farbstofflésung durch die Aufgabe der Lésung direkt in die Durchflukivette des Detektors

13
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ermittelt. Um die Ergebnisse deutlicher darstellen zu kénnen, wurden die Peaks der einzelnen MeRRkurven

in Abbildung 2.4 auf eine gemeinsame Startzeit verschoben.

Eine Anderung der Leitungslidnge bei sonst konstanten Anlagenbedingungen bewirkt eine VergroRerung
des Leitungsvolumens und somit eine Zunahme der Transportzeit: Im Gegensatz zur FluRrate (nicht
dargestellt) hat der Parameter Leitungslange einen direkten Einflu? auf die Dispersion: Eine sehr kurze
Reaktionsstrecke bringt einen scharfen Peak mit sich. Mit Zunahme der Leitungsstrecke wird die MeRkurve
flacher und eine integrale Auswertung der MeRkurve schwieriger. Eine Leitungslange vonL = 0,3 m bewirkt
einen nahezu symmetrischen Peak. Bei der langen Leitung (L = 2 m) kommt es infolge der zunehmenden
Dispersion zu einer groRen Verbreiterung der Verweilzeitverteilung und die Peaks werden
unsymmetrischer. Im Experiment wird die von Ruzicka und Hansen (1981) gefundene Abh&ngigkeit D =

const - L°° (Regressionskurve) bestétigt.

0.4 +
25 -
o) MeRw erte
20| - Regression (R2=0,985) 1)
() .
S S 15+
> 2 .
= S 10+ Ne;
< 2 o
c .-
2 o ] 50
7 .-
0,09
0 e 1 ‘ ‘ |
250 0.0 0.5 1.0 15 2.0 25
-0.1 -+

Leitungslange L/ m
Zeit in Sekunden -J g g

Abbildung 2.4: Auswirkung der Leitungsléange auf die Peakform [Kraft 1996]

Mit einer Zunahme des Leitungsdurchmessers der Reaktionsstrecke ist in Anlehnung an Gleichung 11 bei
gleichem Leitungsvolumen eine Zunahme der Asymmetrie und folglich eine Verbreiterung der Mel3kurve zu
erwarten. Die Ergebnisse in Abbildung 2.5 zeigen, daR mit geringerem Leitungsdurchmesser die Mefl3kurve

bei konstantem Leitungsvolumen symmetrischer werden.

14
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Abbildung 2.5: MeRkurven flir verschiedene Leitungsinnendurchmesser [Kraft 1996]

Eine weitere Verringerung des Durchmessers lalRt zwar eine noch symmetrischere Kurve erwarten,
demgegentiber nimmt der Druckverlust bei geringer werdendem Durchmesser drastisch zu und fiihrt in der

Regel zu einer Uberlastung der Pumpen und des Leitungssystems.

Flr den Druckverlust (+p) in einer Rohrleitung gilt allgemein Gleichung 13, wobei die Viskositat des Fluids

in dem Verlustkoeffizienten berticksichtigt wird (s. Gleichung 19) [Zierep 1990]:

Ap = p 62 E’— [A Gleichung 13
2 d
p =Dichte des strémenden Fluids A = Verlustkoeffizient
| =durchstrémte Leitungslange d = Leitungsdurchmesser

Cm = volumetrisches Mittel der Stromungsgeschwindigkeit

Im Fall von laminaren Strdmungsverhéltnissen ist die mittlere Stromungsgeschwindigkeit halb so grol3 wie

die maximale Stromungsgeschwindigkeit (Gleichung 14).

C= %2 Crrag Gleichung 14

Fir den Verlustkoeffizienten A ergibt sich folglich Gleichung 15:

Re, ¢,Md0p

mit; ¢ = dynamische Viskositat

Gleichung 15

15
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Unter konstanten Strdmungsbedingungen (u, cm) ist der Druckverlust (ep) reziprok proportional zum

Quadrat des Leitungsinnendurchmessers (Gleichung 16):

Ap=32[uld, %I—z = konst %—2 Gleichung 16

In der Praxis sind bei der FIA-Anwendung Leitungsinnendurchmesser von 0,25 mm bis 0,75 mm sinnvoll,
um einerseits den Druckverlust moglichst gering zu halten und andererseits bei einem Probentransport in
langen Leitungen die Dispersion mdglichst gering zu halten. Vermischungseinheiten, Reaktionsschleifen
mit groBen Leitungsdurchmessern (2 bis 5 mm) und Totbereiche sind insbesondere bei analytischen
Anwendungen zu vermeiden, bei denen eine mdglichst hohe Trennscharfe erforderlich ist (z.B.
Chromatographie). In vielen Féllen ist bei der FIA-Anwendung eine bestimmte Grunddispersion durch die

Verbindung von Injektionsventil und Detektor vorgegeben. Aus diesem Grund werden ideal symmetrische

Peakformen nicht erreicht.

Die Menge des injizierten Probevolumens (Lange der injizierten Probezone) hat einen wesentlichen Einfluf3
auf den Dispersionsgrad. Die Abbildung 2.6 zeigt die Ergebnisse zum EinfluR des aufgegebenen
Probevolumens auf die Dispersion im System [Kraft 1996]. Hierbei wurden die Anlagenparameter konstant

gehalten und das Probevolumen durch den Austausch der Probenschleife variiert [Kraft 1996].

8 -
7 1
6 4
- S 5+
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S & 4
£ 73 3L
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S
1 4 :
0.0 — ¥ -~ 0 T T T T |
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Abbildung 2.6: Abhangigkeit der Dispersion vom Probevolumen [Kraft 1996]

Ab einem bestimmten Probevolumen (in Abbildung 2.6: 1000 L) wird das maximal mdgliche Mef3signal Co
der unverdinnten Probe erreicht. Daraus folgt eine Dispersion von D = 1. Die Vermischung von Probe und
Tragerstrom findet bei sehr groRen Probevolumina nur noch im Randbereich der Probezone statt. Dies
bedeutet auch, dall sich zugefilhrte Chemikalien mit dem Zentrum der Probezone nur geringfiigig

vermischen konnen und deshalb die Umsetzung von Analyt und Reagenz sinkt. Bei zu kleinem
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Probevolumen ist hingegen die Produktausbeute durch die entsprechend geringe Substanzmenge klein,
was zu einer Verringerung der MeRempfindlichkeit fuhrt. Fiir eine Farbreaktion sollte die Dispersion in der
Regel zwischen den Werten 3 und 10 liegen. Am Beispiel von Abbildung 2.6 wird die Dispersion von grol3er

3 erst ab einem Probevolumen von weniger als 100 uL erreicht.

Die Dispersion spielt bei der FIA-Anwendung mit photometrischer Detektion eine wesentliche Rolle, wenn
zwei Flissigkeiten mit unterschiedlichen Brechungsindizes (insbesondere bei schwer miteinander
vermischbaren Fluiden) miteinander in Kontakt gebracht werden. Es bildet sich im unvermischten Zustand
,Spiegelnde” Grenzflachen aus. Diese unerwiinschte Erscheinung wird als ,Schlieren-Effekt* bezeichnet
(Abbildung 2.7). Die Schlierenzonen verursachen in der DurchfluBkiivette des Photometers starke
Schwankungen der Absorption. Es entsteht ein Grundrauschen, das sich nachteilig auf die

Nachweisgrenze auswirkt.

0.10
Grundrauschen
MelRkurve mit Vermischungseinheit
= 0.05
(@]
>
£
E ll
9 n 1 ) 2 l " ' h l
0 100 300
Zeit in Sekunden
-0.05 -
Abbildung 2.7: Schliereneffekt und dessen Verminderung durch Einsatz einer Vermischungseinheit

unter sonst gleichen Bedingungen

Zur Vermeidung des Schliereneffektes kénnen spezielle Vermischungseinheiten eingesetzt werden.
Entweder konnen klein dimensionierte Fullkorpersaulen eingesetzt werden, die jedoch eine unerwiinscht
hohe Verschleppung von der Probe innerhalb der Sdule verursachen kénnen [Kraft 1996]. Es besteht auch
die Mdglichkeit, durch eine Wicklung der Reaktionsleitung einen axialen Strémungsgradienten zu erzeugen

und so die Vermischung von Probe und Reagenzlésung infolge eines axialen Strémungsgradienten zu
realisieren.

Weitere Probleme flir die Basislinienstabilitat bei der FIA-Anwendung sind Druckschwankungen, die durch
die Pulsation von Pumpen (z.B. Schlauchpumpen) hervorgerufen werden. Beim Einsatz mehrerer Pumpen

koénnen Druckschwankungen im Leitungssystem chaotische instabile Durchfluf3zustande und folglich starke

17



GRUNDLAGEN

Schwankungen der Basislinie bewirken [Kraft 1996]. Da pulsationsfreie Pumpen sehr kostspielig sind (z.B.
Mikrozahnradpumpen,  Mehrkolbenpumpen), werden bei  Schlauchpumpen haufig Pulsation-

Dampfungssysteme eingesetzt.

Die FIA-Technik findet in vielen Bereichen Anwendung, bei denen physikalische, chemische und
biologische Prozesse in kleinen durchflossenen Systemen ablaufen. In dieser Arbeit wurden einerseits
kontinuierliche Analyseverfahren, andererseits kontinuierlich durchflossene biologische Testsysteme
entwickelt und angewendet, wobei die theoretischen Aspekte der FIA flr das Verstéandnis und fiir die

Optimierung der Systeme hilfreich eingesetzt werden konnten.

2.1.2 Gelchromatographie

Die Urspriinge der Gelchromatographie liegen in den sechziger Jahren. Diese ,neue* chromatographische
Methode (damals noch als Gel-Filtrationschromatographie bezeichnet) wurde in der Polymer- und
Biochemie zur Trennung von (Bio-) Polymeren in waRriger Losung eingesetzt [Porath 1960]. Im Jahr 1959
wurde von Porath und Flodin (1959) ein Gel aus dem Reaktionsprodukt vom lgslichen Dextran mit
Epichlorhydrin gewonnen, welches zur Stofftrennung universell einsetzbar unter dem bekannten
Handelsnamen Sephadex vertrieben wurde. Seit der Entwicklung von druckstabilen organischen
Gelmaterialien mit hoher Trennleistung durch Moore (1964) hat sich die Gelchromatographie innerhalb von
20 Jahren zu der am meisten angewendeten Trennmethode flir die Bestimmung der Molgewichtsverteilung

von Polymeren entwickelt [Scheinert 1982].

Das Trennprinzip der Gelchromatographie beruht auf einem hybriden Mechanismus. Zum einen werden die
Stoffe nach ihrer MolekilgroRe getrennt (Size-Exclusion), zum anderen sind hydrophobe und
elektrostatische Wechselwirkungen zwischen den zu trennenden Substanzen mit der Gelmatrix fiir die
Retardierung verantwortlich (Hydrophobic Interaction, lon Interaction). Letztere kdnnen durch Wahl der
chromatographischen Festphase, beispielsweise Polyvinyl-Harze mit Butylgruppen, und des Elutionsmittels
gezielt flr die Trennung von Verbindungen mit hydrophoben Charakter genutzt werden [Fuchs und Heidt
1994].

Zur Beschreibung der gelchromatographischen Trennmechanismen gibt es bislang zwei
Modellvorstellungen. Nach dem einfachen AusschluBkonzept von Flodin (1962) eluieren die geldsten
Molekdile nach ihrer Molekilgréf3e. Wie in Abbildung 2.8 schematisch dargestellt, wird das Elutionsvolumen
durch die Diffusionsmaoglichkeit der Molekiile in das Porenvolumen vom Trenngel bestimmt. Folglich

eluieren groRere Molekile vor den Kleineren, falls sie keine hydrophoben und elektrostatischen
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Wechselwirkungen mit dem Trenngel eingehen. Ab einer kritischen GroRRe konnen die Molekdile nicht mehr

in die Poren eindringen und werden vom Trennprozel’ ausgeschlossen (Ausschluf3volumen).

FlieRrichtung der mobilen Phase

Stationare Phase

Molekile mit kleiner Molmasse und GroBe. Sie wandern in die Poren der
@ stationdren Phase und haben dadurch die langste Verweilzeit in der Séule

. Molekille mit mittlerer Molmasse und Grofe. lhnen steht nicht der gesamte
Porenraum zur Verfligung

Grof3e Molekile mit groRer Molmasse. Sie werden vollkommen von der Diffusion in
die Poren ausgeschlossen und eluieren am schnellsten aus der Saule

Abbildung 2.8: Ausschlutkonzept nach Flodin (1962) [in Anlehnung an Heisz 1985]

Im Gegensatz zur klassischen Chromatographie ist bei dem gelchromatographischen Trennprinzip das
Elutionsvolumen nahezu unabhangig vom Durchflu3, von der Probenkonzentration und der Temperatur
[DeNobili et al. 1989]. Dies bedeutet, daR unter den chromatographischen Bedingungen den Molekiilen
ausreichend Zeit zur Verfugung steht, um ungehindert in das Poreninnere diffundieren zu kénnen [Flodin
1962].

Eine ganz andere Modellvorstellung des gelchromatographischen Trennmechanismus ist das Konzept der
Diffusionsbehinderung nach Ackers (1964). Hierbei wird angenommen, dal} die stationdre Phase mit dem
Eluenten eine immobilisierte Gelmatrix ausbildet, wobei das Elutionsverhalten von Makromolekiilen durch
deren Diffusionsgeschwindigkeit in die Gelmatrix bestimmt wird. Wegen der sterischen
Diffusionsbehinderung dringen die groReren Molekiile nicht so weit in die Gelmatrix ein und werden friiher
eluiert. Die Unempfindlichkeit des Elutionsvolumens gegeniiber der Stromungsgeschwindigkeit wird durch

die geschwindigkeitsabhangige Expansion der Gelmatrix erklart [DeNobili et al. 1989].

Prinzipiell treten bei Gelchromatographie weitere Wechselwirkungen auf, die zur Bestimmung der
Molmassen in der Regel nicht erwilinscht sind. Hydrophobe Wechselwirkungen werden durch eine nicht-

elektrostatische Anziehungskraft zwischen dem Gel und den zu trennenden Substanzen verursacht. Eine
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starke Hydrophobizitat bewirkt eine entsprechend starke Affinitat zur Gelmatrix und eine hohe Retardierung
der Substanz [Janado 1988]. Dies gilt vor allem flir Stoffe, die einen hohen Anteil an aromatischen

Strukturen und geringen Anteil an funktionellen Gruppen aufweisen [Fuchs 1985].

Ferner konnen elektrostatische (ionische) Wechselwirkungen erheblich die Trenneigenschaft der Gelmatrix
beeinflussen [Dubin 1988]. Hierbei spielt die lonenstarke des Elutionsmittels sowie des Salzzusatzes zu
den Probel6sungen eine wichtige Rolle [Janson 1967, Swift und Posner 1971, Kraus und Rogers 1983,
Fuchs 1986]. Bei einer geringen lonenstarke treten hohere AbstoRungskréafte von negativ geladen
Moleklen auf, wodurch diese friiher eluieren [DeNobili et al. 1989]. Mit Zunahme der lonenstarke werden
die negativen Ladungen der Gel-Oberflache abgeschirmt und den negativ geladenen dissoziierten
Molekdlen ist mehr Porenraum zugénglich. Dadurch werden diese entsprechend verzdgert aus der Saule
eluiert. Unter Zuhilfenahme von unterschiedlichen Neutralsalz-Zusétzen im Eluenten kann gezielt die
lonische Affinitat verandert werden [Fuchs und Heidt 1994]. In Anlehnung an die Hofmeisterschen
lonenreihe [Ullmann 1967] ergibt sich bei Phosphatsalzen der grofite Aussalzungseffekt. Jedoch werden
bei dem Phosphat-Zusatz die hydrophoben Wechselwirkungen verstarkt [DeNobili et al. 1989], was zu

einer unerwiinscht hohen Retardierung und zu einer Zunahme der notwendigen Analysenzeit fiihrt.

Inzwischen werden flir die Gelchromatographie eine Reihe von unterschiedlichen S&ulenmaterialien
angeboten, die durch die Polydispersitat des vorliegenden Substanzspektrums in einer waRrigen Probe
einigen Anforderungen genligen miissen. Hierbei sollte zum einen die PorengrélRe durch Wahl des
Eluenten genau beeinfluBbar sein (definiertes Quellvermdgen), das Gel eine mdglichst geringe Affinitat zu
den trennenden Stoffen haben. Zum anderen sollten die Kérnung moglichst klein sein und die
Korngrofienverteilung in einem engen Bereich liegen, um eine hohe Trennleistung (Bodenzahl) der Saule
zu erreichen [Determann 1967]. Diese Eigenschaften zeigen unter anderem Dextrangele (Sephadex) und
Gele auf Polymerbasis mit zum Teil silikatischem Kern. In zahlreichen Arbeiten wurden erfolgreich
synthetische TSK-Gele (TosoHaas) auf der Basis von hydrophilen Vinylpolymeren zur
gelchromatographischen Analyse von geldsten organischen Wasserinhaltsstoffen eingesetzt [Fuchs 1985,
Huber 1992, Hesse und Frimmel 1997, 1999c]. Die hydrophilen Eigenschaften sind auf das Vorhandensein
von Hydroxyl- und Ethergruppen an der Polymeroberflache zurtickzufiihren [Fuchs 1985]. Ferner ist das
synthetische Gel biologisch inert, wodurch diese Gele eine hohe Langzeitstabilitdt gegentiber der

Trennleistung zeigen.

Mit standardisierten Bedingungen (Gelmaterial, Pufferzusammensetzung des Eluenten) wurden bereits

intensive Untersuchungen zur Charakterisierung von natiirlichen organischen Wasserinhaltsstoffen
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durchgefihrt [Abbt-Braun und Frimmel 1999, Perminova et al. 1998, Huber 1992, Frimmel et al. 1992,

Fuchs 1986], wodurch reichlich Erfahrung bei der Interpretation der Elutionschromatogramme vorliegt.

Um die Ergebnisse einer gelchromatographischen Stofftrennung auch bei unterschiedlichen
experimentellen  Bedingungen vergleichen zu konnen, wird eine dimensionslose Kennzahl
(Verteilungskoeffizienten Ky) vorgeschlagen [DeNobili et al. 1989]. Anhand des Verteilungskoeffizienten K,
(Gleichung 17) konnen die EinfluBgroRen S&ulengeometrie und Trenneigenschaft der Saule (z.B.
Bodenzahl bzw. Auflésung) innerhalb des Trennbereichs (Ausschlugrenze und Permeationsvolumen)
weitgehend vernachlassigt werden. Das Kriterium des Ky-Wertes ist die Elutionszeit des Peakmaximums
nach der gelchromatographischen  Auftrennung bezogen auf den  Trennbereich  der
gelchromatographischen Saule:

VR _Vt

K, =
’ Vo _Vt

Gleichung 17

Hierbei ist V; das Elutionsvolumen der Probe in mL, V, das Gesamtvolumen der Sdule in mL
(Permeationsgrenze) und V, das Totvolumen der S&ule in mL (Ausschlulgrenze). Bei der
gelchromatographischen Trennung von geldsten organischen Stoffen wird die AusschluB- und
Permeationsgrenze mit Dextran Blau (ca. 2 mio g/mol) bzw. mit Methanol (32 g/mol) bestimmt (Abbildung
2.9). Liegt das Elutionsvolumen der Probe innerhalb des Trennbereichs so ergibt sich ein Ky-Wert < 1. Bei
einem Ky-Wert von > 1 tritt eine Retardierung durch ionische und hydrophobe Wechselwirkung des Stoffs
mit der Gelmatrix auf. In der Praxis zeigt sich der K,-Wert als eine sehr wertvolle sédulenunabh&ngige
Grofle zur Bestimmung der mittleren nominellen Molmasse von Fraktionen, die innerhalb des

Trennbereichs liegen.

Bei realen Wassern liegen organische Wasserinhaltsstoffe als wenig definierte Stoffgemische mit
unterschiedlicher Zusammensetzung und Molmasse vor (Polydispersitivitat). Hydrophobe und ionogene
Wechselwirkungen der zu trennenden Stoffe mit dem Trenngel fiihren bei der Bestimmung der Molmassen
zu erheblichen Schwierigkeiten. Bereits scheinbar geringe Unterschiede in den chemischen Eigenschaften
von niedermolekularen, gut wasserloslichen Substanzen kénnen ein vollig unterschiedliches
Elutionsverhalten zur Folge haben [Fuchs 1986]. Diese Effekte lassen sich zwar durch definierte
chromatographische Bedingungen (Trenngel, Zusammensetzung des Eluenten, Probenvorbereitung)
verringern, aber nicht vollstandig eliminieren. Aus diesem Grund sind keine absoluten Angaben (iber die
wahre Molekilgrélie oder tber die Molmassen durch den Vergleich der jeweiligen Elutionsvolumina mit

Stoffen bekannter Molmasse mdglich [Perminova et al. 1998]. Die Angabe der Molmasse von unbekannten
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Stoffgemischen sollte sinnvollerweise nominell erfolgen, d.h. bezogen auf eine Bezugssubstanz mit

bekannter Molmasse und chemischer Struktur.

Mit dem folgenden Zusammenhang zwischen dem auf die Pumpenrate (Q ) bezogenen Elutionsvolumen
(Vg) bzw. der Retentionszeit (t;) des Peakmaximums und der mittleren nominellen Molmasse (M,) kénnen
die mittleren nominellen Molmassen von organischen Wasserinhaltsstoffen nach Gleichung 18 ermittelt
werden. Die Konstanten a und b sind hierbei mittels Kalibriersubstanzen durch eine Linearisierung zu

bestimmen (Peakpositionskalibrierung).

Ve i =a+bmn(m, ) Gleichung 18

Q
Zur Bestimmung der mittleren nominellen Molmassen von natlrlichen organischen Wasserinhaltsstoffen
schlagt Fuchs (1985) fiir die gelchromatographische Analyse ein Standard-Set mit Kalibriersubstanzen vor,
bestehend aus Polyethylenglykol (PEG: 6000 g/mol, 1550 g/mol, 1000 g/mol), sowie Raffinose (504 g/mol),
Maltose (342 g/mol), Glucose (180 g/mol) und Glycerin (92 g/mol). Diese Kalibriersubstanzen sind
geometrisch genau definiert und zeigen eine geringe Retardierung am Trennmaterial infolge von

hydrophoben und ionogenen Wechselwirkungen.

Fir eine weitergehende authentische Molmassenbestimmung miissen jedoch Bezugssubstanzen gefunden
werden, die physikalisch-chemisch méglichst eng mit dem zu untersuchenden Stoff verwandt sind. Derzeit
werden beispielsweise je nach sterischen, hydrophoben und ionogen Eigenschaften Polystrol-, Polyacryl-
und Polymetacryl-Verbindungen als hochmolekulare Kalibriersubstanzen eingesetzt [Perminova et al.
1998]. Durch die begrenzte Trennleistung der Gelséule kommt es bei heterogen zusammengesetzten
natlrlichen organischen Stoffgemischen zu einer breiten meist asymmetrischen Verteilungskurve von nicht
separaten Fraktionen. Aus diesem Grund wurden zahlreiche Modelle zur Molmassenberechnung

entwickelt, um die Peakformen der Chromatogramme maglichst getreu und aussagekréftig wiederzugeben.

Allgemein wird bei nicht monodispersen Stoffgemischen der Gewichtsmittelwert der Molmassen M,
(Gleichung 19 ) und der Zahlenmittelwert der Molmassen M, (Gleichung 20) wie folgt beschrieben [Yau et
al. 1979].

M, = Z,n,—l\/llz Gleichung 19 und M, :M Gleichung 20
2in M, 2ih
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Das Verhaltnis M,/M, gibt die Molmassenverteilung an, die bei Kalibriersubstanzen im Zahlenbereich von
1,0 <M,/M, < 1,1 liegen sollte. In der Regel ist der Gewichtsmittelwert groRRer als der Zahlenmittelwert der

Molmassen.

Durch die meist unvollstdndige Trennung der organischen Wasserinhaltsstoffe in ,Einzelfraktionen® ist in
der Praxis die Molmassenbestimmung anhand der Gleichung 19 und Gleichung 20 schwierig
durchzuflihren. Eine Mdglichkeit zur Interpretation des gelchromatographischen Trennergebnisses ist die
Einteilung des Chromatogramms in mehrere nach der Retentionszeit t; definierten Fraktionsbereiche
(,Fraktionsschnitt-Methode®). Die Grenzen der Retentionszeitbereiche werden meist subjektiv festgelegt.
Der Vorteil der ,Fraktionsschnitt-Methode* ist eine sehr einfach durchzufihrende Auswertung und
Interpretation des chromatographischen Trennergebnisses. Hierbei kann die Bereichsgrenze der jeweiligen
Fraktionsschnitte mittels Kalibriersubstanzen bekannter Molmasse explizit angegeben werden. Abbildung
2.9 zeigt exemplarisch die Ergebnisse der gelchromatographischen Analyse mit DOC-Detektion einer
FluBwasserprobe (Ruhr). GemaR der Fraktionsschnitt-Methode wurde das Chromatogramm in 4

chromatographische Fraktionsbereiche eingeteilt (siehe auch Kap4.1.1.1).
Ko

0 0.25 0,5 0,75 1
| 1 | 1 |

Ruhr (27.6.97) ——— DOC-Detektion
o Fraktion Il
< .
o Fraktion Il
= Fraktion |
< .
o Fraktion IV
9)]
()]
2
T
E ; ;
Ausschlu3grenze Permeationsgrenze
(Dextran Blau) (Methanol)
T T T T — — T |g T T T T T T T
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90
Retentionszeit t_in Minuten
Abbildung 2.9: Chromatographische Auswertung nach der ,,Fraktionsschnitt-Methode* in vier

chromatographische Fraktionsbereiche
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Die ,Fraktionsschnitt-Methode® ist prinzipiell mit der experimentellen Vorgehensweise bei einer
praparativen gelchromatographischen Trennung von Stoffgemischen in Einzelfraktionen vergleichbar.
Diese Methoden haben die erheblichen Schwierigkeiten bei der Isolierung bzw. Interpretation von
chromatographisch nicht vollstandig getrennten Einzelpeaks gemeinsam. Um hingegen eine getrennte
Betrachtung sich Uberlagernden Einzelpeaks zu ermdglichen, sind bei der chromatographischen
Auswertung Kurvenanpassungen notwendig, die moglichst das chromatographische Trennprinzip wider

spiegeln.

Die von der hochauflésenden Fliissigkeitschromatographie (HPLC) abgeleitete Peakauswertung anhand
einzelner Gauss-Verteilungskurven kann auch bei der gelchromatographischen Analyse sinnvoll eingesetzt
werden. Voraussetzung ist jedoch eine mdglichst symmetrische Peakform der getrennten Einzelfraktionen.
Die Zuordnung der Molmassen zu den einzelnen Gauss-Verteilungskurven kann mittels Standardlosungen

mit bekannter Molmasse erfolgen.

Bei der Kurvenanpassung sollte die Anzahl der Gauss-Verteilungskurven und ihre Position
(Peakmaximum) konstant bleiben, um die Ergebnisse von unterschiedlichen Chromatogrammen
vergleichen zu koénnen. In den meisten Fallen wird bei der gelchromatographischen Auswertung eine
zufriedenstellende Anpassung mit 7 bis 9 Einzelkurven erreicht. Die Giite der Anpassung mit Gauss-
Verteilungskurven ist hierbei abh&ngig von der chromatographischen Verteilung der Einzelfraktionen und
von der Anzahl der verwendeten Einzelkurven. Die bei der Kurvenanpassung angewendete mathematische

Funktion der Gauss-Verteilung ist in Gleichung 21 dargestellt.

X=X
w

H
=y +———exp|- 22° mit z= c Gleichung 21
Y=Y, Wm p[ ] g

Hierbei sind die Parameter Offset (Y, ), Retentionszeit des jeweiligen Peak-Zentrums (), Peakbreite

(w ) und Amplitude (H ) ausgehend von geeigneten Startwerten iterativ zu bestimmen.

Exemplarisch ist in Abbildung 2.10 eine graphische Auswertung eines Chromatogramms von einer
FluBwasserprobe (Ruhr) mit sieben Gauss-Verteilungskurven und die daraus resultierende
Anpassungskurve dargestellt. Die Problematik der Mehrfach-Gausskurvenanpassung zeigt sich zum einen
bei der Fraktion der Retentionszeit t; = 26 min, die als Schulter ausgebildet ist. Zum anderen fallt bei der
scharf ausgebildeten Fraktion der Retentionszeit t; = 42 min eine deutliche Fehlanpassung mit der

symmetrischen Verteilungskurve auf.
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DOC-Detektion
(TSK HW 40/1)

Ruhr (27.6.97)

- Gauss-Verteilungskurven

o Anpassungskurve (Fit)

relative Signalhdhe

Retentionszeit t,in Minuten

Abbildung 2.10:  Chromatographische Auswertung mittels Gauss-Verteilungskurven (Multi-Gauss-Fit)

In mehreren aktuellen Arbeiten werden neue Auswertemethoden vorgestellt, mit denen die polydisperse
Molmassenverteilung von Wasserinhaltsstoffen mittels nicht symmetrischer Verteilungskurven beschrieben
werden kann [Kudryavtsev et al. 2000, Schupp 1999, Perminova et al. 1998]. Hierbei wurde versucht, die
chromatographischen Trennmechanismen mdglichst authentisch zu modellieren. Eine entsprechend
anwendbare mathematische Funktion, die eine asymmetrische Verteilung beschreiben kann, ist in
Gleichung 22 dargestellt.
X =X
w

y=y,+Heexp[-exp(-z)-z+1] mit z= ¢ Gleichung 22

Hierbei sind die Parameter Offset (y, ), Retentionszeit des jeweiligen Peak-Zentrums (x.), Peakbreite

(w ) und Amplitude (H ) ausgehend von geeigneten Startwerten iterativ zu bestimmen.
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Abbildung 2.11 zeigt exemplarisch die Anpassung des Gelchromatogramms einer FluBwasserprobe (Ruhr)

mit sieben einzelnen asymmetrischen Verteilungskurven.

DOC-Detektion Ruhr (27.6.97)
(TSK HW 40/1)
- chromatographische
= Verteilungskurven
E o Anpassungskurve (Fit)
@©
c
2
n
()
2
<
L
T | T | T | T | T | T | T | T | T
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90

Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 2.11:  Chromatographische Auswertung mittels asymmetrischen Verteilungskurven (gemaf
Gleichung 22)

Gegeniiber einer Anpassung mit Gauss-Verteilungskurven ergibt sich mittels asymmetrischer Einzelkurven
bei derselben Kurvenanzahl eine deutlich bessere Anpassung. Insbesondere bei den Fraktionsbereichen
bei den Retentionszeiten t; = 42 min und t; = 26 min zeigt sich eine gute Ubereinstimmung mit der
resultierenden Anpassungskurve. Bei der Anpassung der Chromatogramme mit asymmetrischen
Verteilungskurven ist es jedoch schwierig, geeignete Asymmetriefaktoren (Peakweiten) zu finden. Die
Asymmetriefaktoren missen entweder durch getrennte Einzelanalysen des vermuteten Stoffes bestimmt
oder in Anlehnung an die theoretisch zu erwartende Dispersion von der jeweiligen Einzelfraktion

abgeschatzt werden.

2.1.3 Gelchromatographische Kohlenstoff-Analyse

Der Informationsgehalt des Basisparameters geldster organisch gebundener Kohlenstoff (DOC) ist wegen
seines summarischen Charakters prinzipiell sehr eingeschrankt. Durch die (iber das Element Kohlenstoff
klar definierte Mel3grofle wird zwar eine schnelle und zuverldssige Totalbilanzierung aller geldsten
organisch gebundenen Kohlenstoffverbindungen erreicht, jedoch sind keine Aussagen (ber die

Zusammensetzung (Qualitdt) der Kohlenstoffverbindungen mdglich. Fir eine weitergehende
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Charakterisierung des Parameters DOC sind chromatographische Trennverfahren naheliegend, bei denen
der DOC in einzelne charakteristische Fraktionen aufgetrennt und qualitativ beurteilt werden kann.
Voraussetzung flir eine chromatographische DOC-Charakterisierung ist die Verwendung eines DOC-
,freien” Eluenten. Hierzu stellt die Gelchromatographie ein schonendes chromatographisches
Trennverfahren dar [Phenomenex 1994], bei dem die Trennung mit wéldrigen Elutionsmitteln ohne Zusatz
von organischen Losemitteln durchgefiihrt werden kann (siehe Kap. 2.1.2). Die Wasserprobe kann direkt in

das chromatographische Analysesystem eingebracht werden.

Eine grof’e Schwierigkeit der chromatographischen DOC-Analysemethode ist die kontinuierliche
Quantifizierung der MeRgroRe DOC. Aus diesen Griinden werden fiir die weitergehende Charakterisierung
des DOC bislang getrennte chromatographische Einzelfraktionen gewonnen und die DOC-Konzentration
der Fraktionen einzeln bestimmt. Je nach Anzahl der Einzelfraktionen ergibt sich folglich ein mehr oder
weniger grob gerastetes chromatographisches Bild. Da fir die DOC-Analyse ein groReres Probevolumen
notwendig ist und folglich die chromatographische Trennung meist im praparativen Mal3stab durchgefihrt

werden muB, wird die Aufldsung der Trennung zusétzlich herabgesetzt.

Wiinschenswert ware daher ein kontinuierliches DOC-Mel3system, das direkt an die Chromatographie
angeschlossen werden kann. Konventionelle DOC-Analysatoren sind aufgrund der geringen
MeRwertfrequenz (in der Regel > 0,02 Hz) und durch die Trégheit gegenlber hohen DOC-
Konzentrationsgradienten nicht fur chromatographische Anwendungen geeignet. Ein zusatzliches Problem
fir den kontinuierlichen MeReinsatz eines DOC-Analysators ist der hohe Zusatz von Puffersalzen, um
unerwiinschte Trenneinfliisse bei der Gelchromatographie verringern zu konnen (Kap. 2.1.2).
Konventionelle Analysatoren auf Basis der thermischen Oxidation sind sehr storanféllig gegentiber hohen
Salzkonzentrationen in waRrigen Proben. Durch die Belegung der Katalysatoroberflache mit den
Salzriickstanden wird die Leistungsfahigkeit des Analysators sehr schnell herabgesetzt, und er kann
folglich fur die gelchromatographische Anwendung nicht eingesetzt werden. NaRchemische Verfahren
hingegen konnen ihre Reaktionslosung kontinuierlich austauschen und sind daher prinzipiell fiir den
chromatographischen Einsatz eher geeignet. Jedoch haben nal3chemische DOC-Analyseverfahren zum
Teil erhebliche Schwierigkeiten bei der quantitativen Oxidation zahlreicher organischer
Kohlenstoffverbindungen [Sharp 1997, Koprivnjak et al. 1995, Chen und Wangersky 1993, Benner und
Hedges 1993, Kaplan 1992].

Die Kinetik und der Wirkungsgrad der naRchemischen Oxidation von organischen Wasserinhaltsstoffen
kann in der Regel verbessert werden, wenn zusétzlich zum Oxidationsmittel eine mdglichst kurzwellige und

entsprechend energiereiche UV-Bestrahlung eingesetzt wird [Blume und Gusten 1977]. Strahlung der
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Wellenldnge von A < 300 nm greift gezielt delokalisierte Elektronensysteme im Molekul an. Bei Stahlen im
kurzwelligen UV-Bereich von weniger als A = 200 nm werden durch die Eigenabsorption des Wassers OH[I

Radikale erzeugt [Barret und Baxendale 1960]. Dabei werden auch Stoffe oxidiert, die kein delokalisiertes

Elektronensystem aufweisen [Beattie et al. 1961].

In der Regel werden bei den naRchemischen DOC-Analyseverfahren Kaliumperoxodisulfat als
Oxidationsmittel eingesetzt. Kaliumperoxodisulfat gilt in saurer Losung als sehr starkes Oxidationsmittel
(E,= + 2,18 Volt) und wird infolge der kurzwelligen Strahlung zundchst zu sehr reaktiven Sulfatradikalen
gespalten [Holleman und Wiberg 1985]. Diese reagieren entweder direkt mit organischen Stoffen
[Holleman und Wiberg 1985] oder mit Wasser unter Bildung von freien OH[Radikalen [House 1962]. Die
OH[Radikale reagieren dann unspezifisch mit den organischen Wasserinhaltsstoffen weiter (Abbildung

212) hev
X-0-0-X  ——— X-0¢ ++0-X

X-Oe ++0-X+H,0  ———— X-OH+HO-X + %0,
X-Oe +¢0-X+2H,0 ~ ———- X-OH + HO-X + 2HO»
X-OH + HO-X+2HOs  ———— X-0e ++0-X +%0, + H,0

Abbildung 2.12:  Radikalbildung von Kaliumperoxodisulfat infolge von kurzwelliger UV-Strahlung, X =
KSOs (nach House 1962)

Um fiir die quantitative DOC-Bestimmung eine ausreichende Anzahl von freien OHRadikalen direkt durch
die Spaltung von Wasser erzeugen zu kdnnen, missen UV-Strahler eine maglichst hohe Quantenausbeute
im kurzwelligen UV-Bereich aufweisen. Niederdruck-Quecksilberstrahler, die aus Suprasil”-Glas hergestellt
sind, konnen neben der 254 nm-Linie je nach Fertigung UV-Strahlen der Wellenlange A = 185 nm
erzeugen. Die Quantenausbeute der 185 nm-Spektralline kann hierbei 18 % betragen [Huber 1992]. Die
wesentliche Schwierigkeit liegt darin, daR die Eindringtiefe der kurzwelligen UV-Strahlung in die
Wasserphase lediglich bei ca. 0,1 mm liegt [Beattie et al. 1961]. Um eine mdglichst effektive Bestrahlung
zu erreichen, muf3 die Wasserprobe folglich entweder innerhalb einer Kapillare mit entsprechend geringem

Innendurchmesser (Kap. 3.2.2) oder als dunner Film bestrahlt werden.

Mit der Entwicklung des Dunnfilmreaktors wurde ein Analysesystem realisiert, mit dem nach dem Prinzip
der nalRchemischen Oxidation bei kurzwelliger UV-Bestrahlung ohne Zusatz eines Oxidationsmittels eine

nachweisstarke kontinuierliche DOC-Analyse erreicht wird (Abbildung 2.13).
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Abbildung 2.13: Funktionsschema des Dunnfilm-Reaktors

Als UV-Strahler dient eine Niederdruck-Quecksilberlampenréhre (1 m in U-Form, 15 mm ID) mit einer
Leistungsaufnahme von etwa 100 Watt, die eine UV-Strahlung mit der Wellenlange A = 254 nm (80 %) und
A = 185 nm (15 %) emittiert [Grantzel 1985]. Die Probe wird als diinner Fallfim (0,1 mm bis 0,3 mm)
zwischen zwei Spezialglas-Zylindern an der Innenwand des &uf3eren Zylinders aufgetragen. Durch den im
Zentrum des Innenzylinders angebrachten UV-Strahler wird der Wasserfilm intensiv mit UV-Licht bestrahlt.
Der rotierende, mit Teflonstiften bestiickte Innenzylinder aus hochreinem Silica™ Glas sorgt fiir die
Ausbildung eines gleichmaRigen Fallfilms. Die Verriihrung bewirkt einen raschen und vollstdndigen Austrag
des frei werdenden Kohlendioxids. Auf einer Bestrahlungsfliche von ca. 600 c¢cm? und einer
durchschnittlichen Bestrahlungszeit der Probe von 1 bis 3 Minuten wird eine quantitative Oxidation erreicht.
Die Abtrennung des anorganischen Kohlenstoffanteils geschieht nach Ansduerung im oberen, nicht
bestrahlten Teil des Reaktors. Der Austrag des frei werdenden Kohlendioxids im nicht bestrahlten und im
bestrahlten Reaktorabschnitt geschieht durch einen geteilten Stickstoffgasstrom. Aufgrund des geringen
Spalts von 0,5 cm zwischen Innen- und AuBenzylinder konnte das effektive Totvolumen des Reaktors klein
gehalten werden. Der CO,-Gehalt des Teilgasstroms des UV-exponierten Oxidationsteils wird nach

Trocknung des Mel3stroms kontinuierlich mittels Infrarot detektiert [Huber 1992].
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Bislang gibt es nur wenige Arbeiten (ber kontinuierlich arbeitende DOC-Analysatoren auf Basis der
FlieRinjektionsanalyse, mit denen eine reproduzierbare MeRwerteausgabe im Sekundenbereich erreicht
werden kann [Goulden und Brooksbank 1975, Edwards et al. 1992, Oleksy-Frenzel und Jekel 1995]. Durch
die Entwicklung des Dinnfilm-Reaktors in den achtziger Jahren [Fuchs 1985/86] und die spétere
Weiterentwicklung durch Huber (1992) wurde die Voraussetzung eines chromatographischen DOC-
Analysesystems geschaffen und in zahlreichen Untersuchungen von aquatischen Systemen erfolgreich
eingesetzt [Huber und Frimmel 1991a bis ¢, 1992a und b, 1996, Hesse et al. 1997, Huber 1998, Frimmel
und Abbt-Braun 1999, Hesse et al. 1999]. Erste chromatographische Untersuchungen mit DOC-Detektion
wurden von Axt (1969) am Engler-Bunte-Institut, Karlsruhe aufgenommen. Aufgrund der geringen
Empfindlichkeit des kontinuierlichen DOC-Analysesystems wurden die Messungen jedoch noch im

praparativen MafRstab durchgeftinrt, wobei die Probe zusétzlich aufkonzentriert werden muRte.

Erst die Entwicklung des Diinnfilm-Reaktors (GRANTZEL, Physikalische Werkstatten, Karlsruhe) ermdglichte
chromatographische Arbeiten ohne eine Probenanreicherung [Fuchs 1985, 1986]. Eine Verbesserung der
Nachweisstarke des Diinnfilmreaktors ermdglichte eine gelchromatographische Analyse von Reinst- und
Grundwéssern mit geringen DOC-Konzentrationen [Huber et al. 1990]. Es wurden zusatzlich weitere
Detektionseinheiten in das Analysesystem integriert, um weitere Informationen Uber die Stoffeigenschaften

der jeweiligen Fraktion erhalten zu kdnnen [Huber und Frimmel 1992a].

2.1.4 Gelchromatographische Stickstoff-Analyse
Gegeniber der Kohlenstoff-Analyse ist die Analyse von Stickstoffverbindungen weitaus schwieriger zu

realisieren. Grund fur die analytische Schwierigkeit einer Stickstoffbestimmung ist die Vielzahl von

maoglichen Stickstoffspezies, die in wélrigen Proben anzutreffen sind [Wielsch 1998].

Bei den in Gewassern relevanten Stickstoffverbindungen handelt es sich im wesentlichen um Abbau- und
Zersetzungsprodukte von stickstoffhaltigen organischen Substanzen (z.B. Proteine, Harnstoff). Infolge von
biochemischen Prozessen (z.B. Nitrifikation, Denitrifikation, Nitratammonifikation) liegt Stickstoff in
unterschiedlichen organischen bzw. anorganischen Bindungszustanden vor. Stickstoff kann hierbei
Oxidationsstufen zwischen — 3 und + 5 annehmen (Abbildung 2.14. Im System NH,"/NH, liegt Stickstoff in
seiner niedrigsten Oxidationsstufe (- 3), im gasférmigen Stickstoff, einer méglichen Zwischenstufe der
Nitrifikation und Denitrifikation, in der Oxidationsstufe (+ 0), um schlielRlich Gber Nitrit (+ 3) im Nitrat seine

maximale Oxidationsstufe (+ 5) zu erreichen [Wagner 1969].
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Abbildung 2.14:  Anorganisch Spezies des Stickstoffs in aquatischen Systemen

Aufgrund der mdglichen Bindungszustande stellt die Stickstoffbestimmung fiir die Wasseranalytiker bislang
einen groRen MelRaufwand dar [Braun et al. 1991]. Wahrend die anorganischen Stickstoffverbindungen
getrennt quantifiziert werden konnen, miissen die organischen Stickstoffverbindungen zunéchst in eine
geeignete stickstoffspezifische MelRgrélRe wberfiihrt werden. Da in der Regel in Wasserproben
anorganischer Stickstoff enthalten ist, sind folglich bei der Bestimmung des organischen Stickstoffs
mehrere Analysen erforderlich [Schlegel und Baumann 1996, Mehlhorn 1996, Soeder und Groeneweg
1993]. Hierbei miissen einerseits der gesamte Stickstoff nach Uberfihrung in die bestimmbare

Stickstoffspezies und andererseits die einzelnen anorganischen Stickstoffspezies getrennt quantifiziert

werden (Gleichung 23).
anorganischer Stickstoff
- A )
TN = TON + Nyu' + Ny, + Nyos Gleichung 23
— "
reduzierter oxidierter
Stickstoff Stickstoff

Der organisch gebundene Stickstoff (TON) ergibt sich nach folgender Gleichung 24 aus der Differenz des

Gesamt-Stickstoffs (TN) und der einzelnen anorganischen Stickstoffspezies.

TON = TN = Nyt - Nyor - Nyos Gleichung 24
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Die analytischen Bestimmungsverfahren fiir die anorganischen Stickstoffspezies beruhen in der Regel auf
spezifischen Farbreaktionen und einer anschlieBenden photometrischen Quantifizierung des
Farbstoffkomplexes. Demgegeniiber erfolgt der AufschluR der organischen Stickstoffverbindungen
entweder auf oxidativem Weg zu Nitrit, Nitrat, Stickstoffmonoxid oder auf reduktivem Weg zu Ammonium
[Wagner 1970]. Aufgrund der unterschiedlichen Analysenmethoden haben sich bei der

Stickstoffbestimmung eine Reihe von summarischen GroRRen entwickelt.

Reduktive Verfahren:

» Reduktion mit Devardascher Legierung und katalytischem Aufschlu® nach KJELDAHL [Kjeldahl, 1883]
(DIN 38409-H28). Der in organischen Substanzen fixierte Stickstoff wird durch Kochen mit
konzentrierter Schwefelsdure und Katalysatoren als NH,-N freigesetzt und mit bereits vorhandenem

Ammonium bestimmt.

» Katalytische Reduktion mit Wasserstoff. Der gebundene Stickstoff wird am Nickelkatalysator bei 700°C
in einer H,-Atmosphdare zu NH, hydriert. Das Ammoniakgas wird anschliel3end durch einen LiOH-

Adsorber gereinigt und mikrocoulometrisch iiber pH-Wert-Anderung quantifiziert.

Oxidative Verfahren:

= AufschluB mit Peroxodisulfat (Koroleff-AufschluB). Der gebundene Stickstoff wird mit alkalischem
Peroxodisulfat in Nitrat Uberfiihrt. Das hierbei entstehende Nitrat-lon wird mit einer sauren 2,6-

Dimethylphenollésung als 4-Nitrophenol spektrophotometrisch quantifiziert.

o Katalytische Oxidation mit Sauerstoff (DIN 38409-H27). Der gesamte gebundene Stickstoff wird mit
reinem Sauerstoff zu Stickstoffmonoxid verbrannt. Das NO reagiert mit Ozon zu NO,, wobei Photonen

freigesetzt werden. Diese Chemolumineszenz wird mittels Photomultiplier quantitativ bestimmt.

= Nalichemische Photooxidation. Der organisch gebundene Stickstoff wird mit einem starken
Oxidationsmittel und bei kurzwelliger UV-Bestrahlung zu Nitrat oder Nitrit oxidiert. Die gebildeten

anorganischen Stickstoffspezies werden anschlieBend spektrophotometrisch quantifiziert

Die gemeinsame Schwierigkeit bei den Verfahren ist der vollstdndige Aufschluf} der organischen
Stickstoffverbindungen. Aromatische Stickstoffverbindungen werden bei dem AufschluB-Verfahren nach
KOROLEFF nicht vollstandig erfalst [Nydahl 1978]. Stickstoff in heterozyklischer Bindung ist bei der
Methode von KJELDAHL haufig nur schwer aufzuschlieen und muf3 zundchst mit HI behandelt werden
[Wagner 1969]. Liegen Stickstoffverbindungen mit hoheren Oxidationsstufen (z.B. N-N- oder N-O-
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Bindungen statt nur N-C oder N-H-Bindungen) vor, treten bei der Methode von KJELDAHL ebenfalls
Verluste auf [Fischer 1990]. Eine weitere Schwierigkeit ist die zum Teil geringe Geschwindigkeit der

Umsetzung, so dal diese Verfahren nicht fiir kontinuierliche Mel3systeme eingesetzt werden kénnen.

Mit den bisherigen Methoden werden die einzelnen Stickstoffspezies stets summarisch erfal3t, wobei eine
getrennte Analyse der einzelnen Stickstoffspezies notwendig ist [Braun et al. 1991]. Es ist daher
wiinschenswert, einerseits den Aufwand der Einzelbestimmungen zu reduzieren und andererseits weitere
Informationen Uber die Zusammensetzung des organisch gebundenen Stickstoffes zu erlangen.
Naheliegend ist die Entwicklung einer chromatographischen Methode, die bislang noch keine Anwendung
gefunden hat. Eine wesentliche Voraussetzung flir eine gelchromatographische Stickstoffanalyse ist zum
einen eine vollstandige Uberfiihrung aller Stickstoffverbindungen zu einer stickstoffspezifischen MeRgroRe.
Hierbei bietet sich an, alle organischen und anorganischen Stickstoffverbindungen entweder zu Nitrat zu
oxidieren oder zu Ammonium zu reduzieren. Zum anderen muf3 die Detektion dieser stickstoffspezifischen

MelRgrofe kontinuierlich erfolgen.

Da fiir die gelchromatographische Trennung prinzipiell eine hohe Puffersalzkonzentration erforderlich ist,
sind thermische Verfahren nicht sinnvoll einzusetzen. Die Puffersalze an der Katalysatoroberflache wiirden
sich anlagern und den Katalysator schnell deaktivieren. NalRchemische Oxidationsverfahren zeigen diese
Schwierigkeiten nicht. Jedoch werden bei nal3chemischen Verfahren je nach Verwendung der
Oxidationsquellen (z.B. UV-Licht, Oxidationsmittel) und der Wahl der Reaktionsbhedingungen (z.B. pHWert,
Temperatur) zum Teil hohe Minderbefunde festgestellt [Gustafsson 1984]. Zur Beschleunigung der
Oxidationsreaktion miissen entweder eine hohe Reaktionstemperatur von bis zu 120 °C [Nydahl 1978]
oder kurzwelliges UV-Licht [McKelvie et al. 1993, Kroon 1993, Gustafsson 1984, Robards et al. 1994]
angewendet werden. Die Methoden ohne UV-Bestrahlung erzielen zwar fiir die meisten organischen
Stickstoffverbindungen zufriedenstellende Wiederfindungen, jedoch werden diese erst nach 15 Minuten bis
3 Stunden Reaktionszeit erreicht [Nydahl 1978].

Weitaus effektiver und folglich schneller sind Photooxidationsverfahren mit kurzwelligem UV-Licht und mit
Zugabe von Peroxodisulfat. Bei einer durchschnittlichen Verweilzeit der geldsten organischen
Stickstoffverbindungen in einem kontinuierlich durchstrémten UV-Reaktor von 0,7 Minuten wurden
Wiederfindungen von mehr als 60 % erreicht [McKelvie et al. 1993]. Versuche, eine héhere Umsetzung
durch Erwérmung der Probe vor der UV-Bestrahlung auf 70° C zu erzielen, zeigten jedoch keine Zunahme
der Wiederfindung von Harnstoff und Glycin. Bei einer Verringerung des pH-Wertes der

Peroxodisulfatldsung auf 2 wurde fir Harnstoff und p-Aminobenzoesédure eine hoéhere quantitative
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Umsetzung festgestellt, wohingegen Glycin, Ammonium, n-Butylamin erst ab einem pH-Wert von 7

umgesetzt wurden [Blazka und Prochazkova 1979].

Die kontinuierliche Quantifizierung der nach dem Aufschluf} gebildeten anorganischen Stickstoffspezies
kann entweder nach Zugabe eines Farbstoffkomplexes photometrisch oder anhand ionenselektiver
Elektroden erfolgen. Die ionenselektiven Elektroden sind derzeit jedoch noch sehr storanfallig gegentiber
Fremdionen und verfigen tber eine fiir chromatographische Anwendungen zu geringe Mel3wertstabilitat.
Die photometrischen Methoden sind fir die chromatographische Anwendung eher geeignet, da sie auf

Basis der FlielRinjektionsanalyse eine hohe Selektivitdt und Nachweisstérke aufweisen.

Bei der reduktiven AufschluBmethode kann die photometrische Bestimmung von Ammonium nach der
Methode von BERTHELQOT (1859) erfolgen [Scheiner 1975]. Hierbei beruht der Nachweis von Ammonium
unter stark alkalischen Bedingungen auf die Bildung eines blauen IndophenolFarbstoffs. Bei der oxidativen
AufschluBmethode kann die Bestimmung von Nitrat nach Reaktion mit 2,6-Dimethylphenol in schwefel- und
phosphorsaurer Lésung zu Nitro-2,6-dimethylphenol [DIN 38405-D9] durchgeflinrt werden. Ferner ist die
photometrische Nitratbestimmung nach Zugabe von Natriumsalizylat und Schwefelsdure durch die
Reaktion der Sulfosalizylsdure und nachfolgender Behandlung mit Alkali moglich [DIN 38405-D29]. Eine
weitere photometrische Methode ist die Reduktion von Nitrat zu Nitrit mit metallischem Cadmium und
anschlieBender GRIESS-ILOSVAY-Reaktion. In saurer Losung reagiert das Nitrition mit einem primaren

aromatischen Amin (z.B. Sulfanilamid) unter Bildung von Diazoniumsalzen:

+ +
HZN—SOZ@N Hj —> HZN—SOZ@N =N\
+ +

HO—O=—=N 2 H,0

Die Diazoniumsalze reagieren mit aromatischen Verbindungen, die eine Amino- oder Hydroxylgruppe

enthalten (z.B. N-[Naphthyl-(1)]-ethylendiamin-dihydrochlorid, weiter zu intensiv rot gefarbten Farbstoffen.
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+ + +
HoN—SO N=N + H NHy;— CH2—CH>—— NH3
| O e

+
GZN—SOZ N=N @ NH— CHo—CHy— NH,

HZN—soZ—@—N—N C NH— CHp— CHa— NH;
- | e _
H

Die Diazotierungsreaktion ist sehr spezifisch und empfindlich. Es konnen mit dieser Methode

Bestimmungsgrenzen von wenigen pg/L Nitrit erzielt werden. Die Reaktionsfahigkeit des Nitritions bzw. der
daraus durch Ansduern entstehenden salpetrigen S&ure ermdglicht eine schnelle spezifische
Nachweismethode. Aufgrund der relativ hohen Eigenabsorption des Nitritions im kurzwelligen UV-Bereich
ist prinzipiell auch eine direkte photometrische Bestimmung mdglich. Diese Methode ist jedoch nicht

spezifisch und kann folglich zu einer Uberbewertung der vorhandenen Nitrit-Konzentration fiihren.

Die photometrische Bestimmung von Nitrit nach einer Kupplungsreaktion mit einem Azofarbstoff ist auf
Basis der FlieRinjektionsanalyse weitaus spezifischer und empfindlicher zu realisieren als eine direkte
Bestimmung von Nitrat [Wagner 1970, Ruzika und Hansen 1981]. Jedoch muf das bei der UV-Oxidation

gebildete Nitrat zundchst vollstandig zu Nitrit reduziert werden.

Als Reduktionsmittel wird bereits erfolgreich in zahlreichen Applikationen metallisches Cadmium eingesetzt
[Anderson 1979]. Eine zusétzliche Kupferdotierung von Cadmium erbringt eine weitere Verbesserung der
Reduktionsleistung, wodurch eine geringere Menge des Reduktionsmittels notwendig ist. Eine geringere
Reduktordimension (Kontaktzeit 1 bis 2 Sekunden) kann die Empfindlichkeit der Nitrit-Detektion durch die
resultierende geringere Dispersion im Reduktor weiter gesteigern [Nydahl 1978]. Eine -effektive
Reduktionsleistung von Cadmium wird in der Regel bei einem pH-Wert von 8 bis 9 gefunden und ist durch
eine Puffersalzlésung einzustellen [Nakashima 1984, Nydahl 1978]. Die Verwendung von Ammoniumpuffer
(150 mg/L NH,Cl, 20 mL/L NH; () hat sich als sehr giinstig erwiesen. Die Lebensdauer der

Reduktionsleistung von Cadmium wird erheblich herabgesetzt, wenn in der Probelésung freies
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Oxidationsmittel vorhanden ist. Da bei der UV-Oxidation Peroxodisulfat zugegeben wird, kann das noch
Uberschiissige Peroxodisulfat mit Cadmium unter Bildung von schwerléslichem Cadmiumhydroxid
(Cd(OH),) reagieren. Dieses scheidet sich an der Oberflache der Cadmiumkérner ab und inaktiviert den
Reduktor. Aus diesem Grund ist es erforderlich, das tberschiissige Peroxodisulfat durch ein geeignetes
Reduktionsmittel zu entfernen. Als Reduktionsmittel finden Natriummetabisulfit [McKelvie et al. 1994,

Hydrazin und Ascorbinsaure [Holleman und Wiberg 1985] Verwendung.

Die bisher angewendeten Methoden sind sehr unterschiedlich in der experimentellen Vorgehensweise. Die
offensichtlich groRe Schwierigkeit, den gesamten organisch gebundenen Stickstoff vollstandig umsetzen zu

konnen, stellt an die Entwicklung der weitergehenden Stickstoff-Analyse groRRe Anforderungen dar.

2.2 Biologische Testmethoden

Grundlage aller Verfahren zur Beurteilung des biologischen Abbauverhaltens von Wasserinhaltsstoffen ist
der biologische Test [Wagner 1988]. Zwar sind chemische Analysen die Basis fiir die Beurteilung der
Wasserqualitat, jedoch sind anhand chemischer Analysen keine Aussagen uber die biologische
Abbaubarkeit von Umweltchemikalien moglich. Die Komplexitat der Umweltchemikalien und das mehr oder
minder breite Wirkungsspektrum auf biologische Prozesse stellt hohe Anforderungen an das biologische
Testverfahren [Obst 1993, Dohrmann 1999]. Die Komplexitdt der Umweltchemikalien fiihrte zu einer
Vielzahl von unterschiedlichen Testmethoden [Wagner 1988]. Jedoch sind bislang die biologischen
Testmethoden stets Modellsysteme, wodurch die Testergebnisse nur bedingt auf den realen Fall

Ubertragen werden konnen.

2.2.1 Testprinzipien

Grundlegend basieren die biologischen Methoden auf der Verfolgung des Stoffumsatzes [Wagner 1988]
oder auf der Wirkung der vorliegenden Stoffe auf den Testorganismus [Obst 1993]. Ob eine Stoffwirkung
oder ein Stoffumsatz eintritt, h&ngt hierbei maRgeblich von der am Wirkort verfligharen Stoffmenge
(Bioverfligharkeit) und der Verweildauer im Testorganismus ab. Die biologische Abbaubarkeit beschreibt
die Geschwindigkeit und das Ausmal? der Mineralisation einer Testsubstanz zu Kohlendioxid, Wasser und
Mineralsalzen unter Bildung von neuer Biomasse [Schlegel 1992]. In vielen Fallen kann die Testmethode
zwischen biologischen (Abbau, Mineralisation) und abiotischen Prozessen (Adsorption, Ausgasen)

unterscheiden, wobei nur Aussagen Uber die biologische Eliminierbarkeit einer Testsubstanz getroffen
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werden koénnen. Je nach Verfahren ergeben die Testresultate Aussagen (ber die biologische

Eliminierbarkeit, den biologischen Primarabbau und den maximal méglichen Endabbau einer Testsubstanz.

Bei der Verfolgung des Stoffumsatzes bzw. des biologischen Abbaus ergeben sich prinzipiell eine Reihe

von unterschiedlichen Testmethoden [Wagner 1988]:

Verfolgung der Substratabnahme
Verfolgung des Sauerstoffverbrauchs
Messung der Metabolite bzw. Abbauprodukte

O O O O

Verfolgung des Biomassenzuwachses

Direkte Aussagen Uber den biologischen Abbau konnen durch die Verfolgung der Substratabnahme
getroffen werden. Hingegen wird die biologische Abbaubarkeit bei der Verfolgung des
Sauerstoffverbrauchs oder der Bildung von Abbauprodukten (z.B. CO,, anorganische lonen) indirekt durch
die gesamten biogenen Stoffwechselvorgangen bestimmt. Ferner ergeben sich bei der Verfolgung der
Biomassenzunahme nur indirekt Aussagen uber die Abbaubarkeit einer Testsubstanz. Die Methode der
Biomassenbestimmung hat den Nachteil, daB die Bestimmung der Biomasse erheblichen Schwankungen
unterworfen ist [Wagner 1988]. Bei substratlimitierten Wé&ssern stellt hingegen die Aufnahme der
Biomassenzunahme (z.B. Triibungsmessung) eine aussagekréftige Methode hinsichtlich der biologischen
Abbaubarkeit von organischen Inhaltsstoffen und dem Wiederverkeimungspotential bei Brauch- und

Trinkwéssern dar [Hambsch et al. 1992].

Die Abbaugeschwindigkeit selbst wird durch eine Vielzahl von unterschiedlichen Faktoren bestimmt. Im
wesentlichen h&ngt das Testresultat von der Art und Menge der vorhandenen Mikroorganismen und von
deren Lebensbedingungen ab. Neben Sauerstoff- und N&hrstoff- bzw. Zehrstoffversorgung spielen bei den
Testmethoden die Betriebsweise (kontinuierlich, diskontinuierlich) und die analytische Mel3grofie selbst
eine erhebliche Rolle [Wagner 1988]

2.2.2 MeRgrolen

Die einzelnen Testparameter kdnnen jeweils flir sich betrachtet werden, ergeben jedoch in Kombination
mehr AufschluR (ber die vorliegende Belastungssituation. Summenparameter stellen nach wie vor eine
wichtige BasisgréfRe dar. So werden bei der Verfolgung der Substrat-Abnahme (Primérabbau) haufig
summarische BestimmungsgréfRen wie zum Beispiel chemischer Sauerstoffbedarf (CSB) oder geloster
organisch gebundener Kohlenstoff (DOC) eingesetzt. Gegentiber Einzelstoffanalysen, die in der Regel mit

erheblichen instrumentellen und zeitlichen Aufwand verbunden sind, kénnen summarische Parameter
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einen schnellen Uberblick tiber die Abbauvorgéange in komplex zusammengesetzten Wassern geben. Da
der biologische Abbau zumeist Uber viele verschiedene Zwischenstufen ablauft, werden hierbei alle die
dabei entstehenden Metabolite summarisch miterfal3t. Spezifische Analysen sind hingegen erforderlich,
falls eine Prifung der biologischen Abbaubarkeit einer Substanz vorgenommen und die mdglichen

Abbauprodukte identifiziert werden sollen [Wagner 1988].

2.2.3 Testverfahren

Die biologischen Testmethoden haben das Ziel, das Verhalten von Chemikalien in der aquatischen Umwelt
maoglichst authentisch simulieren bzw. vorhersagen zu kénnen. Zum einen kann das Abbauverhalten der
Testsubstanz mit dem Abbaugrad einer in inrem Umweltverhalten bekannten Referenzsubstanz klassifiziert
werden. Auf diesem Prinzip basieren die allgemein haufig angewendeten die-away-Tests (Abkling-Test),
bei denen die Abbaubarkeit einer Prifsubstanz bzw. des Abwassers in leicht abbaubar (ready
biodegradability) bis Uberhaupt keine Abbaubarkeit (inherent biodegradability) eingestuft wird. Zum
anderen kann das Abbauverhalten einer Testsubstanz unter umweltdhnlichen Bedingungen (simulation
test) charakterisiert werden. Hierbei werden in Testmodellen die in der Praxis ablaufenden Abbauvorgange

unter moglichst realistischen Bedingungen nachempfunden [Wilderer et al. 1980].

Diskontinuierliche Testverfahren

Bei den die-away-Tests wird die Abnahme einer einmal vorgegebenen Konzentration der Substanz (iber
der Zeit direkt und unmittelbar verfolgt. Dieser diskontinuierliche Versuchsansatz (statischer Test) erfolgt
entweder bei geringer oder hoher Impfdichte mit einer mdglichst praxisorientierten, polyvalenten
Mischpopulation. Beispiele sind der Zahn-Wellens-Test [Wellens 1984, Zahn und Wellens 1974] oder der
biochemische Sauerstoffoedarf (BSB) [Riedel 1993], bei denen die Konzentrationsabnahme des
organischen Materials bzw. die verbrauchte Sauerstoffmenge Uber eine definierte Testdauer (bis zu
mehreren Wochen) aufgezeichnet wird. Beim Zahn-Wellens-Test handelt es sich um ein genormtes
statisches Testverfahren zur Bestimmung der biologischen Eliminierbarkeit von organischen
Wasserinhaltsstoffen unter aeroben Bedingungen [38412-L25, Zahn und Wellens 1974]. Der Test wird
batchweise mit Belebtschlamm durchgefiihrt und dauert gewdhnlich 28 Tage. Der Zahn-Wellens-Test zeigt
prinzipiell dieselben Eliminationswege der Abwasserinhaltsstoffe, die auch bei einer biologischen
Klaranlage vorliegen kdnnen. Hierbei werden die Vorgénge des Ausstrippens von fliichtigen Bestandteilen,
die Adsorption der Stoffe am Belebtschlamm und biochemische Prozesse erfal3t. Aus diesem Grund dient

dieser Test haufig zur klarwerksrelevanten Bestimmung der biologischen Eliminierbarkeit von organischen
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Abwasserinhaltsstoffen. Man unterscheidet nach der jeweiligen Stoffbelastung zwei Typen des
Testansatzes. Zum einen erfolgen Ansétze mit niedriger Mikroorganismenkonzentration (geringe
Animpfung und hohe anfangliche Substratbelastung), um zum Beispiel die Einleitung eines Abwassers in
einen FluB zu simulieren. Zum anderen dienen die Ansatze mit hoher Mikrooorganismenkonzentration
(Belebtschlamm-Animpfung und relativ niedrige anfangliche Substratbelastung), um das Abbauverhalten
von Abwasserinhaltsstoffen in Anlehnung an die klarwerksrelevanten Bedingungen untersuchen zu kénnen
[Wagner 1988].

Halbkontinuierliche Testverfahren

Bei den Testmethoden in halbkontinuierlicher Arbeitsweise wird die Probe in regelmaRigen Zeitintervallen
gegen die bereits vorliegende ausgetauscht (fill-and-draw-Test bzw. semi-coninuous-activated-sludge-Test,
SCAS-Test). Die Testergebnisse werden hierbei sequentiell innerhalb einer vorgegebenen Testdauer
ermittelt, wobei die verbleibende Konzentration der Testsubstanz in dem entnommenen Uberstand
bestimmt wird [Temmink et al. 1993]. Voraussetzung ist eine bereits an die Belastungssituation weitgehend

angepalite und hochaktive Mischpopulation [Gernaey et al. 1999].

Kontinuierliche Testverfahren

Als kontinuierliche Testsysteme werden sowohl Laborversuchsanlagen mit Belebtschlamm [DIN 38412-
L26] aber auch Bioreaktoren eingesetzt, bei denen die Testorganismen an geeigneten Tragermaterialien
immobilisiert sind [Baumann et al. 1990]. Bei kontinuierlich betriebenen Testsystemen ist die Testsubstanz
nicht die einzige Kohlenstoff-Quelle. Die Abbaubarkeit wird in der Konkurrenzsituation mit den leicht
abbaubaren Inhaltsstoffen innerhalb einer begrenzten Aufenthaltsdauer anhand der aktuell vorhandenen
biologischen Aktivitat des Testsystems bestimmt. Die Primdraussage der kontinuierlichen Testverfahren
bezieht sich daher auf die Elimination (Entfernung) der Testsubstanz und nicht auf den eigentlichen
Endabbau (Mineralisation). Abiotische Eliminationsvorgange werden in der Regel nicht erfalst. Die
eigentliche Testphase schliel3t sich erst nach einer Einarbeitungsphase an, bei der in dem Testsystem ein

FlielRgleichgewicht zu erreichen ist.

2.2.4 Testbedingungen

Grundlegend versuchen alle biologischen Testverfahren fiir den Abbautest anndhernd optimale

Umgebungsbedingungen zu schaffen. Das Testresultat, d.h. die Ansprechzeit des Tests, h&ngt wesentlich
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von der Art und Menge der im Wasser enthaltenen Testorganismen und deren Lebensbedingungen ab
[Wagner 1988]. Aussagen (iber die biologische Abbaubarkeit sind generell nur méglich, wenn konstante
Versuchsbhedingungen eingehalten werden [DIN 38412-L26, Frias et al. 1991, Wagner 1988].

Um prinzipiell ein bakterielles Wachstum im Testmedium zu ermdglichen, missen die zur Biosynthese und
zum Erhalt der Stoffwechselvorgdnge notwendigen Nahrstoffe und Spurenelemente, sowie ggf.
Kohlenstoff- und Stickstoffquellen vorhanden sein [Gallert und Winter 1999]. Die Nahrmedien kénnen
entweder aus definierten Komponenten (synthetisches Medium) oder aus nicht im Einzelnen analysierten
Bestandteilen bestehen (komplexes Medium). Wé&hrend auch in komplexen Medien der Prim&rabbau
mittels spezifischer Analysen verfolgt werden kann, ist im Gegensatz zu synthetischen Medien bei den
Abbautests mit komplexem Medium keine differenzierte Aussage zum Endabbau einer Substanz mdglich
[Wagner 1988].

Fir den ungestorten Ablauf aerober Abbauuntersuchungen ist eine ausreichende Versorgung der
Testorganismen mit Sauerstoff sicherzustellen. Die kritische Sauerstoffkonzentration fir ein unlimitiertes
aerobes Wachstum liegt je nach Substrat in einem Bereich von 1 bis 6 mg/L [Schlegel 1992]. Hierbei muR3
durch geeignete Vermischungsverfahren firr eine moglichst homogene Verteilung des gelGsten Sauerstoffs
gesorgt werden. Neben der Sauerstoffversorgung kommt die Einstellung des pH-Wertes und der

Pufferkapazitit gegen abrupte pH-Wert-Anderungen eine groRe Bedeutung zu.

Eine Standardisierung der Tests und die mathematisch-statistische Auswertung der Testresultate sollen die
Reproduzierbarkeit und Vergleichbarkeit der Ergebnisse sichern. Die Standardisierung betrifft unter
anderem Temperatur, pH-Wert, Versuchsdauer, Zusammensetzung der Testldsung, MeRparameter, die zu
verwendenden Gerdte und die Mindestaktivitit. Bei Tests mit Mischkulturen ist jedoch nicht die
Zusammensetzung des bakteriellen Inokulums vorgeschrieben. Trotz der jahrelangen Bemihungen in
vielen Labors haben die Testsysteme aufgrund verschiedenartiger experimenteller Voraussetzung keine

unmittelbar vergleichbaren Ergebnisse gezeigt [Wagner 1988].

2.2.5 Bewertungsgrundlagen der Testverfahren

Der biologische Abbau erfolgt in der Regel uber viele verschiedene Zwischenstufen (Abbildung 2.15),
wobei fiir jede Reaktion ein spezifisches Enzym verantwortlich ist. Charakteristisch flir derartige
Versuchsabléufe mit einmaliger Zugabe des Testguts (diskontinuierliche Verfahren) ist haufig das Auftreten
einer Anlaufphase mit geringen Abbauraten (lag-Phase), gefolgt von einer expotentiellen Wachstumsphase

der Testorganismen (log-Phase) mit einer Zunahme der Abbauraten. Bei der anschlieRenden Abklingphase
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(stationare Phase) ist das Wachstum der Testorganismen durch die Abnahme der Substratkonzentration
und durch wachstumsbegrenzende Faktoren (pH-Wert, O,-Partialdruck, Anhdufung von toxischen
Metaboliten) limitiert [Obst 1993, Wagner 1988].
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Abbildung 2.15. Zehrungskurven beim BSB-Test [aus Kunz 1995]

Waéhrend der Abklingphase werden zum Erhalt der biologischen Aktivitat Speicherstoffe genutzt und ein
Teil der Ribosome abgebaut, ferner kénnen Enzyme gebildet werden, die einen weiteren Abbau des
restlichen Substrates bzw. von Metaboliten ermdglichen [Schlegel 1992]. In der letzten Phase
(Absterbephase), losen sich Zellen auf (Autolyse) und sterben ab. Die Abbaukurven erreichen in diesem

Fall einen dem Abbaugrad entsprechenden maximalen Plateauwert.

Zusatzlich zum testspezifischen Endwert ergeben sich anhand des Abbaukurvenverlaufs (Dauer der
Anlaufphase, Steilheit des expotentiellen Kurvenverlaufs) weitere Informationen tber die biologische
Abbaubarkeit [Khan et al. 1998, Wellens 1984, Zahn und Wellens 1980]. Beispielsweise werden bei der
Bewertung der Bakterienvermehrung die kinetischen Parameter Wachstumsrate und Vermehrungsfaktor
innerhalb  der expotentiellen Phase eingesetzt [Hambsch et al. 1992]. Hinsichtlich des
Wiederverkeimungspotentials von Trink- und Brauchwéssern werden auch bei der Quantifizierung des
assimilierbaren organischen Kohlenstoffs (AOC) bzw. des biologisch abbaubaren Kohlenstoffs (BDOC) ein
kinetischer Versuchsansatz vorgeschlagen [Joret et al. 1991, 1989]. Aufgrund der Komplexitat des
Systems ist es meist schwierig, den Kurvenverlauf mathematisch zu beschreiben. Je nach duReren
Bedingungen konnen experimentell hyperbolische Funktionen (Reaktionsordnung > 1), Expotential-
(Reaktionsordnung = 1) oder Michaelis-Menten-Funktionen (Reaktionsordnung < 1) fiir die Beschreibung

des Kurvenverlaufs verwendet werden.

41



GRUNDLAGEN

Bei kontinuierlich betriebenen Testverfahren ist in der Regel die Testsubstanz nicht die einzige Kohlenstoff
Quelle, sondern wird in der Konkurrenzsituation mit den leicht abbaubaren Inhaltsstoffen bei begrenzter
Aufenthaltsdauer beeinfluf3t. Bewertet wird nach einer Einarbeitungszeit die Abnahme der Testsubstanz im
Testsystem (Abbildung 2.16). Der Eliminationsgrad (DR) wird aus der relativen Abnahme der

Substratkonzentration (B(Substrat)) im Testsystem bezogen auf die Ausgangskonzentration des Substrates
nach Gleichung 25 ermittelt [DIN 38412 Teil 26].

DR = (3(Substrat) . — B(Substrat) y,..) / B(Substrat) . (Gleichung 25)
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Abbildung 2.16:  Unterschiedlicher Abbau eines leicht (—) und eines schwer (- - -) abbaubaren
Detergens (MBAS) in einer kontinuierlich betriebenen Testanlage [aus Wagner 1988]

Aufgrund der begrenzten Aufenthaltsdauer bezieht sich die Prim&raussage von kontinuierlichen Tests
prinzipiell auf die Elimination der Testsubstanz bzw. des Substanzgemisches und nicht auf die
Endabbaubarkeit [Wagner 1988]. Die Testdauer muf3 in jedem Fall so bemessen sein, daf} der vom
Inokulum ausgehenden Biozonose eine angemessene Zeit zur Adaptation an die Testsubstanz zur
Verfigung steht. Im Fall einer l&ngeren Exposition konnen auch bei kontinuierlich durchflossenen
Testsystemen die Wirkung einer Bioakkumulation von toxischen Schadstoffen untersucht werden. Durch
eine entsprechende lange Verweilzeit der Probe im Testsystem wurde anhand kontinuierlich durchstromter
Testfilter die potentielle biologische Abbaubarkeit (Wasserwerkrelevanz) ermittelt [Lindner et al. 1998,
Mélzer 1992, Sontheimer 1988, Gimbel und Malzer 1987].
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Die Ergebnisse von biologischen Tests sind natirlichen Schwankungen unterworfen. Aus diesem Grund
sollte eine statische Auswertung der Testresultate erfolgen, um die Signifikanz der experimentellen

Ergebnisse bewerten zu kénnen.

2.2.6 Vergleich der Testverfahren

Biozbnose

Das Ergebnis eines biologischen Tests wird im wesentlichen von der mikrobiellen Beimpfung des
Testansatzes bestimmt. Um die Testresultate auf die Umwelt Gbertragen zu konnen, missen
Mikroorganismen des Testsystems ein maglichst breites Wirkungsspektrum aufweisen und in der
natlirlichen Systemen entsprechenden Vielfalt vorhanden sein. Dadurch koénnen sukzessive
Abbauprozesse erfal3t werden, die bei der Verwendung von reinen Kulturen nicht méglich sind. Jedoch
kann die Animpfung des Testsystems mit einem Mischinokulum von verschiedenen Entnahmeorten bzw.
Entnahmezeitpunkten zu einer weniger exakten Reproduzierbarkeit des Testergebnisses flihren als bei der
Verwendung von Reinkulturen. Im Fall eines langeren Kontaktes mit der Testsubstanz kdénnen
insbesondere bei kontinuierlichen Verfahren Mischkulturen durch Adaptationsprozesse hinreichend
signifikante  Untersuchungsergebnisse erbringen [Wagner 1988]. Bei kontinuierlich durchstromten
Verfahren kann ferner der hydrodynamisch bedingte Konzentrationsgradient im Testsystem fir die

Entwicklung und Aktivitat der Mikroorganismen eine wichtige Rolle spielen.

Es wurde festgestellt, dal} insbesondere beim Abbau von komplexeren Stoffgemischen immobilisierte
Mischkulturen ein breites Wirkungsspektrum aufweisen und durch synergistische Wechselwirkungen bei
aullergewohnlichen Milieubedingungen ein weitaus hoheres Rekonvaleszenzverhalten zeigen als frei
suspendierte Mikroorganismen [Diekmann et al. 1990, Gerdes-Kiihn et al. 1989]. Ferner zeichnen sich
immobilisierte Mikroorganismen héufig durch eine héhere Aktivitatsstabilitat aus, da sich in der Regel eine
Mikrobiozénose mit erheblich hoéherem Schlammalter ausbildet [Wagner 1988]. Unter diesen
Voraussetzung erhalten auch Mikroorganismen mit niedrigen Reproduktionsraten eine Existenzchance,

wodurch beim Test auch der schwer abbaubare Stoffanteil erfalt werden kann.

Testmedium

Die Zusammensetzung des Testmediums ist fir den Modellcharakter und fir die Aussagekraft des
biologischen Testsystems von wesentlicher Bedeutung. Das Testmedium soll einerseits fir die
notwendigen Stoffe zum Erhalt der Stoffwechselvorgange sorgen, andererseits alleine oder zusammen mit

der Testsubstanz als C- und N-Quelle dienen. Bei Simulationstests, bei denen das Abbauverhalten der
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Testsubstanzen in der Umwelt beschrieben werden soll, werden in der Regel komplexe Medien oder
Realwésser verwendet. Hierbei soll die Versorgung des Testsystems mdglichst die reale Situation wider
spiegeln. Synthetisch hergestelltes Abwasser stellt bei Laboruntersuchungen die Basis flir die Ermittlung
naturwissenschaftlicher Grundlagen der biologischen Abwasserreinigung und fir die Bestimmung der
biologischen Abbaubarkeit von Chemieprodukten dar. Das nach der DIN-Vorschrift definierte synthetische
Abwasser (DIN 38412-L24) soll in der Zusammensetzung mdglichst dem kommunalen Abwasser
entsprechen. Bei den summarischen KenngrofRen (C:N:P = 100:33:10) ergeben sich praktisch keine
Unterschiede zwischen dem synthetischen und dem kommunalen Abwasser. Jedoch wurden hinsichtlich
der Dispersitivitatsverteilung und der Abbaubarkeit in Laborklaranlagen bzw. in Testfiltern erhebliche
Unterschiede zwischen realem und synthetischem Abwasser festgestellt [Klopp und Koppe 1990], wobei

der Realitdtsbezug in Frage gestellt wurde.

Testdauer

Prinzipiell ist der Zeitbedarf, der fur den biologischen Abbau bendtigt wird, von der Konzentration der
Mikroorganismen im Testsystem und von den Adaptationsprozessen abhangig. Um die biologische
Abbaubarkeit unter Beriicksichtigung der notwendigen Adaptationszeit erfassen zu konnen, liegt die
Testdauer der statischen Tests in der Regel bei mehreren Tagen bzw. Wochen [Haltrich et al. 1980].
Dadurch erlauben die statischen Testmethoden prinzipiell nur eine nachtragliche Beurteilung der
biologischen Abbaubarkeit [Riedel 1993]. Die Entwicklung von Biosensoren brachte im Hinblick auf die
Testdauer bei diskontinuierlichen Verfahren einen entscheidenden Fortschritt [Chee et al. 1999, Xu und
Hasselblad 1996, Riedel et al. 1993, Riedel et al. 1990]. Bei diesem kinetischen MeRprinzip wird der
assimilierbare  Substratanteil Uber die Atmungsaktivitst immobilisierter Mikroorganismen mittels
Sauerstoffelektroden bestimmt. Bei dieser respirometrischen Testmethode wurde jedoch erst durch die

Verwendung von reinen Mikroorganismen-Stammen eine hinreichend gute Reproduzierbarkeit gefunden.

Kontinuierlich betriebene Laboranlagen, die dem Funktionsprinzip der biologischen Stufe einer Klaranlage
entsprechen, konnen durch die Versorgung mit Realwasser Abbauvorgénge unter realistischen
Randbedingungen simulieren. Jedoch erfordert die kontinuierliche Versuchsanordnung einen héheren
Zeitbedarf flir die Einarbeitungsphase (Konditionierung), bis sich das FlieRgleichgewicht (steady state)
eingestellt hat. Adsorptionsprozesse spielen hierbei eine wichtige Rolle. Die Einstellung des
FlieRgleichgewichtes muR bei kontinuierlich betriebenen Testverfahren anhand einer Trendanalyse des

Eliminationsverhaltens ermittelt werden.
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In der Regel kann mit héher Mikroorganismenkonzentration im Testsystem die notwendige Testzeit
verkirzt werden [Wagner 1988]. Aufgrund der hohen raumspezifischen Populationsdichte stellen
kontinuierlich betriebene Testverfahren mit fixierter Biomasse Systeme dar, die hohe Abbauleistungen
erreichen [Rodgers 1999, Flemming 1994] und folglich prinzipiell interessantes Potential fiir die Beurteilung
der biologischen Abbaubarkeit darstellen [Kaplan und Newbold 1995, Frias et al. 1992, Baumann et al.
1990].

Substratkonzentration

Ein Problem bei der Bestimmung der biologischen Abbaubarkeit anhand biologischer Testsysteme liegt in
der Konzentrationsabhéngigkeit der mikrobiellen Verstoffwechselung der Testsubstanz bzw. im
Substanzgemisch. Umweltchemikalien, die in hoheren Konzentrationen metabolisiert werden kénnen,
konnen unter Umstanden in Spurenkonzentrationen nicht abgebaut werden. Es konnen wéhrend der
Testphase Abbauprodukte gebildet werden, die weitaus toxischer bzw. persistenter als die Muttersubstanz
sind. Die Konzentrationsabhangigkeit der stoffspezifischen Umsetzung kann aber zur weitergehenden
Charakterisierung des Umweltverhaltens beitragen wie beispielsweise zur Ermittlung der
konzentrationsabhangigen Abbaubarkeit in aquatischen Systemen. Der Versuchsansatz der Dosis-
Wirkungsheziehung findet in Form von Konzentrationsreihen insbesondere bei den immunochemischen
Testverfahren ihre Anwendung. Bei den die-away-Tests kann anhand der Konzentrationsabhéngigkeit des
partiellen Abbauverhaltens der inerte bzw. toxische Anteil abgeschatzt werden [Wellens 1984]. In den
Routinearbeiten wird in der Regel auf die Variation der Testkonzentration verzichtet, und man orientiert sich

bei den festzulegenden Konzentrationen an Praktikabilitatskriterien [Wagner 1988].

Blindwert

Ein wesentlicher Nachteil diskontinuierlicher Testmethoden kann die Blindwertproblematik sein, wodurch
das Testresultat verfalscht werden kann. Einerseits kann bereits zu Testbeginn durch das Animpfen
organische Substanz von den Testorganismen abgegeben werden. Andererseits kénnen infolge der
Substratverarmung durch Absterbeprozesse und beginnende Eigenzersetzung der eingesetzten
Testorganismen erhebliche Stoffmengen freigesetzt werden. Bei der Verfolgung des Abbaus mittels
substanzspezifischer Parameter (Primarabbau) treten diesheziiglich keine grundsétzlichen Probleme auf
[Rump 1998]. Werden jedoch summarische Mel3gréfien eingesetzt, ist keine differenzierte Aussage zum
Endabbau der Testsubstanz maglich. Bei den diskontinuierlichen Testverfahren (z.B. Zahn-Wellens-Test)

wird der Blindwert in der Regel anhand eines getrennten Ansatzes ohne die Testsubstanz ermittelt.
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2.2.7 SchluRfolgerung

Das Abbauverhalten einer Substanz wird durch eine Vielzahl von Faktoren bestimmt. Aufgrund dieser
Schwierigkeit wurde eine Reihe von unterschiedlichen biologischen Testverfahren entwickelt, mit dem Ziel,
das Abbauverhalten von Substanzen in der Umwelt prognostizieren zu kdnnen. Jedoch kdnnen biologische
Testsysteme aufgrund des maglichst geringen experimentellen und zeitlichen Aufwandes nur einen
Teilaspekt des Umweltverhaltens einer Substanz wiedergeben. Die Ubertragbarkeit der Testergebnisse auf
die reale Situation ist entsprechend eingeschrénkt. Je nach Testverfahren und nach ihrer experimentellen

Durchfuihrung sind die Aussageinhalte der Testergebnisse sehr unterschiedlich.

Um die in der Praxis ablaufenden Abbauvorgange unter realistischen Randbedingungen simulieren zu
kénnen, missen die Testsysteme weitgehend in ihrem Funktionsprinzip und den gewahlten
Betriebsparametern den Praxisbedingungen entsprechen. Bei der Entwicklung und Anwendung von
biochemischen Testverfahren ist es daher dringend erforderlich, die einzelnen Testparameter und
EinfluRfaktoren genau zu verstehen und zu optimieren, um die angestrebte realitdtsbezogene

Ubertragbarkeit der Testresultate auf die Realsituation zu erreichen.
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3 Experimentelle Angaben

In dieser Arbeit wurden Abwasser hinsichtlich ihrer chemischen Zusammensetzung und ihrer biologischen
Abbaubarkeit untersucht. Fir die analytischen Untersuchungen wurden einerseits die wasserchemischen
Grundparameter und andererseits weitergehende spezifische Charakterisierungsparameter eingesetzt. Die
biologischen Untersuchungen wurden anhand von unterschiedlichen biologischen Testsystemen

durchgefihrt.

3.1 Analytische Methoden
3.1.1 Probenvorbereitung und Probenkonservierung

Die Probenvorbereitung umfaldte die Entfernung des partikularen Anteils mittels Membranfiltration
(Polycarbonat, 0,45 um Porenweite, 25 mm Filterdurchmesser, Fa. MILLIPORE). Hochbelebtschlammhaltige
Proben wurden in einer dafiir speziell entwickelten Vorrichtung mit einem Druck von 3 bar (Stickstoff,
Reinheitsgrad 5.0) filtriert (vgl. Kap. 4.1.2). Vor dem Auffangen des fiir die Analyse bestimmten Filtrats
wurden jeweils ca. 2 mL Filtrat verworfen. Proben mit einer DOC-Konzentration > 10 mg/L wurden mittels
24-h-bestrahltem Reinstwasser verdinnt. Um den Verdiinnungsfehler zu minimieren, wurde der

Verdinnungsschritt mit einer Analysenwaage (BP 310 S, Fa. SARTORIUS) kontrolliert.

Die Proben wurden bis zur Messung maximal 6 Stunden im Kihlschrank bei ca. 6°C aufbewahrt. Bei
langeren Standzeiten wurden die Proben in der Regel bei - 20°C eingefroren. Es wurden Glasvials
verwendet, die zuvor mit einer 2%igen Tensidldsung (Mucasol™) gespiilt worden waren. Alle Proben mit
unbekannter DOC-Konzentation wurden zundchst am TOC-Analysator (SHIMADZU) gemessen, um den
optimalen DOC-Gehalt fur die weiteren Melverfahren einstellen zu kénnen. Die Proben, die
gelchromatographisch analysiert wurden, wurden bis zu Analyse im gekiihlten Stellplatz des Autosamplers
bei 5°C aufbewahrt.

3.1.2 Summenkonzentration der Kohlenstoffverbindungen

Die Bestimmung des geldsten organisch gebundenen Kohlenstoffs (DOC) erfolgte je nach Anwendungsfall

an vier unterschiedlichen Analysegeréaten:

Bei dem TOC-Analysator TOC-5000 der Firma SHIMADzU, der nach dem Prinzip der thermischen Oxidation

arbeitet, wurde nach Ansduerung der Probe mit 2 molarer HCI (2 Tropfen auf 5 mL Probe, pH-Wert 2)

zundchst der anorganische Kohlenstoff-Anteil durch Ausblasen entfernt. Die Oxidation der
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Kohlenstoffverbindungen erfolgte im Sauerstoffstrom (Reinheitsgrad 4.8) mit Hilfe eines Platinkatalysators
bei ca. 680°C. Das gebildete CO, wurde mit einem NDIR-Detektor (Nondispersiv-Infarotgasanalysator)
erfa3t. Der MeRfehler bei diesem Analysegerat liegt in der Regel bei dem DOC -Konzentrationsbereich von
1 mg/L bis 10 mg/L unterhalb von 2 %. Die DOC-Bestimmungsgrenze wurde fir die Standardlésung von

Kaliumhydrogenphthalat abh&ngig vom Katalysator-Zustand zu ca. 100 pg/L ermittelt.

Zum Gerétevergleich wurde der Carbon Analyzer DC80 der Firma DOHRMANN eingesetzt, der nach dem

Prinzip der nal3ichemischen Oxidation mit Oxidationsmittel (Kaliumperoxodisulfat, K,S,0,) und einer UV-
Quelle der Wellenlange A = 254 nm arbeitet. Vor der Oxidation wurde der anorganische Kohlenstoff
manuell durch Ansduern mit konzentrierter Phosphorséure im Stickstoffstrom (Reinheit 5.0) ausgetrieben.
Die Detektion des bei der Oxidation gebildeten CO, erfolgte IR-spektrometrisch. Der MeRfehler bei diesem
Analysegerét liegt in der Regel bei dem DOC-Konzentrationsbereich von 1 mg/L bis 10 mg/L unterhalb von
3 %. Die DOC-Bestimmungsgrenze wurde flr die Standardlésung von Kaliumhydrogenphthalat zu < 200

Hg/L ermittelt.

Bei dem auf dem Verfahren der nafichemischen Oxidation basierenden TOC-Analysator 820 der Firma

SIEVERS (Boulder, USA) erfolgte die Ansduerung der kontinuierlich zugeflinrten Probe direkt im Gerét. Der
anorganische Kohlenstoffanteil wurde mittels eines Zusatzgerates (IC-Removal-Einheit) nach dem Prinzip
des Dialyseverfahrens nahezu vollstandig (< 20 pg/L Kohlenstoff) entfernt. Nach optionaler Zudosierung
von Kaliumperoxodisulfat erfolgte die Oxidation der Kohlenstoffverbindungen durch kurzwellige UV-
Bestrahlung zu CO,. Das gebildete CO, wurde mit Hilfe einer auf Membrantechnik basierenden
temperaturkompensierten Leitfahigkeitsdetektion quantifiziert. Die MeRwertausgabe erfolgte alle 5 Minuten.
Der Mel3fehler bei diesem Analysegerat liegt bei dem DOC-Konzentrationshereich von 0,1 mg/L bis 10
mg/L unterhalb von 1,5 %, die DOC-Bestimmungsgrenze beziglich Glucose wird mit < 0,1 pg/L
angegeben und ist wegen dem Blindwert des verwendeten Reinstwassers (3(DOC) > 10 pg/L) praktisch

nicht erreichbar .

Bei dem Diinnfilmreaktor der Fa. GRANTZEL, Karlsruhe, der ebenfalls nach dem Prinzip der naRchemischen
Oxidation arbeitet, erfolgte die Ans&uerung und Entfernung des anorganischen Kohlenstoffanteils in
kontinuierlicher Verfahrensweise direkt im Gerdt. Nach einer optionalen Zudosierung eines
Oxidationsmittels (Kaliumperoxodisulfat) wurden die Kohlenstoffverbindungen durch kurzwellige UV-
Bestrahlung in einem um eine UV-Niederdruck-Quecksilberlampenréhre rotierenden Spezialglaszylinder im
Stickstoffstrom (Reinheit 5.0) zu CO, oxidiert. Das gebildete CO, wurde nach Trocknung des MeRstroms
kontinuierlich mittels Infrarot-Licht (Ultramat 5, SIEMENS) bei 10 Hz (analog, 12 Bit, PCL-818LS, SPECTRA)

mit einem angepaliten Datenerfassungsprogramm (LABTECH-NOTEBOOK, SPECTRA) detektiert. Der
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Melfehler bei diesem Analysegerat liegt bei dem DOC-Konzentrationsbereich von 100 pg/L bis 10 mg/L
unterhalb von 2 %. Die DOC-Bestimmungsgrenze wurde fiir Kaliumhydrogenphthalat zu 20 pg/L ermittelt.

Die Funktionsweise des Analysators wird in Kap.3.2.1 eingehend beschrieben.

Die Kalibrierung der DOC-Analysatoren erfolgte regelmaRig spatestens nach einem 1 Monat (bei dem
thermischen Verfahren haufiger) mittels einer Kaliumhydrogenphthalat (KHP)-Lésung. Bei den thermischen
Melverfahren (SHIMADZU) wurde zusétzlich vor und nach jeder MeRreihe die Geréte-Kalibierung mit einer

KHP-Standardlésung bei dem Konzentrationsbereich der gemessenen Proben tberpriift.

3.1.3 Bestimmung des anorganischen Kohlenstoffs

Die kontinuierliche Quantifizierung des anorganischen Kohlenstoffs (IC: inorganic carbon) erfolgte bei den

biologischen Experimenten an zwei unterschiedlichen Analysegeraten:

Bei dem ersten Verfahren handelte es sich um eine selbst entwickelte MeReinrichtung, bestehend aus
einer Ansduerungs- (Phosphorsaure), Entgasungs- (Stickstoff, Reinheitsgrad 4.8) und einer
Entfeuchtungseinheit (1°C, PELTIER-Element, M&M). Die Bestimmung des im Stickstoff-Gasstrom
enthaltenen CO, erfolgte mittels NDIR-Detektion (SIEMENS Ultramat 3.1). Die Melsignale wurden
kontinuierlich bei 10 Hz (analog, 12 Bit, PCL-818LS, SPECTRA) mit einem angepaften

Datenerfassungsprogramm (LABTECH-NOTEBOOK, SPECTRA) erfafit.

Zur Kalibrierung wurde stets eine frisch angesetzte Natriumhydrogenkarbonat-Stammldsung verwendet.
Der MeRfehler bei diesem Analysegerat liegt bei dem experimentell relevanten IC-Konzentrationsbereich
von 5 mg/L bis 50 mg/L unterhalb von 1 %. Aufbau und Funktionsprinzip der IC-MeReinrichtung sind

ausfhrlich in der Diplomarbeit von Sabo (1999) beschrieben.

Als zweites MeRverfahren wurde ein TOC-Analysator 820 der Firma SIEVERS (Boulder, USA) eingesetzt.
Optional konnte zusatzlich zur DOC-Analyse der anorganische Kohlenstoffanteil ohne Verwendung der
externen IC-Removal-Einheit konduktometrisch bestimmt werden. Die Ans&uerung erfolgt dabei direkt im
Gerét. Die MeRwertausgabe erfolgte jede 5. Minute. Der MeRfehler bei diesem Analysegerét liegt innerhalb

des experimentell relevanten IC-Konzentrationshereiches von 5 mg/L bis 50 mg/L unterhalb von 1 %.

3.1.4 Bestimmung der geldsten Sauerstoffkonzentration

Zur Messung des Sauerstoffgehalts wurde eine tragbares Mel3gerat Multiline P4 der Firma WTW mit einer

sauerstoffsensitiven MeRelektrode (WTW CellOx325) eingesetzt. Zur kontinuierlichen Erfassung der
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Sauerstoffkonzentration im Belebungsbecken wurde die Elektrode in einer DurchfluBzelle mit einem
Teilstrom des Reaktorinhalts vertikal angestromt (Kreiselpumpe EHEIM, Typ 1021), um somit eine hohe
MelRgenauigkeit zu erzielen (nach Angaben des Herstellers > 18 cm/s fir 1 % Mef3toleranz). Die analogen
Mel3signale wurden kontinuierlich auf einen PC Ubertragen. Da die Basislinie bei langerem, kortinuierlichen

Betrieb einen hohen Drift aufwies, wurde die Elektrode semikontinuierlich tiber eine Zeitschaltuhr betrieben.

3.1.5 Bestimmung des pH-Wertes
Die Bestimmung des pH-Wertes erfolgte mit einem tragbaren MelRgerat Multiline P4 der Firma WTW und

einer pH-Elektrode (pH 91, bzw. SenTix 96, WTW). Die Daten der pH-Messung wurden ggf. mittels PC

uber einen Analogausgang kontinuierlich erfaf3t.

3.1.6 Bestimmung der elektrischen Leitfahigkeit

Die elektrische Leitfahigkeit wurde mit einem tragbaren MeRgerat Multiline P4 der Firma WTW und einer
Leitfahigkeits-MeRelektrode (WTW TeraCon 96) ermittelt. Das MeRprinzip beruht auf einem 4-
Elektodensystem. Die Mel3genauigkeit betrdgt nach Herstellerangaben ca. 1,5 % des Mel3wertes. Bei
kontinuierlichen Messungen wurde die Elektrode in einer Durchfluf3zelle vertikal angestromt, wobei die
MelRlosung zuvor entgast wurde. Die MefRsignale wurden mittels PC (iber einen Analogausgang

kontinuierlich erfaf3t.

3.1.7 Bestimmung der UV-Absorption

Zur kontinuierlichen Messung der UV-Absorption wurde ein UV/VIS-Detektor (Modell 502) der Firma GAT
mit einer Durchflul3kiivette der optischen Schichtdicke von 1 cm eingesetzt. Die MeRsignale wurden mittels
PC (ber einen Analogausgang bei 10 Hz bis 1 Hz erfal3t. Zur Kalibrierung der UV-Absorption bei der
Wellenlange von A = 254 nm wurden optional ermittelte MelRergebnisse von einem UV-Spektralphotometer

(Modell Lamda 5) der Firma PERKIN-ELMER verwendet.

3.1.8 Bestimmung der Temperatur

Die Temperatur wurde in der Regel mit den Temperaturfiihlern der verwendeten temperaturkompensierten
Elektroden (pH, elektrische Leitfahigkeit) miterfalit.
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3.1.9 Bestimmung der Trockenmasse

Die Bestimmung der Trockenmasse (TS) erfolgte in Anlehnung an die Anleitung der Deutschen

Einheitsverfahren zur Abwasser und Schlammuntersuchung [DIN 38414-S2].

Je nach Schlammbeschaffenheit wurden 50 bzw. 100 mL Belebtschlamm mit einem zuvor getrockneten
und gewogenen Papierfilter filtriert und fur 8 Stunden in einem Trockenschrank bei 105°C getrocknet. Der
Filter wurde direkt nach Entnahme aus dem Trockenschrank gewogen. Aus der Differenz des
Filtereigengewichtes und der ermittelten Masse nach der Filtration wurde der TS-Gehalt ermittelt und auf 1

Liter umgerechnet (Angabe in g/L TS).

Um die zeit- und energieaufwendige Bestimmung der Trockenmassen-Konzentration zu vereinfachen,
wurde der Gehalt an Trockensubstanz bei den mit synthetischen Abwasser konditionierten Testsystemen
Uber das spektrale Absorptionsmald der Probe bei einer Wellenlange von A= 500 nm bestimmt (As,,). Dazu
wurde Uber eine Verdlnnungsreihe eine Korrelation zwischen Absorption und Trockensubstanzgehalt
erstellt (Abbildung 3.1). Als Mel3geréat diente das UV/VIS Spektrophotometer Lambda5 der Firma PERKIN-
ELMER. Um innerhalb des linearen Bereichs messen zu kénnen, muften die Probe teilweise vor der
Analyse verdiinnt werden. Bei einem Kontrollvergleich der Methoden ergab sich bei einer hohen TS-
Konzentration des Belebtschlamms aus einer mit synthetischem Abwasser betriebenen Modellklaranlage
lediglich eine Abweichung von < 3 % [Kem 1999].
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Abbildung 3.1: Korrelation TS-Gehalt und UV-Absorptionsmaf bei Belebtschlamm aus einer mit
synthetischem Abwasser konditionierten Modellklaranlage [Kern 1999]
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3.2 Weitergehende versuchsbegleitende analytische Untersuchungen
3.2.1 Gelchromatographische Kohlenstoff-Analyse

Das Prinzip des gelchromatographischen Analysesystems mit kontinuierlicher Detektion der UV-Absorption
bzw. mit DOC-Detektion (Dunnfilmreaktor) ist in Abbildung 3.2 dargestellt. Die Wasserprobe (DOC < 10
mg/L, 0,5 bis 2 mL) wurde mit einem Autosampler (231 XL, ABIMED) in das Elutionsmittel injiziert. Das
Elutionsmittel (Phosphat-Puffer: 28 mmol/L; pH 6,6: 1,25 g/L Na,HPO,2H,0 und 2,5 g/L KH,PO,) wurde
mit einer Hochdruck-Doppelkolbenpumpe (LC-10 AD, SHIMADZU) mit einem konstanten Volumenstrom (1
mL/min) gefordert. Vor der chromatographischen Trennung erfolgte optional eine online-Filtration (0,45 um
Porenweite, 25 mm Durchmesser, MILLIPORE), um gegebenenfalls den partikuldren Anteil bei Proben mit

geringen Feststoffgehalt zu entfernen.

Nach der chromatographischen Trennung erfolgte die Detektion der UV/VIS-Absorption (1 cm
DurchfluBkivette, PHD-601, GAT) bei unterschiedlichen Wellenlangen (wahlweise: A = 210 nm bis 436
nm). Nach Ansduerung (Phosphorsédure 0,85 %o: 0,5 mL/min) mit einer Hochdruck-Doppelkolbenpumpe
(LC-10 AD, SHiMADZzU) wurde der DOC kontinuierlich erfal3t (Dunnfilmreaktor, GRANTZEL). Da in der Regel
organische Verunreinigungen im Elutionsmittel und in der Ans&uerungslosung vorhanden sein kénnen,
muldten diese vor ihrer Verwendung mit einem Niederdruck-Quecksilberstrahler 30 bis 40 Stunden
bestrahlt werden. Durch die UV-Bestrahlung verringert sich die Hintergrundbelastung, wodurch eine hohere
Empfindlichkeit der DOC-Detektion (Bestimmungsgrenze: 10 pg/L DOC bei 2 mL Injektionsvolumen) erzielt

werden kann.

Probenaufgabe - MeRwert-
(gekanlt, 4°C) Saulen-Bypass | ..auinahme
_ Trennséule _ l
Eluent =—ER UV- | boc- |

\ /

" |Detektion| ~ |Detektion

Kolbenpumpe
(045 um) Kihimantel

Anlagenbedingungen (LC-UV/DOC)

Eluent Phosphat-Puffer: 28 mmol/L; pH 6,6

(1,25 g/L Na,HPO,2H,0 und 2,5 g/L KH,PO,)
FluBrate 1,0 mL/min (isokratisch)
Injektionsvolumen 2 mL (Chromatographie) und 0,2 mL (S&ulenbypald)
Bestimmungsgrenze 10 pg (2 mL Injektionsvolumen)

Abbildung 3.2: Schematische Darstellung des gelchromatographischen Analyseverfahren (LC-UV/DOC)
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Fir die analytischen Arbeiten wurden die Gele TSK HW 40S (5 um Porengrélie) mit einer vom Hersteller
(TosoHAAs) angegebenen AusschluBgrenze bzgl. Polyethylenglykol von 3000 g/mol und TSK HW 50S
(12,5 nm PorengrofRRe, 20000 g/mol) eingesetzt. Die S&ulen (BIAX-Edelstahl, 250 mm x 20 mm) wurden von
der Firma GRom (Herrenberg) maschinell hergestellt, wodurch eine héhere theoretische Bodenzahl (>
3000) erreicht wurde als bei den manuell gepackten (< 400, Huber 1992). Der Druckabfall in den Séulen
lag bei etwa 1 bar (bei einer FluRrate von 1 mL/min). Als Eluent diente standardisiert eine Phosphat-
Pufferlésung (0.028 mol: 2,5 g/L H,KPO, und 1,5 g/L Na,HPO, x 2H,0, pH-Wert: 6,58) der lonenstarke 0,16

mol/L, die mit membranfiltriertem Reinstwasser (MilliQ) angesetzt wurde.

3.2.2 Gelchromatographische Stickstoff-Analyse
Die gelchromatographische Stickstoffbestimmung erfolgte auf Basis der FlieRinjektionsanalyse.

Funktionsschema des gelchromatographischen StickstoffAnalysesystems (LC-DN) ist in Abbildung 3.3

dargestellt.
MeRwert-
aufnahme
Probenaufgabe Gelchromatographie Entgasung NO,
(gekihlt, 4°C) uv- 3 Detekiion

Oxidation Reduktion

Eluent

Oxidationsmittel Puffer Reagenz zur
Reduktionsmittel Azokopplung

Abbildung 3.3: Funktionsprinzip des LC-DN-Analysesystems

Die Probenaufgabe und die gelchromatographische Trennung erfolgte bei den gleichen Bedingungen wie
bei dem LC/DOC-Analyseverfahren. Die geldsten Stickstoffverbindungen (DN) wurden mittels eines UV-
Reaktors in Anwesenheit von Kaliumperoxodisulfat zundchst zu Nitrat oxidiert. Nach Entfernung des
uberschiissigen Oxidationsmittels durch die Zugabe einer Fructose-Losung und nach der Entfernung der
bei der Oxidation freigesetzten Gase wurde Nitrat zu Nitrit reduziert. Die Reduktion erfolgte bei leicht
alkalischen Bedingungen mit Hilfe von kupferisiertem Cadmium. Nach der Reaktion mit einem Azofarbstoff

wurde Nitrit photometrisch bei der Wellenldnge von A = 540 nm detektiert.
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UV-Oxidation

Die UV-Oxidation mittels eines neu entwickelten UV-Kapillar-Reaktors (Abbildung 3.4), der von der
Physikalischen Werkstatt der Firma GRANTZEL gefertigt wurde. In die Lampenrdhre (Suprasil”-Glas,
Durchmesser 15 mm) wurden zwei Kapillaren aus Silica” Glas mit einem Innendurchmesser von 1,2 mm

und der Lange von 450 mm eingeschmolzen.

1 Lampenréhre
Glaskapillare
(450mm x 1mm ID, Suprasil”)
Proben-Zulauf
Proben-Ablauf
Lampenelektroden
Lampenkihlung
Stromversorgung
Kiihimittelversorgung
9 Glaszylinder

10 Gestell

11 Abdeckplatte

12 Ful

13 Notablauf

N

O NOoO O W

450 mm

10

EEELEE IS,
AEEELLEES,
PP
AEEELLE IS,
AEEELLEES,
8 Pl

13 12

Abbildung 3.4: Funktionsschema des UV-Kapillar-Reaktors

Die Lampenelektroden wurde mit 150 mA bei 2000 V versorgt, wodurch laut Hersteller eine UV-
Strahlungsleistung (85 %: 254 nm, 15 %: 185 nm) von 75 Watt erreicht wird. Die Lampenelektroden
wurden mit einem Kihimantel gekihlt. Die gesamte Bestrahlungsapparatur wurde in einen Glaszylinder
eingefalBt, um die Freisetzung von Ozon in die Laborluft zu verhindern. Um eine hohere
Bestrahlungsintensitat zu erreichen und um die Bildung von Ozon in der Umgebungsluft zu vermeiden,

wurde die Lampenrohre vollstandig mit Aluminiumfolie verkleidet. Ferner wurden zahlreiche ca. 5 cm?
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grof’e Aluminiumfliigel angebracht, um fir ausreichende Wé&rmeabfuhr zu sorgen. Die Zugabe des

Oxidationsmittels (3,4 g/L Kaliumperoxodisulfat, 0,3 mL/min) erfolgte direkt am Reaktoreingang.

Entgasung

Fir die Stickstoff-Analyse wurde eigens eine Entgasungsvorrichtung entwickelt, bei der eine effiziente
Entfernung der gasférmigen Oxidationsprodukte (i.R. CO,) erreicht wird [Moller 1996]. Wie in Abbildung 3.5
dargestellt erfolgte nach einer Vermischung der Probelésung und dem Reinstgas (Stickstoff, Reinheitsgrad:
5.0: 20L/n) die Eindusung in das Entgasungsmodul. Die entgaste Probelosung wurde im Sumpf
abgezogen. Der Uberlauf im U-Rohr diente zur Einstellung des Flissigkeitsspiels im Entgasungsmodul. Die
Geometrie des Entgasungsmoduls betrug wenige mL, um einen maglichst geringen Dispersionsgrad und

entsprechend eine hohe Empfindlichkeit des Analysesystems zu erreichen.

i —

Entgasungsmodul (Glas)

Probenzulauf 1
Stripgas 5
Vermischer

Blasenfalle ) 100 mm
Eindiisung S [
Abluft 4 \v
Sumpf 8 v
Probenablauf 10
10 Uberlauf 9

©O© 0 N o O & W DN -

Abbildung 3.5: Funktionsschema der Entgasungsvorrichtung

Reduktion

Die Reduktion von Nitrat zu Nitrit erfolgte mit einem Cadmium-Reduktor bei einem pH-Wert von 9 durch die

Zugabe von Ammoniumpuffer (150 mg/L Ammoniumchlorid, 20 mL/L Ammoniak-L&sung,ss,).

Der Reduktor wurde aus Edelstahl mit einem Leerohrvolumen von ca. 2,5 mL angefertigt. Wie in Abbildung
3.6 veranschaulicht dienten die Verschraubungen zur besseren Handhabung bei der Befillung des
Reduktors. Es wurden jeweils engmaschige Netzeinlagen (Edelstahl, 0,3 mm) direkt an den

Verschraubungen eingebracht, um ein Verstopfen der Kapillarleitungen zu verhindermn.
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Direkt vor der Verwendung wurde gekdrntes Cadmium mit einer Korngrdi3e von 0,5 bis 1,5 mm in 1 molarer
Salzsdure gewaschen. Anschlie’end wurden die metallisch glanzenden Kérner mehrere Minuten in einer
Kupfersulfatiosung (B(CuSO,BH,0) = 20 g/L) geschwenkt. Die auf diese Weise kupferisierten
Cadmiumkorner wurden direkt in den Reduktor gefillt. Der Reduktor wurde wahrend den Analysen von

oben noch unten betrieben.

1 Reduktor-Gehause (Edelstahl) 50 mm x 8 mm
2 Cadmium

(gekornt, 0,5-1,5 mm)
3 Verschraubungen (Edelstahl)
4 Anschluf fiir 1/16*
5 Dichtungstring (Teflon)
6 Edelstahlinetz (0,3 mm)

Abbildung 3.6: Schematischer Aufbau des Cadmium-Reduktors

Nitrit-Bestimmung

Die Nitrit-Bestimmung erfolgte photometrisch nach Zugabe der Kupplungsreagenzidsung (40 g/L
Sulfanilamid, 2 g/L N-(1-Naphthyl)-ethylendiamin-dihydrochlorid, 100 mL/L konzentrierte Phosphorséure).
Um die Vermischung der Kupplungsreagenzlosung und der Probelosung zu verbessern, wurde die
Reagenzlosung (0,5 mL/min) in zwei Teilstromen mittels einer Mehrkanalschlauchpumpe (ISMATEC)
zugefiihrt Zwischen den beiden Zudosierungen wurde eine Kapillarleitung (0,5 mm D) als
Reaktionsschleife von 10 cm Lange eingebaut. Nach der zweiten Zudosierung folgte bis zur MeRkivette
der Detektors eine Kapillarleitung (0,5 mm ID) von 100 cm L&nge. Beide Kapillarleitungen wurden geknotet,
um eine vollstandige Durchmischung der Losungen zu erreichen und folglich eine Bildung von Schlieren in
der MeRkuvette zu verhindern. Die Detektion des Farbstoffs erfolgte photometrisch bei der Wellenlange
von 540 nm (GAT LCD 502).

Automatisierung

Die Probeneinspritzung erfolgte automatisch mit einem Autosampler (231 XL) der Firma ABIMED
(Langenfeld). Bei diesem Gerat kann eine Injektionsmenge von 0,1 mL bis 2 mL vorgegeben werden. Eine
auf 4 °C gekihlte Probenhalterung ermdglicht die Vorhaltung eines Probensatzes von 14 Proben. Die
MelRwertaufnahme und die Ansteuerung des Autosamplers wurde mit einem PC und mit einem

MeRwerterfassungspaket bestehend aus einer hochauflosenden A/D-Karte PCL-818L (SPEKTRA

56



EXPERIMENTELLE ANGABEN

Computersysteme, Echterdingen) und einem modular aufgebauten Programm NOTEBOOK 8.0 (LABTECH,
USA) durchgefiihrt.

Durchfihrung der Stickstoffanalyse

Feststoffhaltige Proben wurden stets filtriert (0,45 pum, Polycarbonat-Membranfilter, MiLLIPORE), ggf. mit
Reinstwasser (MilliQ) verdiinnt und bis zur Analyse bei 4 °C gekihlt aufoewahrt. In der Regel wurden bei
der gelchromatographischen Analyse 1,5 mL und bei der Analyse ohne der Trennsdule 0,5 mL Probe
aufgegeben. Die quantitative Bestimmung der einzelnen Stickstoffspezies erfolgte entweder bei der
gelchromatographischen Analyse durch die Auswertung der Einzelfraktionen oder bei Analyse ohne

Trennsdule aus einer Bilanzrechnung nach dem experimentellen Umgehen von einzelnen Analyseschritten.

Ohne Trennsdule wurde Nitrit durch Ausschalten des UV-Kapillar-Reaktors und Abstellen der
Oxidationsmittel-Zudosierung im BypaR des Cadmium-Reduktors bestimmt. Die Nitrat-Bestimmung erfolgte
ohne UV-Oxidation und Zugabe des Oxidationsmittels mit Hilfe des Cadmium-Reduktors. Hierbei wurden
die Ergebnisse der Nitrit-Bestimmung beriicksichtigt. Ammonium und gelGster organisch gebundener
Stickstoff konnten nur chromatographisch bestimmt werden. Da in der Regel bei allen relevanten Proben
zusétzlich eine gelchromatographische DOC-Analyse mit denselben Trennbedingungen durchgefihrt
wurde, konnte bei der gelchromatographischen DN-Auswertung zwischen organischen und anorganischen

Stickstoffraktionen unterschieden werden.

Das LC-DN-Analysesystem wurde direkt vor und nach jeder MeRreihe mit Harnstoff-, Kaliumnitrat-,
Natriumnitrit- - und  Ammoniumchlorid-Standardlésungen (p.A. Qualitdt, MEeRck) unterschiedlicher
Stickstoffkonzentration im Bereich von 0,5 mg/L bis 10 mg/L kalibriert. Die Wiederfindungen der einzelnen

Stickstoffspezies wurden bei der Auswertung bericksichtigt.

3.2.3 Analyse von Kohlenhydraten

Zur Bestimmung des Anteils gebundener Kohlenhydrate in Abwasserproben nach einer Saurehydrolyse
wurden zwei unterschiedliche Analysemethoden verwendet. Zum einen diente das LC/DOC-
Analyseverfahren zur Quantifizierung des hydrolysierbaren niedermolekularen DOC-Anteils [Hesse und
Frimmel 1999c]. Zum anderen wurde ein ionenchromatographisches Analyseverfahren (IC-Analyse) zur

Identifizierung der einzelnen hydrolysierten Monosaccharide eingesetzt [Jahnel et al. 1998].
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Fir die Hydrolyse wurden 30 mL Probe (0,45 pm filtriert, Polycarbonate, MILLIPORE) mit 10 mL einer 0,4
molaren HCI-Lésung versetzt und in geschlossenen Schraubdeckelgldschen bei 110°C 16 h lang im

Trockenschrank zur Reaktion gebracht.

Fir die gelchromatographische Analyse wurden die Proben nach der S&urehydrolyse mit einer 0,4 molaren
NaOH-Losung neutralisiert und filtriert (0,45 pm, Polycarbonate, MILLIPORE). Zur Quantifizierung des
hydrolysierbaren DOC-Anteils wurden die chromatographischen Analysenergebnisse von den Proben vor
und nach ihrer Hydrolyse untereinander verglichen. Durch die S&urehydrolyse und Neutralisation erhoht
sich der Salzgehalt der Proben, wodurch die gelchromatographische Trennung beeinfluBt wird. Aus diesem
Grund wurde der Salzgehalt bei den nicht hydrolysierten Proben auf die erwartete Salz-Konzentration nach

der Saurehydrolyse und Neutralisation durch Zugabe eines NaClKonzentrates angepalt.

Fir die ionenchromatographische Analyse wurden 8 mL der hydrolysierten Probenldsung (ber einen
Kartuschensatz (OnGuardP und OnGuardA, DioNEX) aufbereitet. Die aus einem Polyvinylpyrrolidon (PVP)
bestehende OnGuardP-Kartusche diente hierbei der Abtrennung der fiir die IC-Analyse stérenden
Probenmatrix (u.a. Phenole, aromatische Aldehyde, aromatische Carbonséuren). Bei der zur Neutralisation
der sdurehaltigen Proben eingesetzten OnGuardA-Kartusche handelt es sich um ein Anionen-Austauscher
auf Styrol-Basis. Beide Kartuschen konnten durch eine Regeneration (OnGuardP: 1 molare NaOH-Ldésung

OnGuardA: 1 molare NaCO,-Lsung) mehrfach wiederverwendet werden.

Die ionenchromatographische Analyse basierte auf dem Prinzip der hochauflésenden Anionenaustausch-
Chromatographie (High Performance Anion Exchange Chromatography) mit gepulster amperometrischer
Detektion (HPAE-PAD, DIoNEX). Bei der elektrochemischen Detektion werden die zu untersuchenden
Substanzen an einer Goldelektrode oxidiert. Eine Ablagerung der Oxidationsprodukte wird durch Anlegen
einer alternierenden Potentialsequenz aus drei Potentialen verhindert, wobei U, das Mel3signal darstellt (U,
=0,05V,U,=0,75V, U; = - 0,15 V). Die MeRRbedingungen der ionenchromatographischen Analyse waren
in Anlehnung an Jahnel et al. (1998): Vorsaule: CarboPac PAL (4 x 50mm),Trennsdule: CarboPac PA1 (4 x
250mm), Eluent: 12 mmol/L NaOH, Flufrate: ImL/min.

3.2.4 Analyse von niedermolekularen organischen Sauren

Zur spurenanalytischen Bestimmung von niedermolekularen organischen S&uren (u.a. Essig-, Ameisen-
Malon-, Oxals&ure) wurde ein neuentwickeltes Verfahren auf Basis der Anionenaustauschchromatographie

mit Leitfahigkeitsdetektion eingesetzt [Brinkmann et al. 2000]. Die Proben wurden vor der Analyse filtriert
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(0,45 um, Millex HV, PVDF/PE, MiLLIPORE) und ohne weitere Vorbehandlung analysiert. Die speziellen
Mefbedingungen des DioNEx DX 500 Analysesystems sind in Tabelle 1 wiedergegeben.

Tabelle 3.1: MeRBbedingungen der Anionenaustausch-Chromatographie mit Detektion der
elektrischen Leitfahigkeit
IC System Dionex DX-500, Autosampler AS40, Pumpe GP40
Trennsaulen lonpac AG11 (50 mm x 4 mm) und
lonpac AS11 (250 mm x 4 mm)
FluR 2,0 mL/min
Injektionsvolumen 25uL
Eluent NaOH-Gradient (3(NaOH) von 0,2 bis 15 mol/L in 10 min)
Suppression ASRS |im Autosuppressionsmodus bei 50 mA
Detektion ED40 im Leitfahigkeitsmodus
Zelltemperatur 35°C
Temperaturkompensation 1,7°C
Datenakquisitionsrate 5,0 Hz
Systemsteuerung/ Auswertung PeakNet 4.11 - Software

3.2.5 Schlammextraktion

Zur Schlammextraktion wurden jeweils 50 mL Belebtschlamm fiir 30 Minuten bei 5000 U/min (Varifuge 3.2
RS, HERAEUS) zentrifugiert und der Uberstand verworfen. Der eingeengte Schlamm wurde mit 30 mL
kohlenstoffminimierter Nahrsalzlosung (synthetische Abwasserldsung ohne organische Komponenten, vgl.
Kap. 3.4.4) resuspendiert [Hellstern 1999]. Die Nahrsalz-Schlammsuspension wurde erneut fir 30 Minuten
bei 5000 U/min zentrifugiert, der Uberstand verworfen und der eingeengte Schlamm mit 0,1 molarer NaOH-
Losung resuspendiert. Diese Suspension wurde fiir 15 min im Ultraschallbad (Sonorex RK 156BH |,
BANDELIN) behandelt. Das Gerét hat eine Ultraschalleistung von 0,26 W/cm? bei einer Frequenz von 50
kHz.

Nach 4stlindiger Inkubation bei Raumtemperatur wurde die Suspension erneut fur 30 Minuten bei 5000
U/min zentrifugiert und der Uberstand mit einem Polycarbonatfilter (0,45 pm, MILLIPORE) filtriert. 2 mL des
filtrierten Uberstandes wurden in einem 20 mL MeRkolben mit einer 0,4 molaren HCI neutralisiert und der
Melkolben mit kohlenstofffreiem Wasser aufgefiillt. Bis zur DOC- und LC-DOC-Analyse wurden die Proben
gekuhlt (4°C) aufoewahrt. Bei der Blindprobe wurde anstelle von Belebtschlamm eine

kohlenstoffminimierte N&hrsalzlosung eingesetzt.
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3.2.6 Filtration

Je nach bendtigter Probemenge, vorliegendem Feststoffgehalt und erwarteter DOC-Konzentration der

Proben wurden zur Entfernung des partikuléren Anteils unterschiedliche Filtraticnsmethoden eingesetzt.

Bei groRerer Probemenge (> 100 mL) mit hohem Feststoffgehalt (z.B. Belebtschlamm) wurden die Proben
zundchst bei 0°C mit 5000 U/min flr 20 bis 30 min zentrifugiert (Varifuge 3.2 RS, HERAEUS) und der
Uberstand mittels einer Glasfiltrationseinheit (Saugflasche) und einem Glasfaserfilter (1,2 pm, 47 mm
Durchmesser, SARTORIUS) vorfiltriert. Die weitere Filtration der vorfiltrierten Proben und die Filtration von
gering feststoffhaltigen Proben (Oberflachenwasser) erfolgte mit einem Membranfilter (Polycarbonat, 47

mm Durchmesser, SARTORIUS).

Bei kleinerer Probemenge (z.B. fur die DOC-Analysen) wurden gering feststoffhaltige Proben mit einem
Membranfilteraufsatz aus Polycarbonat mit der Porenweite von 0,45 um handfiltriert (Polycarbonat, 25mm
Durchmesser, MILLIPORE). Proben mit einem hohen Feststoffgehalt (z.B. Abwasserproben) wurden mit
einer mit Stickstoff betriebenen  Druckfiltrationsapparatur ~ (Abbildung 3.7) bei konstanten

Filtrationsbedingungen (Druck, Filtratdurchsatz) filtriert.

@50
gerandelt <|—>
Feingewinde ’
@35 Teflondichtung 15 # 30
1
T
HHHHHHH |
| I EEEEEEEEEEEE| .
N, (4.8) { :l @50
(0 bis 10 bar) 4’#‘»
Feingewinde I
@35
| f.) Lhh
Druckfiltrationsmodul |
A | \ 42
y I
Ya" x 28 " I :
T Bohrung 2, » 120
mittig :: I : 125
™ : h, 135
Ventil @35 L L5
I N
| ™
Polycarbonatfilter 028 } '
[ M
gerandelt, P '
Breite 10 |

Yi"x 28
Bohrung 3, mittig

Abbildung 3.7: Konstruktionszeichnung der Druckfiltrationsapparatur
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Die eigens konstruierte Druckfiltrationsapparatur wurde aus einem Edelstahlgeh&use gefertigt, das am
oberen Ende durch einen mit einer Dichtung versehenen Schraubdeckel aus Edelstahl getffnet und
verschlossen werden konnte. Uber eine Gewindebohrung im oberen Teil des Gehéuses wurde diese iiber
Teflonschldauche mit dem Regelventil der Stickstoffzuleitung verbunden. Durch ein Entliiftungsventil konnte
diese Apparatur auch ohne Sperrung der Stickstoffzuleitung aufgeschraubt und gefiillt sowie gespiilt
werden. Am unteren Teil des Gehduses wurde der Filteraufsatz auf ein Gewinde geschraubt, an dessen
Ablauf der Filtratdurchsatz durch ein stellbares Ventil geregelt werden konnte. Die Membranfilter wurden
vor ihrer Verwendung in Reinstwasser aufbewahrt. Die in das Filtergeh&use eingelegten Filter wurden
direkt vor ihrer Verwendung mit Reinstwasser gespiilt, um eine mégliche Kontamination der Probe durch

Verunreinigungen des Filtermaterials ausschliel3en zu kénnen.

3.3 Methoden zur Untersuchung der biologischen Abbaubarkeit

Bei der Durchfiihrung der Zahn-Wellens-Tests wurde der DOC-Gehalt der Probe (faltenfiltrierte
Abwasserlosung bzw. Losung mit Modellsubstanzen) auf eine Konzentration von 100 mg/L eingestellt. Im
Anschlul? wurde der Versuchsansatz mit frischem Belebtschlamm von einer kommunalen bzw. industriellen
Klaranlage beimpft (ca. 1 g/L Trockensubstanz). Der Gesamtansatz umfa3te 1,5 L und wurde in eine
Dreihalsflasche mit Rihrer gegeben. Die Suspension wurde fortlaufend mit angefeuchteter Luft Gber eine
Waschflasche belftet, um oxische Versuchshedingungen sicher zu stellen. Ferner wurde der Zahn-
Wellens-Test bzgl. der Versuchszeit, Probemenge und Bellftung modifiziert. Hierbei wurden die Versuche
in 200 mL Steilbrustflaschen durchgefiihrt. Der Lufteintrag erfolgte durch Schiitteln auf einem Labortisch
bei 150 U/min. Die Versuchstemperatur bei beiden Methoden lagen bei etwa 20° C. Eine Bewertung des
ausstripbaren Stoffanteils durch einen getrennten Versuchsansatz mit Quecksilber(ll)chlorid (PC-Ansatz)
wurde nicht vorgenommen, da bei den verwendeten Modell-Losungen keine signifikante Einfluinahme auf

das Versuchsergebnis zu erwarten war.

Problematisch bei Testmethoden mit Belebtschlamm ist hingegen die zum Teil erhebliche Freisetzung von
gelosten organischen Material aus dem Belebtschlamm. Dieser Blindwert wurde mit Hilfe eines Ansatzes
mit kohlenstoffminimierter Nahrsalzlésung nach 3, 5 und 21 Tagen Versuchszeit ermittelt. Im weiteren
Versuchsverlauf wurde der von der Klaranlage frisch entnommene Belebtschlamm vor seiner Verwendung
filtriert (1,2 um Glasfaser, SARTORIUS), mit kohlenstoffminimierter N&hrsalzlésung gewaschen und

anschlieBend mit der Modell-L6sung auf einen Trockensubstanz-Gehalt von 1 g/L resuspendiert.
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3.3.1 Modellklaranlage

Bei der Modellklaranlage handelte es sich um ein Labor-Belebtschlammverfahren mit vorgeschalteter
Denitrifikation (Abbildung 3.8) [Gorenflo 1997].

Synthetisches Abwasser (+ Modelsubstanzen)

Leitungswasser

Umgebungsluft

vy Ablauf
Kreislauf-
wasser @ I B
Denitrifikations- Belebungs- Nachklar-
becken becken becken
Ricklaufschlamm UberschuRschlamm

Abbildung 3.8: Schema der Modellklaranlage

Aus Vorlberlegungen, die sowohl die finanziellen Mdglichkeit als auch praktischen Gesichtspunkte
beriicksichtigen, wurde der Modellklaranlage (MKA) ein Gesamtvolumen von ca. 21 L zu Grunde gelegt.
Die MKA wurde aus den inerten Materialien Glas (Reaktorbehalter, Verbindungsstiicke), Teflon” (Deckel,
Zwischenringe, Dichtungen und Schlauche), Viton” bzw. Tygon" (Pumpenschlduche) und Edelstahl

(Rahrer, Anschluf3stutzen) gefertigt. Die Einzelkomponenten wurden in einem modular aufgebauten
Metallgestell eingehéngt.

Das Denitrifikationsbecken (DNB) wurde als kontinuierlich durchstromter RUhrreaktor gefertigt. Das

einstellbare Flissigkeitsvolumen von 5 bis 10 L wurde mit einem Blattriihrer durchmischt. Das DNB wurde
mit zwei gekihlten synthetischen Abwasserkonzentrat-Losungen (Lésung A und Lésung B, in Anlehnung

an DIN 38412-L24, siehe Kap. 3.4.3) und mit Leitungswasser beschickt. Ferner wurden dem Becken
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Kreislaufwasser und Ricklaufschlamm zugeftihrt. Zur Dosierung bzw. Férderung der Einzelstrdme wurden
Schlauchpumpen eingesetzt (ISMATEC BVP fiir Ldsungen A, B, und Leitungswasser; WATSON-MARLOW 302
S fiir Kreislaufwasser), da diese Pumpentypen eine hohe Zuverlassigkeit aufweisen. Der Uberlauf des DNB

floR in das Belebungsbecken.

Als Belebungshecken (BB) wurde ein Schlaufenreaktor mit eingehangtem Leitrohr gewahlt. Dadurch

konnte eine Durchmischung des Fliissigkeitsvolumens ohne Rihrwerk allein durch die Beluftung erreicht

werden. Die Konstruktion des BB wird in Abbildung 3.9 verdeutlicht.
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Abbildung 3.9: Konstruktionszeichnung des Belebungsbeckens (oberer Teil in der Zeichenebene
geschnitten)

Metallverstarkung

Die Belliftung erfolgte im Innenrohr mit Raumluft durch einen Sprudelstein und einer Aquarium-

Membranpumpe (WisaA 300). Der Luft-Volumenstrom konnte tber ein Rotameter geregelt werden (20-200
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L/h). Um MeRsonden oder Anschliisse auch nachtrdglich anbringen zu kénnen, was bei einem soliden
Glasreaktor nur mit erheblichen Aufwand mdglich ist, wurde das Becken im unteren Abschnitt durch einen
3 cm hohen Teflonring geteilt. Der Teflonring wurde zwischen den zwei Glasflanschen (Reaktorrohr und

Reaktorboden) mit zwei aus Kunststoff gefertigten Manschetten zusammengehalten.
Das Nachklarbecken (NKB) wurde aus einem Imhofftrichter und einem Glasrohr gefertigt und hatte ein

Volumen von 8,6 L (Abbildung 3.10).

Zulauf aus dem
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Abbildung 3.10:  Schematische Darstellung der Funktionsweise und Aufbaus des Nachklarbeckens

Eine bessere Abscheidung des Belebtschlamms konnte durch die Verwendung eines Tauchrohres erzielt

werden. Der UberschuBschlamm wurde nach Bedarf mit einer Schlauchpumpe (MuLTIFIX M 80) abgezogen.

Die Volumenstrome der Losungen A und B betrugen bei Normalbetrieb der Anlage jeweils 1,5 mL/min. Die
Volumenstrome von Leitungswasser und Ricklaufschlamm (RUcklauf-Verhaltnis von 1) betrugen 52 bis 56
mL/min. Der Kreislaufwasserstrom wurde mit ca. 200 mL/min betrieben, dies entsprach einem Riicklauf-

Verhaltnis von etwa vier.

Das Konzentrat A wurde portionsweise eingefroren (je 250 mL) und direkt vor Gebrauch aufgetaut und
zwanzigfach mit Leitungswasser verdinnt. Lésung A wurde in einem Kihlschrank bei einer Temperatur
von ca. 3° C aufbewahrt, um mikrobielle Abbauvorgange im Vorlagebehélter so gering wie moglich zu

halten. In der Regel wurden die Vorlagen mindestens alle drei Tage frisch angesetzt.
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Die Belastung der Modellklaranlage lag bei 100 mg/L DOC im Zulauf (Hochlast) oder 55 bis 65 mg/L DOC
(Schwachlast). Der Sauerstoffgehalt lag im DNB unter 0,3 mg/L, im BB zwischen 2 und 5 mg/L. Die
elektrische Leitfahigkeit betrug durch die Verwendung von Trinkwasser mehr als 700 pS/icm. Die
Temperatur beider Becken entsprach ungefahr der Raumtemperatur (zwischen 20°C und 25°C). Die pH-
Werte des DNB und BB lagen zwischen 7,5 und 8,1.

Der TS wurde in unregelmaRigen Abstanden flir das BB und den Riicklaufschlamm bestimmt. Im Mittel lag
der TS im Belebungsbecken zwischen 0,5 und 3 g/L TS, fur den Ricklaufschlamm ergaben sich Werte von
0,8 bis 4,0 g/L TS.

Die Sedimentationseigenschaften des Belebtschlamms im Nachklarbecken waren sehr unterschiedlich.
Zeitweise kam es zu einem Schlammaustrag tber den Ablauf infolge schlechter Abscheidung der
Schlammflocken (Blahschlammbildung). Der UberschuBschlammabzug erfolgte diskontinuierlich. Bei
Versuchen mit einer hohen DOC-Zulaufkonzentration wurde infolge eines starken Biomassenzuwachses
haufiger Schlamm abgezogen. Da die Entnahme von UberschuBschlamm unregelmaRig erfolgte, konnte
das Schlammalter in der Modellklaranlage nicht genau eingestellt werden. Es wurde jedoch darauf

geachtet, ein Schlammalter von mehr als 10 Tagen zu erreichen.

Die durchschnittlichen Verweilzeiten in den einzelnen Becken wurden mittels elektrischer Leitfahigkeit und
Kochsalz-Losung ermittelt (siehe Anhang). Hierzu wurde eine 5%-ige Kochsalz-Losung 10 min lang zum
Losungsstrom A zudosiert (Deltaimpulsverfahren). Durch die hohe Riickvermischung vom Denitrifikations-
und Belebungsbecken war bei beiden Becken der zeitliche Konzentrationsverlauf wahrend der Zudosierung
der Kochsalz-Lésung gleich. Beim BB ergab sich eine mittlere Verweilzeit von 45 Minuten und beim NKB

von ca. 2,5 Stunden.

3.3.2 Biofilm-Reaktoren
Versuchsaufbau

Als biochemisches Testsystem wurden Biofilm-Reaktoren unterschiedlicher Bauform und mit

unterschiedlichen Bettvolumina entwickelt und verwendet.

Als Saulenreaktoren dienten Chromatographiesaulen (PHARMACIA) mit einem Innendurchmesser von 12 bis
16 mm und einer Lange von 65 bis 90 cm. Die S&ulen wurden mit porésen Bimssteinkdrnern
(Korndurchmesser: 1 bis 2 mm, p.A., MERCK) bepackt. Die Schiittdichte bei diesem Material betrégt nach

Herstellerangabe ca. 400 g/L.
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Um die Investitionskosten der Biofilm-Reaktoren verringern und das Bettvolumen selbst bestimmen zu
kénnen, wurden Reaktoren aus einem Teflon”-Rohrstiick mit einem Innendurchmesser von 10 mm
gefertigt. Als Anschliisse wurden SWEAGELOK-Verbindungen (1/8%) aus Edelstahl verwendet. Auch diese

Reaktoren wurden mit Bimsstein befiillt.

Zur Konditionierung wurden die Reaktoren mit einem Inokulum aus Belebtschlamm einer kommunalen
Klaranlage beimpft und vor Versuchsbeginn jeweils mehrere Monate kontinuierlich (1 mL/min, Peristaltic P-
3, Pharmacia) mit synthetischem Abwasser (SAW) in Anlehnung an DIN 38412-L24 oder mit einer 24-h-

Tagesmischprobe (TMP) einer Kléranlage (faltenfiltriert) versorgt.

Die Reaktoren wurden in Aufstromrichtung betrieben. Die Konzentration der organischen Substrate des
synthetischen Abwassers wurde auf etwa ein Viertel verringert (DOC: ca. 20 mg/L). Die TMP wurde auf

eine DOC-Konzentration von 25 mg/L (£ 5 mg/L) eingestellt.

Ein Teil der Reaktoren wurde zusatzlich am Reaktorzulauf mit 0,3 mL/min beluftet. Dadurch wurden bei
diesen Reaktoren oxische Milieubedingungen erreicht (O,-Konzentration des Zulaufs > 3 mg/L; Oxi 91,
WTw). Bei den unbellifteten Reaktoren blieb hingegen die Sauerstoffkonzentration des Reaktorzulaufs
unterhalb von 0,5 mg/L. Um ein Algenwachstum durch Lichteinfall zu verhindern, wurden die Reaktoren mit
Aluminiumfolie umwickelt. Als Zu- und Ableitungen der Reaktoren dienten Teflon”-Schlduche mit einem
Innendurchmesser von 1 mm. Das Versuchsschema der Biofilm-Reaktoren ist in Abbildung 3.11

dargestellt.
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Abbildung 3.11:  Versuchsschema der Biofilm-Reaktoren

Um die Mdglichkeit zu haben, die Konditionierung der Reaktoren direkt vorort vornehmen zu kénnen, zum
Beispiel am BB einer Klaranlage, wurden die Biofilm-Reaktoren in Form von Kartuschen-Reaktoren

weiterentwickelt. Die Konstruktionszeichnung des Kartuschen-Reaktors ist in Abbildung 3.12 dargestelit.
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Das Festbett (Bimsstein) wurde in einen Edelstahl-Netzkérper (55 x 17 mm) geflillt, der in eine
verschraubbare Edelstahlhiilse mit angebrachten Schlauchanschliissen eingebracht werden konnte. Zur
Reinigung konnte der Netzkérper herausgenommen und mit kohlenstoffminimierter Nahrsalzlésung gespuilt
werden. Durch die einfache Entnahme der Bimssteinkdrner aus dem Netzkorper konnte ferner die

Aufwuchsdichte des Biofilms leicht ermittelt werden.
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Abbildung 3.12:  Konstruktionsskizze des Kartuschen-Biofilmreaktors (L4ngenangaben in mm)
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Wahrend der Betriebsphase der Biofilm-Reaktoren zeigte sich, daR auch die Teflon”-Zuleitungen trotz ihrer
geringen Oberflachenporositat mit Biomasse zuwuchsen und in regelméfiigen Zeitabstdnden mit einer
Wasserstoffperoxid-Losung (5 %) gereinigt werden muf3ten. Dieses Phanomen wurde ausgenutzt, um in
einem inerten Silikonkautschuk-Schlauch (Tycon™) mit einem Innendurchmesser von 1 mm bis 2 mm und
einer Schlauchlange von 1,6 m bis 9 m einen Biofilm direkt an der Schlauchinnenwand zu entwickeln und

als Biofilm-Schlauchreaktors einzusetzen. Beim Schlauchreaktor ergeben sich gegentiber den Festbett-
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Reaktoren gunstigere Stromungsbedingungen (Pfropfenstrémung) und geringere Totzonen-Bereiche, wie

sie im Festbetten durch Gasbhlaseneinschliisse entstehen.

In regelméRigen Zeitabstanden erfolgte eine Uberprifung der Bioaktivitat durch den Vergleich der DOC-
und DN-Konzentration im Zu- und Ablauf. Dazu wurden die Reaktoren mit SAW (R(DOC) = 20 mg/L) oder
mit einer Glucose-Standardlésung (R(DOC) = 10 mg/L) beschick.

Die durchschnittliche Verweilzeit t, der Probe im Biofilm-Reaktor wurde anhand des Deltaimpulsverfahrens
bestimmt. Als Tracer wurde eine Kochsalz-Losung (R(NaCl) = 50 mg/L) zusatzlich zur Grundversorgung
des Reaktors mit synthetischem Abwasser eingesetzt. Die Aufgabe der kochsalzhaltigen Abwasserlésung
erfolgte Uber eine Minute durch den Austausch der Vorlagen des Reaktoren. Die Veranderung der
elektrischen Leitfahigkeit wurde mit einer Durchflul3leitfahigkeitsmefRzelle (LF 96, Wrw) beim Reaktorablauf
verfolgt. Die Totzeit des Leitungssystems und der Mef3zelle wurde durch einen getrennten Versuch im
Bypal} des Biofilm-Reaktors ermittelt. Aus der Differenz der Flachenhalbierenden der Signale mit und ohne
Biofilm-Reaktor konnte schlief3lich die durchschnittliche Verweilzeit der Probe im Biofilm-Reaktor berechnet

werden (siehe Anhang).

Die Kenndaten und die Bezeichnung der einzelnen Biofilm-Reaktoren sind in Tabelle 3.2 zusammengefalt

dargestellt.

Tabelle 3.2: Kenndaten und Bezeichnung der verwendeten Biofilm-Reaktoren

Reaktor- Reaktortyp Dimension Festbett | Beluf- | Zulauf mittlere
Bezeichnung (o x Lange) tung Verweilzeit®
C Glassaule 1,6 cmx 65cm Bimsstein | ja SAW? | +80 min
D Glassaule 1,6 cmx 65 cm Bimsstein | ja SAW | «74 min
E Glasséaule 1,2cmx 90 cm Bimsstein | nein | SAW | «50 min
F Teflon"- 0,8 cm x 20 cm Bimsstein | ja SAW | <8min
Rohr
G Teflon"- 0,8 cmx 10 cm Bimsstein | ja SAW | <3min
Rohr
H Teflon"- 0,8 cm x 25 cm Bimsstein | ja/nein | TMPY | <6 min
Rohr
JI Glassaule 1cmx40cm Siran"- ja T™P <17 min
Glas
K Edelstahl- 1,7cmx55cm Bimsstein | ja SAW | <10 min
Kartusche
S1 Tygon"- 0,1 cm x 900 cm - ja SAW | 7min
Schlauch

* Bestimmung mittels KCI-Losung (bei 1 mL/min); ® synthetisches Abwasser; * 24-h-Tagesmischprobe
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Versuchsdurchfithrung

Bei der Durchfiihrung des Biotests wurden die Biofilm-Reaktoren zundchst mit einer DOC-minimierten
Nahrsalzlésung bei erhdhter DurchfluRrate (4 mL/min) gespilt, bis im Reaktorablauf eine DOC-
Konzentration von kleiner als 0,5 mg/L erreicht wurde (Abbildung 3.13). Danach wurde die Probe mit einer
DurchfluBrate von 1 mL/min durch den Reaktor gefordert und nach Durchlauf des dreifachen

Reaktorvolumens der Zu- und Ablauf beprobt.

Normalbetrieb ~ Spilung ~ Spilung  Abbautest Normalbetrieb
(synth.Abw) ~ C-min)  (Probe)  (Probe)  (synth.Abw.)

; v
Kontrolle Zulaufprobe

Blindprobe Ablaufprobe

Abbildung 3.13:  Versuchsdurchfuhrung (Pfeilstarke symbolisiert die relative DurchfluBrate)

Die Berechnung des DOC-Eliminationsgrades (als BDOC in %) erfolgte anhand der DOC-Abnahme in der
Probe im Biofilm-Reaktor bezogen auf die DOC-Ausgangskonzentration der Probe nach Gleichung 26
[Kaplan und Newbold 1995].

BDOC = (DOCReaktorzuIauf - DOCReaktorabIauf) / DOCReaktorzuIauf (GIeiChung 26)

Direkt vor und nach jeder Untersuchung wurde die Aktivitat der Biofilm-Reaktoren mit synthetischem
Abwasser Uberpruft (Kontrolle) und bei der Auswertung als reaktorspezifischer BDOC (rBDOC)
beriicksichtigt (Gleichung 27).

rBDOC = BDOC;,4,. / BDOC, sk (Gleichung 27)

Weiterentwicklungen

Zur Qualifizierung der CO,-Entwicklung in den Biofilm-Reaktoren wurde eine kontinuierliche IC-
MeRapparatur verwendet (vgl. Kap. 3.1.3). Der Zu- und Ablauf der Biofilm-Reaktoren wurde uber eine
computergesteuerte Ventilschaltung abwechselnd der IC-MeRapparatur zugefihrt. Um den Biofilm-Reaktor

wéhrend der Probenahme kontinuierlich mit Abwasser versorgen zu kdnnen, wurde der Abwasserstrom in
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zwei Teilstrome aufgeteilt. Durch die in festgesetzten Zeitintervallen vorgenommene Ventilansteuerung
konnten der Zu- und Ablauf abwechselnd der CO,- und DOC-Bestimmung zugeflinrt werden. Die DOC-

Zulaufkonzentration wurde durch eine Vermischungseinheit mit Reinstwasser eingestellt.

Das Versuchsschema ist in Abbildung 3.14 dargestellt. Durch die Beluftung und durch die unregelmaRige
Gasfreisetzung im Reaktor ergeben sich Mel3wertschwankungen, die durch eine Mittelwertbildung aus 600
MeRwerten (ber den jeweiligen Mel3zeitraum von 15 Minuten geglattet wurden. Die Mel3signale wurden

durch regelmaRige Kalibrierung mit einer Natriumhydrogenkarbonat-Lésung auf die CO,-Konzentration

umgerechnet.
Biofilm-Reaktor
|—‘ DOCZuIauf
Reinstwasser ©

l O ———| IC-Detektion

O j Iy

Abwasser | viermischungs- )

Einheit DOCsas f

Ventilsteuerung « PC

Luft

Abbildung 3.14:  FlieBbild des Betriebs von Biofilm-Reaktoren mit anschlieBender kontinuierlichen IC-
Detektion

Die biogene CO,-Bildung (BIC) wurde aus der Differenz der CO,-Konzentration (ICgesorapeu)@M

Reaktorablauf und der CO,-Konzentration am Reaktorzulauf (ICeeaormuia) €rMittelt (Gleichung 28).

BIC = (lCReaktorabIauf - ICReaktorzulauf) (GIeiChung 28)

Zur kontinuierlichen Bestimmung der DOC- und der CO,-Konzentration des Zu- und Ablaufs des Biofilm-
Schlauchreaktors wurde ferner ein kontinuierlicher TOC-Analysator (Modell 820, SIEVERS) ohne IC-
Removal-Einheit eingesetzt (vgl. Kap.3.1.1). Das Versuchsschema ist in der Abbildung 3.15 dargestellt. Die
Teilstréme (Zu- und Ablauf des Biofilm-Reaktors) wurden zunéchst mittels einer Entgasungseinheit von den
Luftblasen getrennt und kontinuierlich mit einem 10 um-Einwegfilter (0,25 mm Polycarbonat, ROTH) filtriert.

Zur Forderung der Teilstrdme wurde eine Schlauchpumpe (ISMATEC) verwendet.
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Biofilm-Reaktor

} Ablut Filtration

O

@ TOC-Anaylsator
o—— V7| SIEVERS

© ‘ Pumpe  Apjauf

Abwasser * Ablauf

Ventile

Luft
Abbildung 3.15:  Kontinuierliche Detektion des IC und DOC des Zu- und Ablaufs vom Biofilm-Reaktor

3.4 Verwendete Originalwasser und eingesetzte Medien
3.4.1 Oberflachenwéasser

Proben von Oberflachengewdssern wurden in der Regel zum Transport in Glas-Steilbrustflaschen
gesammelt und bei 2 his 4 °C in aktiven Kiihlboxen gekihlt. Mit Ausnahme der Proben von einem
Braunsee im Nordschwarzwald (Hohlohsee) wurden die Proben von Oberflachengewéssern noch am Tag
der Probenahme filtriert (0,45 um Polycarbonat, SARTORIUS bzw. MILLIPORE). Im Fall einer l&ngeren
Lagerung wurden die Proben bis zur Analyse portioniert und in mit Teflonseptum verschlieRbaren
Glasflaschchen bei - 20 °C eingefroren. Die Braunseeproben (HO, Charge x) und die Probe von einem
Pyrolyseabwassersee (SV, Charge x) waren bis zur ihrer experimentellen Verwendung bereits mehrere

Wochen, bzw. Monate bei einer Umgebungstemperatur von < 15°C im PE -Kunststoff-Fal} gelagert worden.

3.4.2 Abwasser

Fir die Experimente wurden Abwasserproben von unterschiedlichen Klaranlagen (kommunal, bzw. von
chemischen oder papierverarbeitenden Unternehmen) verwendet. Die Abwasserproben wurden in der
Regel mit Hilfe eines Schopfbechers entnommen, zum Transport in Glas-Steilbrustflaschen gesammelt und
bei 2 his 4 °C in aktiven Kiihlboxen gekihlt. Hoch belebtschlammhaltige Proben wurden sofort bei 0°C mit
5000 U/min fur 20 bis 30 min zentrifugiert (Varifuge 3.2 RS, HERAEUS), um die festen Bestandteile
(Belebtschlamm) abtrennen zu konnen. Es folgte eine Filtration Uber ein Glasfaserfilter (1,2 pm,
SARTORIUS) und ggf. eine weitere Filtration mit einem Membranfilter (0,45 pm, Polycarbonat, SARTORIUS
bzw. MiLLiPORE). Unmittelbar nach der Filtration wurden die Proben entweder fiir die Experimente

eingesetzt oder in PE- bzw. Glasflaschen portioniert bei - 20°C eingefroren.
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Zur kontinuierlichen Versorgung der Biofilm-Reaktoren mit Realabwasser wurden taglich 24-h
Tagesmischproben (TMP) am Zulauf einer betriebsinternen Klaranlage eines chemischen Unternehmens
entnommen. Dazu wurde ein gekihlter automatischer Probesammler eingesetzt. Die Schwebstoffe und
Suspensa wurden moglichst direkt mit einem Faltenfilter (MACHEREY-NAGEL, Diren) und in einer dafir
vorgesehenen Apparatur mit Membranfiltern NC45 (SCHLEICHER & SCHUELL, Dassel) mit Druckluft bei 4 bar
durch 0,45 pm Membranen filtriert. Nach der Filtration wurden die Proben entweder sofort verwendet oder

im Kuhlhaus bei 4°C nicht langer als 2 Tage gelagert.

3.4.3 Synthetische Abwasserlésung

Zur Versorgung der biologischen Systeme (Modellklaranlage, Biofilm-Reaktoren) wurde eine SAW-Lésung
in Anlehnung an DIN 38412-L24 (bzw. OECD-Guideline 303A/91) eingesetzt. Zur Herstellung des SAW
wurden zwei getrennte Konzentratiosungen (Konzentrat A und B) mit Leitungswasser entsprechend der
jeweils experimentell erforderlichen DOC-Sollkonzentration verdlinnt. Die Konzentrat-Losungen wurden

portionsweise eingefroren und direkt vor Gebrauch aufgetaut.
Das synthetische Abwasserkonzentrat A wurde entsprechend der Verhaltnisse angesetzt:

53,3 g Pepton aus Casein (+ 33 % DOC)
36,7 g Fleischextrakt (+ 30 % DOC)

10 g Harnstoff (+ 20 % DOC)

2,4 g Natriumchlorid, NaCl

1,3 g Calciumchlorid, CaCl,-2H,0

0,7 g Magnesiumsulfat, MgSO,-7H,0

1000 mL mittels Umkehrosmose aufbereitetes Reinstwasser

Das synthetische Abwasserkonzentrat B wurde aus demineralisiertem Wasser und di-

Kaliumhydrogenphosphat (K,HPO,) in einer Konzentration von 2,8 g/L hergestellt.

Fir die Grundversorgung der Modellkldranlage (SAW-Konditionierung) wurden getrennt 500 mL von

Konzentratlosung A mit 4,5 L Reinstwasser und 150 mL von Konzentratiosung B mit 10 L Reinstwasser
verdiinnt. Bei einer kontinuierlichen Zudosierung der verdlinnten Abwasserlosungen von jeweils 1,5
mL/min und des Leitungswassers von 52 bis 56 mL/min ergab sich eine DOC-Zulaufkonzentration der
Modellklaranlage von etwa 80 mg/L. Die verdinnte Abwasserlésung A wurde im Kihlschrank bei einer

Temperatur von ca. 3°C aufbewahrt, um die mikrobielle Zersetzung in der Vorlage zu verringern.
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Fir die Grundversorgung der Biofiim-Reaktoren (SAW-Konditionierung) wurde die synthetische

Abwasserlosung in der Regel aus 5 mL einer dreifach verdinnten Konzentratlosung A und 2 mL einer
10fach verdunnten Konzentratlosung B in 10 L Leitungswasser hergestellt. Die synthetische

Abwasserlosung der Biofilm-Reaktoren hatte eine DOC-Konzentration von etwa 15 mg/L.

Die Vorlagebehalter wurden vor jedem Frischansatz mit technischer H,0,/NaOH-Lésung gereinigt.
Aufgrund der mikrobiellen Umsetzung wurde in Versuchsphasen taglich frisch bereitetes Abwasser

verwendet.

3.4.4 Kohlenstoffminimierte N&hrsalzlosung
Die Herstellung der kohlenstoffminimierten Na&hrsalzlosung erfolgte aus einem synthetischen

Abwasserkonzentrat C, welches nur mit den anorganischen Abwasserkomponenten angesetzt wurde.

Hierbei wurden in 100 mL Reinstwasser:
9 g Natriumchlorid, NaCl
5 g Calciumchlorid, CaCl,-2H,0
2,5 g Magnesiumsulfat, MgSO,-7H,0
4 g di-Kaliumhydrogenphosphat, K,HPO,

eingewogen. Die kohlenstoffminimierte Nahrsalzlosung wurde stets frisch aus einer portioniert

eingefrorenen Konzentratlosung C im Verdiinnungsverhaltnis von 1:1000 mit Reinstwasser hergestellt.

3.4.5 Modellsubstanzen

Bei den biologischen Experimenten erfolgte die Zudosierung der Modellsubstanzen (siehe Anhang)
entweder kontinuierlich zur Grundversorgung tber eine Vermischungseinheit (Modellklaranlage) oder durch
Zugabe in die Vorlage (Biofilm-Reaktoren). Die Konzentratldsungen der Modellsubstanzen wurden mit

Reinstwasser, Trinkwasser oder ggf. mit kohlenstoffminimierter Nahrsalzlosung hergestellt.
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4 Ergebnisse und Diskussion

4.1 Gelchromatographische Charakterisierung von Abwasser

Anhand der gelchromatographischen Analysemethode mit kontinuierlicher Detektion des organisch
gebundenen Kohlenstoffs (LC-DOC), der UV-Absorption bei der Wellenlange A = 254 nm (LC-UV,s,,,,,) und
des geldsten Stickstoffs (LC-DN) wurden Abwasser unterschiedlicher Herkunft und Zusammensetzung
untersucht. Ferner wurden Extraktions- und Hydrolyseverfahren genutzt, um den mikrobiellen ProzeR der

biologischen Abwasserreinigung néher beschreiben zu kénnen.

4.1.1 Aussagekraft der gelchromatographischen Analysen

Die Melergebnisse der LC-UV/DOC- und LC-DN-Analysesysteme waren in dieser Arbeit eine wichtige
Basis, um die gelosten organischen Inhaltsstoffe in den eingesetzten Wasserproben weitergehend zu
charakterisieren. Es ist daher von wesentlicher Bedeutung, zundchst die Stérken und Schwéchen dieser
Analysemethode festzustellen, die sich letztendlich im Informationsgehalt der gelchromatographischen

Analysenergebnisse wider spiegeln.

4111 LC-UV/IDOC-Analyse
MelR3genauigkeit

Grundlegende Untersuchungen Uber die Funktionsweise des Dinnfilmreaktors und (iber mdgliche
Matrixeffekte bei der DOC-Bestimmung wurden bereits von Huber durchgefiihrt und in zahlreichen Arbeiten
diskutiert [Huber 1992, Huber und Frimmel 1992a, Huber et al. 1991]. Die Bestimmungsgrenze beim
Dinnfilmreaktor wurde bei einem Injektionsvolumen von 2 mL zu einer DOGKonzentration von weniger als
10 pg/L bestimmt [Huber 1992]. Diese geringe Bestimmungsgrenze wird durch eine DOC-Reduzierung der
Reagenzlosungen (Verunreinigungen des Eluenten und der Ansduerungslésung) mit Hilfe einer effizienten

UV-Bestrahlungsapparatur ermdglicht.

Nach einer Optimierung des Analysesystems durch den Einsatz einer automatischen Probeninjektion und
der Verwendung von weiteren Zusatzgerdten (automatische Anpassung des Tragergasstroms,
totzeitminimierte Temperaturregelung des Peltierelementes) wurde im Rahmen dieser Arbeit die
MeRgenauigkeit des Dunnfilmreaktors weiter verbessert. Exemplarisch zeigt die Abbildung 4.1 eine
Kalibriergerade, die mit einer Kaliumhydrogenphthalat-Standardldsung im DOC-Konzentrationsbereich von

0,25 mg/L bis 6 mg/L und einem Injektionsvolumen von 0,5 mL ermittelt wurde.
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Abbildung 4.1: Kalibrierung des Diinnfilmreaktors mit einer Kaliumhydrogenphthalat-Standardlésung

unterschiedlicher DOC-Konzentration (jeweils Mittelwerte einer 3fach Bestimmung)

NalRchemische DOC-Analysenverfahren weisen gegeniiber thermischen Verfahren eine zeitlich hohe
MeRwertstabilitdt auf, die sich in konstanten Kalibrierfaktoren wider spiegelt. Wie in Abbildung 4.2
dargestellt, bleiben die mit Kaliumhydrogenphthalat ermittelten Kalibrierungsfaktoren (Steigung der
Geradengleichung in min*V?) vom Dinnfimreaktor iiber den Untersuchungszeitraum von 3,5 Jahren

nahezu konstant.
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Abbildung 4.2: Darstellung des Kalibrierungsfaktors bei konstantem Injektionsvolumen und der Varianz

(Bestimmheitsmal3) bei der Kalibrierkurvenanpassung beim Dunnfilmreaktor (iber einen
Zeitraum von 3,5 Jahren
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Trotz baulicher Veranderungen (Automatisierung, etc.) konnte keine wesentliche Verbesserung der
MeRempfindlichkeit des Diinnfilmreaktors bzw. eine Zunahme des Kalibrierfaktors erreicht werden.
Verringert wurden allerdings die MelRwertabweichung, die anhand der gestrichelten Linie in Abbildung 4.2

durch eine héhere Varianz (R?) der linearen Kalibrierkurvenanpassung abgeleitet werden kann.

Oxidationseffektivitét

Allgemein wird bei der DOC-Analyse eine unvollstdandige Mineralisation von schwer oxidierbaren
organischen Verbindungen zur MeRgroRe CO, als problematisch angesehen [Koprivnjak et al. 1995]. Die
dadurch bedingten Minderbefunde werden insbesondere bei den als ,mild“ geltenden nafichemischen
Oxidationsverfahren festgestellt [Sharp 1997]. Eine limitierte Oxidationsleistung des DOC-Analysesystems
bei schwer oxidierbaren Stoffen macht sich insbesondere im héheren Konzentrationsbereich durch einen
nicht-linearen Zusammenhang zwischen Konzentration und Mef3signal bemerkbar [Sharp 1997]. Um dies
beim Dinnfilmreaktor zu tiberprifen, wurde ein Pyrolyseabwasser einer Braunkohleverarbeitung (SV1) mit

einem hohen Anteil an schwer oxidierbaren organischen Verbindungen unterschiedlich verdinnt.

Die Abbildung 4.3 zeigt die Peakflachen, die sich bei der DOC-Analyse in Abhdangigkeit des

Konzentrationsfaktors ergaben.

10

y=0.6013x- 0.1
R?=0.9998

Peakflache in V*min
N

0 T T T T T T T T
0 2 4 6 8 10 12 14 16

Verdinnungsfaktor

Abbildung 4.3: Peakflachen einer Verduinnungsreihe eines Pyrolyseabwassers (SV1, DOC: ca. 0,5 mg/L
bis ca. 8 mglL, jeweils Mittelwerte einer Dreifachbestimmung)

Auch bei einem hoheren Konzentrationsfaktor d.h. bei hdherer Konzentration ist bei dieser Probe keine
Verringerung der Oxidationsleistung festzustellen, was jedoch nicht bedeutetet, dalR der DOC stets

vollstandig erfal3t wird (vgl. auch Abbildung 4.11).
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Im Rahmen einer Diplomarbeit wurde die quantitative Oxidation des Kohlenstoffs anhand von mehreren
strukturtypischen organischen Verbindungen systematisch untersucht [Béchler 1995]. Die Wiederfindung
des vorgelegten Kohlenstoffs bei dem naRchemischen Verfahren (Dunnfilmreaktor) wurde mit der
Wiederfindung bei einem auf thermischen Oxidationsverfahren basierenden Analysegerat (SHiMADZU, TOC
5000) verglichen. Ferner wurde bei mehreren internationalen und nationalen Ringversuchen (1997 bis
1999) die ,Richtigkeit* der DOC-MeRergebnisse des Dunnfilmreaktors im Vergleich zu anderen
MelRverfahren untersucht [Sharp 1997]. Analysiert wurden unterschiedlich zusammengesetzte
Modelldsungen und mehrere Realwasserproben von Oberflachengewadssern (Huminstofflosungen,
Meerwasserproben). Die Geréte wurden zuvor mit Kaliumhydrogenphthalat kalibriert. In Abbildung 4.4 sind
die Ergebnisse des Dunnfilmreaktors und des thermisch basierenden Analysators (SHIMADZU TOC 5000)

zusammengefal3t dargestellt.
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Abbildung 4.4: Gegenuberstellung der ermittelten DOC-Konzentrationen von unterschiedlich

zusammengesetzten Wasserproben (Dinnfilmreaktor/naRchemisch und SHiMADZU (TOC
5000)/thermisch)

Bei den Einzelsubstanzen Oxalsdure, Fructose, Glucose, Maltose, Dextran Blau, EDTA, Tannin, Alanin,
Phenylalanin, Glycin, Glutaminsaure wurden bei dem Dinnfilmreaktor und bei dem thermischen Analysator
eine nahezu vollstdndige Wiederfindung erreicht. Im allgemein war der MeR¥fehler beim Dunnfilmreaktor

gegentiber dem thermischen Verfahren (SHiMADzU TOC 5000) deutlich geringer.

Bei huminstofthaltigen Proben ergaben sich bei dem Dinnfilmreaktor keine MeRwertunterschiede zu den

anderen Verfahren. Die MeRergebnisse der verschiedenen Analysesysteme zeigen fir die oben genannten
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Einzelsubstanzen eine weitgehende Ubereinstimmung der einzelnen Wiederfindungen [Sharp 1997].
Jedoch ergaben sich beim Dunnfilmreaktor erhebliche Minderbefunde bei Thioharnstoff, Melanin und bei
verschiedenen Triazinverbindungen. Eine extrem geringe Wiederfindung (< 10 %) wurde bei Cyanursaure

festgestellt, wahrend diese Substanz mit dem thermischen Verfahren nahezu vollstandig oxidiert wurde.

EinfluR der Chlorid-Konzentration auf die Oxidationseffektivitét

Wie in Abbildung 4.4 gezeigt ist, wurden bei der Analyse von Meerwasserproben mit den na3chemischen
Analysenverfahren gegeniiber den thermischen Verfahren deutlich geringere DOC-Konzentrationen
ermittelt. Zur Verdeutlichung sind in Abbildung 4.5 exemplarisch MeRergebnisse von Meerwasser- und

SuRwasserproben gegeniibergestellt.
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Abbildung 4.5: Vergleich der Analysenwerte des Diinnfilmreaktors und des Analysegerates SHIMADZU

von unterschiedlichen Wasserproben (jeweils Dreifachbestimmung).

Bei FluR- und Leitungswasser ergeben sich bei den beiden Analysegeraten keine Unterschiede. Hingegen
bei den Meerwasserproben zeigen sich bei dem Diinnfilmreaktor DOC-Minderbefunde von mehr als 40 %

und eine Zunahme der Standardabweichung.
Wie eigene Versuche mit einer huminstoffhaltigen Wasserprobe bei unterschiedlichen NaCl-
Konzentrationen gezeigt haben, nimmt die Oxidationsleistung (bzw. Wiederfindung) des Dinnfilmreaktors

oberhalb einer Chlorid-Konzentration von B(CI") = 1 g/L ab. Diese Ergebnisse wurden allgemein bei den

nalRchemischen Verfahren gefunden: Bei einer Chloridionen-Konzentration von mehr als 0,02 mol/L (0,7

g/L CI) tritt bei den auf Peroxodisulfat basierenden Verfahren eine deutliche Verringerung der
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Oxidationsleistung auf. Sie wird durch die Reaktion von Chlorid mit Peroxodisulfat zu Hypochlorid nach
Gleichung 29 erklart [Sharp 1997].

2Cl+S,0, +2H - 2HOCI+2 S0, Gleichung 29

Desweiteren wird angenommen, daR Chlorid durch seine Eigenschaft als Radikalfanger (OH:, HO,") die

Oxidationsrate herabsetzt [Takeda und Fujiwara 1996, Buxton et al. 1988].

Die in der Arbeit eingesetzten Modellésungen und Realwésser weisen in der Regel eine Chloridionen-
Konzentration unterhalb von 0,1 mg/L auf, so dal der Einflud der Chlorid-Konzentration auf die
Wiederfindung bei der DOC-Analyse vernachldssigt werden kann. Bei der in Kapitel 3.2.3 dargestellten
Methode zur Bestimmung des hydrolysierbaren Kohlenhydratanteils mit Salzséure (0,1 mol/L) und
anschlieBender Neutralisation mit Natronlauge ist jedoch durch die damit verbundene Chloridionen-
Konzentration von ca. 3,5 g/L in der Probe mit einem Minderbefund zu rechnen. Durch eine
gelchromatographische Auftrennung kann der durch Chlorid bedingte EinfluR auf die DOC-Detektion

reduziert werden.

Querempfindlichkeit der DOC-Detektion gegeniiber anorganischem Kohlenstoff

Da beim Dunnfilmreaktor im Reaktionsteil einerseits der anorganische Kohlenstoff (IC) entfernt und
andererseits der organische Kohlenstoff oxidiert wird, kann durch eine unvollstandige Entfernung des IC
die DOC-Bestimmung verfalscht werden. Anhand einer Losung von 100 mg/L IC als
Natriumhydrogencarbonat (B(HCO,) « 500 mg/L) wurde in einer friheren Arbeit [Huber 1992] eine
vollstandige Entfernung des IC festgestellt. Eigene Messungen ergaben, da der EinfluR der IC-
Konzentration auf die DOC-Bestimmung selbst bei einem IC/DOC-Verhaltnis von 10 vernachlassigt werden
kann. Die geringe Querempfindlichkeit des anorganischen Kohlenstoffs auf die DOC-Bestimmung kann
durch den aktiven Riihrmechanismus und den daraus resultierenden effektiven Ubergang des

Kohlendioxids in den Tragergasstrom erklart werden.

Erfassung des partikularen Kohlenstoffs

Es wurde untersucht, inwieweit der partikuldre Kohlenstoff-Anteil in einer Probe mit Hilfe des
Diinnfilmreaktors als POC quantifiziert werden kann. Durch eine im Mel3systeme integrierte online-Filtration
(0,45 mm) war angedacht, den POC-Anteil in der Probe abzutrennen und nach der DOC-Bestimmung

mittels einer Filterriickspllung separat dem Analysengerat zuzuflinren. Fir die Untersuchung der
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quantitativen Umsetzung des POC wurden Hefe- und Algensuspensionen bei drei Analysegeréten
(Dinnfilmreaktor, DC80-DoHRMANN, TOC5000-SHIMADZU) analysiert und durch die Differenz der
MelRergebnisse der filtrierten und nicht filtrierten Probe der POC-Anteil bestimmt. Als TOC-Referenzwert

wurden die Ergebnisse des thermischen Analysegerétes (SHIMADZU) verwendet.

Wie die Gegentlberstellung der Ergebnisse in Abbildung 4.6 (a) und (b) zeigt, wird der partikulére Anteil
des organischen Kohlenstoffs bei den nalichemischen Verfahren (Dunnfilmreaktor, DOHRMANN) nur
unvollstandig oxidiert. Im Vergleich zu dem thermischen Analysegerét (SHIMADZU) liegt die Wiederfindung
des POC bei dem Dunnfilmreaktor lediglich bei ca. 2 % und bei dem Analysegerat DOHRMANN unter 40 %.
Trotz einer Erhohung der Zugabe des Oxidationsmittels konnten bei beiden Verfahren keine wesentliche
Verbesserung der Oxidationsleistung und folglich keine Erhéhung der Wiederfindung des POC erreicht
werden [Volz 1998]. Die Ergebnisse zeigen, dal eine quantitative Bestimmung des partikuléren

Kohlenstoffanteils mit dem Diinnfilmreaktor nicht zu verwirklichen ist.

7 35
61| O Hefesuspension: I (a) 30 | mAlgensuspension: (b)
R(TOC) = 9.9 mg/L R(TOC) = 38.8 mg/L
o 5 1 < 25 |
g4 £ 20
= £
O 31 o 154
2 : 2
2 | L % 10 ] -
=S
1 5
0 T 0 ——=— ‘
Dinnfilm- Dohrmann Shimadzu Dinnfilm- Dohrmann Shimadzu
Reaktor DC 80 TOC 5000 Reaktor DC 80 TOC 5000
Abbildung 4.6: Ermittelte POC-Konzentration einer Hefe- bzw. Algensuspension bei verschiedenen

Analysegeréten anhand der Differenzmethode (TOCunsitrier: — DOCo asumiltriert)

Gelchromatographische Charakterisierung des DOC

Die Kopplung der Gelchromatographie mit kontinuierlicher Detektion des DOC ermdglicht die Auftrennung
und Charakterisierung der gelésten organischen Wasserinhaltsstoffe in charakteristische DOC-Fraktionen.
Wegen der in der Regel bei natlrlichen Gewassern anzutreffenden Polydispersitat der organischen
Wasserinhaltsstoffe und aufgrund der begrenzten Auflésung von gelchromatographischen Trennséulen
sind die Chromatogramme als ein spezifischer ,Fingerprint* im Hinblick auf die Zusammensetzung des

DOC zu verstehen. Bei dieser gelchromatographischen Analysemethode konnen bis zu 6 Fraktionen
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unterschieden werden [Huber und Frimmel 1996]. Die Hinzunahme der DOC-, UV, - und DN-Detektion
anhand geeigneter Kalibriersubstanzen ermdglicht es, die stofflichen Eigenschaften der einzelnen

Fraktionen naher zu charakterisieren.

Exemplarisch sind in Abbildung 4.7 die DOC- und UV,,,,,-Chromatogramme einer FluBwasserprobe (Ruhr)
mit ihrer Einteilung in charakteristische Fraktionen dargestellt. In Anlehnung an Huber und Frimmel (1996)

ist in dieser Abbildung Fraktion Il modellhaft durch eine chromatographische Kurvenanpassung dargestellt.
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—o— UV, -Detektion
(¢}
g | Salz-Fraktion
< Fraktion Il 4 (Fraktion 1v)
© :
c
o Fraktion Il .
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e
AusschluBgrenze Permeationsgrenze
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Abbildung 4.7: DOC- und UVasam-Chromatogramm einer Oberflachenwasserprobe mit Einteilung der

einzelnen charakteristischen Fraktionen (TSK HW 40S(2))

Bei der ersten Fraktion, die im Bereich der AusschluRgrenze (t; = 22 min bis 27 min) eluiert, handelt es sich
in der Regel um hydrophiles hochmolekulares Material (> 2000 g/mol bzgl. PEG), beispielsweise
Zellbestandteile und Proteine. Eine fehlende UV-Absorption bei der Wellenlange von A= 254 nm gibt den

Hinweis auf gesattigte Strukturen (z.B. Polysaccharide).

Die Huminstoff-Fraktion eluiert typischerweise aufgrund ihrer durchschnittlichen mittleren nominellen
Molmasse von 800 bis 2000 g/mol (bzgl. PEG) innerhalb der zweiten Fraktion (27 min < t; < 37 min), was
gelchromatographische Analysen von Huminstoff-Isolaten (Humin- und Fulvinsauren) gezeigt haben [Abbt-
Braun und Frimmel 1999, Frimmel und Abbt-Braun 1999].
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Im Chromatogramm folgen dann mehr- und monoprotische organische S&uren, Di- und Monosaccharide
(Fraktion MI/IV). Zeitlich spéter eluieren in der flinften Fraktion Stoffe, die aufgrund ihrer hydrophoben
Eigenschaft eine stéarkere Affinitdt zum Trennmaterial haben. Silikate, Oxide und Hydroxide des Eisens und

Aluminiums werden bei der UV,,,-Detektion in der ersten Fraktion gefunden [Huber und Frimmel 1996].

Der nicht chromatographierbare DOC-Anteil wird als sechste Fraktion bezeichnet. Dieser Anteil wird durch
die hydrophoben Wechselwirkungen mit dem Trenngel systemspezifisch dem hydrophoben organischen
Kohlenstoff (HOC) zugeordnet [Huber und Frimmel 1996, Fuchs 1986]. Der HOC wird aus dem
Analysewert der DOC-Analyse im S&ulenbypa und nach der chromatographischen Trennung (cDOC)
ermittelt (Gleichung 30).

HOC =DOC - cDOC Gleichung 30

Der HOC ist abhéngig von den chromatographischen Bedingungen (z.B. Saulenmaterial, Puffersalz-
Zusammensetzung des Eluenten). Eigene Mehrfachmessungen haben ergeben, daR bei konstanten
chromatographischen Bedingungen die Abweichung des ermittelten HOC-Anteils je nach eingesetzter
Trennsdule unterhalb von 5 % lag. Anhand von Verdinnungsreinen wurde desweiteren festgestellt, daR

der HOC nahezu unabhé&ngig von der Konzentration der aufgegebenen Lésung ist.

EinfluR der Porenweite der stationdren Phase auf die gelchromatographische Trennung

ErwartungsgemaR hat die durchschnittliche Porenweite des Trenngels einen wesentlichen Einflu auf die
Trennung. Gegenuber dem TSK HW 40S-Trennmaterial zeigen die TSK-Gele mit groReren
durchschnittlichen Porenweiten (TSK HW 50S und 55S) im hochmolekularen Fraktionsbereich (Fraktion I, I
und IIl) eine deutlich bessere Auftrennung (Abbildung 4.8). Hingegen nimmt die Auflésung im
niedermolekularen Fraktionsbereich (Fraktion 1IV) mit Zunahme der durchschnittlichen Porenweite des

Trennmaterials ab.

Je nach der Beschaffenheit des DOC in einer Probe sind unterschiedliche Trennmaterialien im Hinblick auf
die Auftrennung vorzuziehen. In der Regel stellt das TSK HW 50S-S&ulenmaterial einen
zufriedenstellenden KompromiR bei der Trennauflésung von hoch- und niedermolekularen hydrophilen
DOC dar.
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Abbildung 4.8: DOC-Chromatogramme einer Braunseeprobe (HO 16) bei unterschiedlichen Trennsdulen

Zeitliche Stabilitdt der Trenneigenschaft bei den eingesetzten Trenngelen

Das synthetische TSK-Sdulenmaterial weist eine hohe Langzeitstabilitdt hinsichtlich  der
gelchromatographischen Fraktionierung auf. Am Beispiel einer durch eine langere Lagerung ausgezehrten
huminstoffreichen Braunseeprobe (HO13) ist in Abbildung 4.9 die nahezu gleichbleibende Trennleistung

des gelchromatographischen Analysesystems innerhalb von knapp zwei Jahren aufgezeigt.

Braunseewasser (HO 13)
DOC-Detektion

Mai 1997
—0— Feb. 1999

relative Signalhdhe

o —0

T T T T T T T T T T T T
10 20 30 40 50 60 70

Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 4.9 Langzeitstabilitat der Trenneigenschaft einer Gelsdule (TSK HW 40 S(2))
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Aufgrund der hohen zeitlichen Trennstabilitdt sind Analyseergebnisse von mehreren Jahren direkt

miteinander vergleichbar, wenn dieselben Trennbedingungen eingehalten wurden.

EinfluR des pH-Wertes auf die gelchromatographische Trennung

Die chromatographische Trennung von organischen Wasserinhaltsstoffen wird zum Teil erheblich durch
den pH-Wert der Probelosung beeinflulét, falls der Eluent keine ausreichende Pufferkapazitat aufweist
[Gremm et al. 1991, De Nobili et al. 1989]. So wurden bei einer Verringerung des pH-Wertes von
Huminsdurelésungen und der Verwendung eines ungepufferten Eluenten eine Zunahme der Fraktion im
Bereich der Ausschlu3grenze festgestellt [Sapek 1973]. Die Zugabe von NaOH hingegen verringerte den
Anteil im Bereich der AusschluBgrenze und verbesserte die Auftrennung. Der Einflul3 des pH-Wertes auf
die chromatographische Trennung kann durch die Verwendung von geeigneten Puffersalzen verringert
werden [Fuchs und Heidt 1994]. In Abbildung 4.10 zeigen eigene MeRergebnisse, dal die Trennung einer
huminstoffhaltigen Probe durch die Verwendung eines gepufferten Eluenten (Phosphat-Puffer 0,028 molar)
bei unterschiedlichen pH-Werten nicht beeinfluldt wird. Innerhalb des pHWerte-Bereichs von 4,5 bis 9 einer
2 mL Probe reicht offensichtlich die Pufferkapazitat des Eluenten aus, die probenbedingte pH-Wert-
Veranderung am Trennmaterial zu verhindern. Dadurch bleiben die ionogen und elektrostatischen

Wechselwirkungen des Analyten mit dem Trenngel unbeeinfluf3t.

Braunseewasser (HO 14) pH-Wert der Probe
DOC-Detektion 45
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Abbildung 4.10:  Einflu® des pH-Wertes einer huminstoffhaltigen Probe auf die gelchromatographische
Trennung (DOC-Detektion, TSK HW 50S)
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EinfluR des Injektionsvolumens und der DurchfluBrate auf die gelchromatographische Trennung

Der Einflu? von Injektionsvolumen und Durchflulrate des Eluenten auf die gelchromatographische
Trennung von organischen Wasserinhaltsstoffen wurde nicht explizit untersucht, da in dieser Arbeit diese

chromatographischen Bedingungen in der Regel nicht variiert wurden.

EinfluR der Probenkonzentration auf die gelchromatographische Trennung

Die Probenkonzentration kann sich auf die gelchromatographische Trennung auswirken. Bei Swift und
Posner (1971) wurde festgestellt, daR die gelchromatographische Trennung von organischen
Wasserinhaltsstoffen von der Konzentration abhéngig ist, falls dem Analyt und Eluent keine Puffersalze
zugegeben wurden. Mit Zunahme der Probenkonzentration trat eine Verringerung des hochmolekularen
Fraktionsbereichs und folglich eine Zunahme des niedermolekularen Fraktionshereichs ein. Diese
unerwinschte Erscheinung kann durch den Zusatz von geeigneten Puffersalzen verringert, im gunstigsten

Fall ganz verhindert werden.

Es wurde daher untersucht, ob die Pufferkapazitat des Eluenten (Phosphatpuffer, 0,028 mol/L) ausreicht,
eine konzentrationsunabh&ngige Trennung zu erreichen. In Abbildung 4.11 sind die DOC-
Chromatogramme einer Huminsaureldsung, die aus einem Pyrolyseabwasser gewonnen wurde (SV1 HA),

bei unterschiedlichen Verdinnungen dargestellt.

DOC-Detektion Verdiinnungen

(SV1-HA) —o— (1:4)
—/— (1:2)
—— (1:1)
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Abbildung 4.11:  Einflu der Probenkonzentration auf die gelchromatographische Trennung (ungepufferte
Huminséure eines Pyrolyseabwassers, TSK HW 50S)
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Trotz unterschiedlicher Probenkonzentration ergibt sich keine Veranderung bei der Trennung.
Zusammenfassend zeigen die Ergebnisse, dal3 durch die Phosphat-Pufferung des Eluenten konstante
Trennbedingungen erreicht werden. Dadurch liefert die gelchromatographische Methode reproduzierbare

Ergebnisse, wodurch die Interpretation der Chromatogramme wesentlich einfacher ist.

EinfluR der lonenstérke auf die gelchromatographische Trennung

Ist die lonenstérke der Wasserprobe deutlich geringer als die lonenstérke des Eluenten, tritt eine vorzeitige
Elution von niedermolekularen Stoffen auf. Dadurch kommt es zur Ausbildung eines Artefakts, einer
sogenannten "Salz-Fraktion®. Die frihzeitige Elution wird durch die probenbedingte Absenkung des
Elektrolytgehalts in der Trennsdule erklart (Salt-Boundary-Effect), wodurch die elektrostatischen
AbstoRBungskrafte des Trenngels tempordr verdndert werden [DeNobili et al. 1989]. Bei einer
Braunseeprobe zeigt sich die Salzfraktion ohne die Anpassung des Elektrolytgehaltes an den Eluenten in

Abbildung 4.12 bei der Retentionszeit von t; = 38 min.

DOC-Detektion Braunseeprobe (HO 16)
(TSK-HW 40)S/2) Salzfraktion ohne Probenaufsalzung
\ —O— mit Probenaufsalzung

hochmolekularer
Fraktionsbereich

)\\/\ niedermolekularer

Fraktionsbereich

<

Relative Signalhdhe

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90
Retentionszeit ty in Minuten

Abbildung 4.12:  DOC-Chromatogramme von Braunwasser (HO16) mit und ohne Probenaufsalzung mit
Phosphat-Pufferkonzentrat (TSK HW40S(1))

Wird die lonenstarke der Probe an die des Eluenten angepalit, wird der Salt-Boundary-Effect und folglich
die friihzeitige Elution der niedermolekularen Fraktion unterdriickt. Bei der Braunseeprobe tritt nach einer
Probenaufsalzung mit einem Phosphat-Pufferkonzentrat anstellte der Salz-Fraktion eine niedermolekulare

Fraktion in Erscheinung, die innerhalb des Retentionszeitbereichs von t; = 40 bis 50 min eluiert (Abbildung
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4.12). Die Peakflachen der Salzfraktion ohne Probenaufsalzung und der niedermolekulare Fraktionsbereich

nach einer Probenaufsalzung sind hierbei nahezu identisch.

Eine Untersuchung von Schoner (1999) zum Einflu der lonenstéarke auf die Trennung von natrlichen
organischen Wasserinhaltsstoffen an Gelen hat gezeigt, daf? die Ausbildung der Salzfraktion und die
Trennung des niedermolekularen Fraktionsbereichs durch den Elektrolytgehalt der Probe beeinfludt wird.
Die Trennung der hochmolekularen Fraktionen bleibt hingegen weitgehend unabhdngig von dem

Elektrolytgehalt der Probe.

Lindqvist hat bereits im Jahre 1967 vorgeschlagen, groRe Unterschiede der lonenstarke von Probe und
Eluent zu vermeiden. Treten groBe Unterschiede der lonenstarke von Probe und Eluent auf, ist die
Bewertung der Salz-Fraktion nicht sinnvoll. In diesem Fall sollte die lonenstarke der Probe an die des
Eluenten beispielsweise durch die Zugabe eines Salzkonzentrates des Elutionsmittels angepal3t werden.
Die Probenaufsalzung stellt aber eine zusétzliche Kontaminationsquelle dar und kann unter Umstanden
eine Ausfallung der Probe zur Folge haben. Es ist daher nicht immer sinnvoll, eine Probenaufsalzung
durchzuflihren. Ist der Unterschied des Elektrolytgehalt in den Wasserproben gering, bringt die quantitative

Auswertung der Salzfraktion aussagekréaftige Resultate.

EinfluR der lonenstérke auf die Molmassenbesimmung

Zur Bestimmung der mittleren nominellen Molmasse von einzelnen chromatographischen Fraktionen
sollten Kalibriersubstanzen ein vom Elektrolytgehalt ihrer Lésung unabh&ngiges Elutionsvolumen
aufweisen. Anhand von Standardlésungen in Anlehnung an Fuchs (1985) wurde der Einflul des
Elektrolytgehalts der Standardldsung mit und ohne Zusatz von Phosphat-Puffer (0,028 mol/L) auf die

gelchromatographische Trennung untersucht.

Wie Abbildung 4.13 zeigt, eluieren die Kalibriersubstanzen innerhalb der Trenngrenze der verwendeten
Gelsaule. Die Elutionsvolumina der jeweiligen Kalibriersubstanzen sind als K,-Werte angegeben (vgl. Kap.
2.1.2). Im Gegensatz zu der bei der Braunseewasserprobe eintretenden elektrolytabh&ngigen
Verschiebung des Elutionsvolumens im Bereich der Salzfraktion (Abbildung 4.12) ergeben sich bei den
Standardlésungen nach Fuchs keine Veranderung der jeweiligen Elutionsvolumina. Auch der Zusatz von
weiteren Elektrolyten (NaCl: 0.086 mol/L, KNO,: 0,081 mol/L) in die Probeldésung hat nur einen geringen
EinfluR auf das chromatographische Trennergebnis der Kalibrierlésungen (Abbildung 4.14). Aufgrund der
geringen hydrophoben und elektrostatischen Wechselwirkungen mit dem Trenngel bleiben diese

Substanzen vom Salt-Boundary-Effect weitgehend unbeeinflufit.
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Abbildung 4.14:

Einflu® der Probenaufsalzung mit unterschiedlichen Salzen gleicher lonenstérke auf die

Trennung von Polydextranen (PDX), Polystyrolsulfonsauren (PSS), Glucose und
Methanol (MeOH) auf die Elution (TSK HW 50S, DOC-Detektion)
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EinfluR der chemischen Eigenschaft von Kalibriersubstanzen auf die Molmassenbestimmung

In Zusammenarbeit mit Perminova et al. (1998) wurde der Einflu} von elektrostatischen und hydrophoben
Wechselwirkungen auf die Retardierung der Kalibriersubstanzen  Polydextrane  (PDX),
Polystyrolsulfonsdure (PSS), Polymetacrylsédure (PMA) und Polyacrylsaure (PA) néher untersucht. Die
Ladungsdichte bei den Kalibriersubstanzen (ausgedriickt als Ladungsaquivalente (eq): Anzahl der
ionogenen Gruppen pro mol / Molmasse) ist fiir PA (13,8 eq) > PMA (11,6 eq) > PSS (5,4 eq) > PDX (0
eq). Wie die Abbildung 4.15 zeigt, bewirkt eine hohe Ladungsdichte der Kalibriersubstanz, einen
geringeren K,-Wert. Aufgrund der strukturellen Unterschiede eluieren diese Kalibriersubstanzen im Fall
gleicher Molmasse zu unterschiedlichen Retentionszeiten. Bei der Molmassenberechnung ergeben sich
folglich je nach Typ der Kalibriersubstanz unterschiedliche Ergebnisse. Eine hohe Ladungsdichte der
Kalibriersubstanz fiihrt bei der Molmassenberechnung zu einer scheinbar hoheren nominellen Molmasse.

Aus diesem Grund ist bei der Molmassenberechnung die Wahl der Kalibriersubstanz entscheidend.
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Abbildung 4.15:  Gelchromatographische Analyse mit DOC-Detektion: Molmassen-Kalibrierung der TSK
HW 50S Gelsdule mit Polystyrolsulfonsauren (PSS), Polydextranen (PDX), Natrium-
Polymethacrylsduren (PMA), Natrium-Polyacrylséuren (PA) [aus Perminova et al. 1998]

Bei gelchromatographischen Analysen konnen daher die mittleren Molmassen von einzelnen
gelchromatographischen Fraktionen nur nominell bezuglich der Kalibriersubstanz angegeben werden. Um
den EinfluR der Parameter Ladung, Hydrophobizitdt und Molmasse auf die Ergebnisse der

gelchromatographischen Auftrennung von natirlichen organischen Wasserinhaltsstoffen berticksichtigen
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zu konnen, setzt dies die Kenntnis der Molekilform, Ladung und Hydrophobizitat der jeweiligen
unbekannten Wasserinhaltsstoffe voraus [Perminova et al. 1998, 1996]. Jedoch ist die Berlcksichtigung
dieser Parameter aufgrund des polydispersen Charakters von natirlichen organischen
Wasserinhaltsstoffen analytisch mit einem immensen Aufwand verbunden bzw. nicht durchfiihrbar. Es ist
sinnvoll, Kalibriersubstanzen zu verwenden, die mdglichst ahnliche Eigenschaften mit den zu erwartenden
Inhaltsstoffen der analysierten Probe aufweisen. In Anlehnung an Fuchs (1985/86) flihren die
Kalibriersubstanzen PEG, Saccharide und Glyzerin bei Oberflachenwasser und Abwasserproben zu
sinnvollen nominellen Molmassen und wurden aus diesem Grund in dieser Arbeit fiir die

Molmassenberechnung eingesetzt.

4112 LC-DN-Analyse

Um geloste Stickstoffverbindungen zusatzlich zur LC-DOC-Analyse gelchromatographisch erfassen zu
konnen, wurde eine kontinuierliche Detektionseinheit auf Basis der FlieRinjektionsanalyse fiir geldsten
Stickstoff entwickelt. Die Quantifizierung der Stickstoffspezies erfolgte nach einer nalichemischen UV-
Oxidation zu Nitrat und einer anschlieBenden Reduktion zu Nitrit, welches spektrophotometrisch mittels
eines Azofarbstoffkomplexes bestimmt wurde. Die Bilanzierung der vorliegenden Stickstoffspezies in der
Wasserprobe erfordert eine moglichst vollstandige Umsetzung bei den einzelnen Teilprozesse der
Analysenmethode. Im Hinblick auf zur Charakterisierung organischer und anorganischer
Stickstoffverbindungen in  Wasserproben wurde die Leistungsfahigkeit des DN-Analysesystems

systematisch untersucht.

Optimierung von Empfindlichkeit und Signalstabilitat

Bei der Entwicklung der kontinuierlichen Detektion des geldsten Stickstoffs (DN) gab es hinsichtlich der
MeRempfindlichkeit und Signalstabilitat etliche Probleme zu losen. Beispielsweise traten bei hohen DN-
Konzentrationen (> 10 mg/L) im S&ulenbypal® deutliche Doppelpeaks auf, die auf unzureichende
Vermischungsvorgange von Reagenz und Analyt hindeuteten. In Abbildung 4.16 sind exemplarisch die
Ergebnisse einer dreifachen Injektionen einer hoch stickstoffhaltigen Pyrolyseabwasserprobe (SV1)

dargestellt.

Wie zunéchst angenommen, war die Ursache eine nicht ausreichende Durchmischung von Probe und
Oxidationsmittel vor Eintritt in den UV-Kapillar-Reaktor. Oxidationsmittel und Probe liefen offensichtlich als

getrennte Phasen durch die Kapillare des Reaktors (Abbildung 4.17). Nur an den jeweiligen
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Phasengrenzflachen kam es zu einer Vermischung von Probe und Reagenz, wodurch bei Proben mit
einem hohen Anteil zu oxidierender Substanz eine unzureichende Versorgung mit Oxidationsmittel
wéhrend der UV-Oxidation zu Nitrat resultierte. Die Verwendung von zusatzlich angebrachten
Vermischungseinheiten fiihrte in der Regel zu einer deutlichen Verbesserung, jedoch hatte die Erhéhung
der Dispersion und des Totvolumens bei der gelchromatographischen Analyse eine Verringerung der
Auflésung zur Folge [Kramer 1997]. Die Verringerung des Injektionsvolumens um den Faktor 5 erbrachte
eine weitgehende Reduzierung des Doppelpeakcharakters, jedoch im Fall von gering stickstoffhaltigen

Proben auf Kosten der Bestimmungsgrenze.
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Abbildung 4.16:  Dreifachinjektion einer unverdiinnten Pyrolyseabwasserprobe SV1 (3(N) = 20mg/L,
Probevolumen 500 L, SaulenbypaR)
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Abbildung 4.17:  Vermischungsvorgéange im UV-Reaktor

Um eine bessere Durchmischung der Probe mit dem Oxidationsmittel zu erreichen, wurde die Kapillare des

UV- Reaktors mit Glaskugeln geflillt. Der Durchmesser der Glaskugeln entsprach mit 0,5 mm etwa dem
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halben Kapillardurchmesser. Abbildung 4.18 zeigt schematisch die mit Glaskugeln gefiillte Kapillare. Die
Glaskugeln sorgten sowonhl fir eine radiale als auch axiale Durchmischung der Strémung. Dies bedeutete
zum einen eine verbesserte Durchmischung von Probe und Oxidationsmittel, zum anderen wurde durch die
verénderten Strémungsbedingungen die Bildung einer laminaren Grenzschicht an der Kapillarwand
verhindert. Folglich kam es zu einem verbesserten radialen Stoffaustausch und einer intensiven

Bestrahlung der gesamten Probe.

Glaskugeln

oy
-

Kapillare des
UV-Reaktors

FlieRrichtung

Abbildung 4.18:  Kapillare des UV-Kapillarreaktors befillt mit Glaskugeln

Diese beiden Effekte fiihrten zu einer Steigerung der Oxidationsleistung des Reaktors. Bei der Detektion
trat nur noch ein Peak auf, wobei die Flache unter der Kurve, welche in diesem Konzentrationsbereich
direkt proportional zur gemessenen DN-Konzentration ist, wesentlich gréf3er war (Abbildung 4.19). Damit

konnte der Mel3bereich bis zu einer DN-Konzentration von 0.05 mg/L bis 10 mg/L linearisiert werden.

Das Befilllen der Kapillare mit Glaskugeln hatte jedoch auch Nachteile. Durch das verminderte
Kapillarvolumen wurde die Verweilzeit der Probe im Reaktor um den Faktor von ca. 2 verringert. Dem
wurde begegnet, indem eine zweite, ebenfalls mit Glaskugeln geflillte Kapillare, mit der ersten in Reihe
geschaltet wurde. Eine weitere Folge der Einbringung von Glaskugeln in die Kapillare und der damit
verbundenen verbesserten axialen Vermischung zwischen Probe und Oxidationsmittel war eine hohere
Dispersion des Analysesystems, die sich durch eine Aufweitung des Peaks bemerkbar machte. Trotz der
Verringerung der Peakschérfe wurde jedoch aufgrund der wesentlich verbesserten Oxidationsleistung eine

nachweisstarkere DN-Detektion um ca. Faktor 5 erreicht.
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Abbildung 4.19:
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Dreifachinjektion einer unverdiinnten Pyrolyseabwasserprobe SV1 nach dem Befiillen
der Kapillare mit Glaskugeln (3(N) = 20 mg/L, Probevolumen 500 pL, Sdulenbypal)

Erhebliche Schwierigkeiten traten bei der Langzeitstabilitdt der Reduktorleistung des Cadmium-Reduktors

auf [Liebetanz 1996]. Durch Reste des Oxidationsmittels wurde der Reduktor innerhalb von wenigen

Stunden nahezu vollstandig deaktiviert, wodurch nach jeder Probeninjektion eine Uberpriifung durch

Kalibrierung notwendig war.

Durch die Zudosierung einer hochkonzentrierten Fructoselosung nach der UV-Oxidation wurde eine

nahezu vollstdndige Entfernung des uberschissigen Oxidationsmittels erreicht. Hierbei traten keine

Storungen bei der DN-Detektion auf und die Reduktorleistung blieb wahrend der Injektion von etwa 100

Proben uber mehrere Tage nahezu konstant (Abbildung 4.20).

Abbildung 4.20:
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Langzeitstabilitat der DN-Detektion, ermittelt durch Aufgabe einer 3 mg/L-N KNOs-
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Optimierung der Wiederfindung

Zur Uberprifung der quantitativen Leistungsfahigkeit des LC-DN-Analysesystems wurde die Wiederfindung
von charakteristischen organischen und anorganischen Stickstoffverbindungen ermittelt (Tabelle 4.1). Bei

den Realproben (ABV3, HO16, IS1) standen Daten von Elementaranalysen zur Verfligung.

Bei den untersuchten Stickstoffverbindungen wurden in der Regel Wiederfindungen deutlich oberhalb von
50 % bis nahezu 100% erreicht. Die Wiederfindung von Nitrat und Nitrit lag aufgrund der hohen
Reduktionsleistung des frisch eingesetzten Reduktors erwartungsgemal bei 100 %. Deutliche
Minderbefunde ergaben sich bei den anorganischen Ammoniumsalzen. Diese Minderbefunde von
Ammonium waren zu erwarten, da im allgemeinen die vollstandige Umsetzung von Ammonium zu
Nitrit/Nitrat mittels photochemischer Oxidationsverfahren nicht realisiert wird. Die photochemische
Oxidation von Ammonium kann durch die Einstellung eines definierten pH-Wertes und durch Zugabe von
Katalysatoren (TiO,, Ag", Pt) verbessert werden [House 1962]. Beziiglich der pH-Wert-Abhangigkeit der
photochemischen Ammoniumoxidation gibt es widerspriichliche Ergebnisse. Wahrend bei Takeda und
Fujiwara (1996) eine pH-Wert-Anhebung die photochemische Ammoniumoxidation deutlich verbesserte,

wurde bei House (1962) mit Zunahme des pH-Wertes eine geringere Oxidation von Ammonium gefunden.

Tabelle 4.1: Wiederfindung von stickstoffhaltigen Modellsubstanzen und Realwasserproben

Substanz DNsoll DNist Wiederfindung
in mg/L in mg/L in %
KNOs3 3.00 3.00 100
NaNO: 3.00 3.02 101
(NH4)2S04 10.02 1.01 10
NH4CI 10.31 1.10 11
Harnstoff 1.00 0.99 99
Thioharnstoff 1.02 0.96 94
Glycin 4.00 181 45
Amicase 1.00 0.65 65
Pepton 1.02 0.59 58
Glycin 1.00 0.64 64
L-Glutaminsaure 0.83 0.49 59
Nicotinsaure 1.00 0.85 85
ABV3 FA* 21.24 20.60 97
HO16 G* 8.39 8.20 98
HO16 FA* 5.16 3.90 76
IS1 FA* 13,53 13.55 100

" DN-Gehalt in Anlehnung an die Ergebnisse der Elementaranalyse  (Dez.99)
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Da urspringlich die Idee war, das DN-Analysesystem zusétzlich fir die kontinuierliche DOC-Bestimmung
weiterzuentwickeln, wurde die Oxidationsbedingung im Kapillarreaktor auf einen pH-Wert von < 2
eingestellt. Im Hinblick auf eine hohere Wiederfindung von Ammonium wurde der pH-Wert des
Oxidationsmittels angehoben. Die pH-Wert-Anhebung des Oxidationsmittels erbrachte bei dem

Kapillarreaktor eine deutliche hohere Wiederfindung vom Ammonium (Abbildung 4.21).
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Abbildung 4.21:  Einflu des pH-Wertes des Oxidationsmittels auf Wiederfindung von Harnstoff, Pepton,
Ammoniumsulfat und auf die Signalhéhe von Kaliumnitrat (Okt. 99)

Ein weiterer Vorteil der pH-Wert-Anhebung war die deutlich bessere Signal-Auswertung und eine
Verringerung der Bestimmungsgrenze bei der DN-Detektion (Abbildung 4.22). Dies ist hauptsachlich darauf
zuriickzufiinren, dal? durch héhere pH-Werte bei der Oxidation eine geringere Zudosierung der basischen

Pufferlosung fir die anschlieRende Nitratreduktion erforderlich ist.

In Anlehnung an House (1962) wurde versucht, die photochemische Oxidation von Ammonium bei dem
Kapillarreaktor durch die Zudosierung einer Silbersulfat-Losung weiter zu verbessern. Jedoch konnte keine
hohere Wiederfindung von Ammonium durch die Silbersulfat-Zudosierung festgestellt werden. Der Zusatz
von Silbersulfat bewirkte hingegen eine hohere Langzeitstabilitdt der Cadmiumreduktors, die offensichtlich
durch eine effektivere Zersetzung des uberschiissigen Oxidationsmittels bewirkt wurde. Die pH-Wert-
Anhebung des Oxidationsmittels und die Zugabe von Silbersulfat hatten nur eine geringfiigige Zunahme

der Wiederfindung von den untersuchten stickstofthaltigen Einzelstoffen zur Folge.

Das Problem des Kapillarreaktors, die Stickstoffverbindungen vollstandig zu Nitrat umzusetzen, blieb
bestehen. Dadurch war keine quantitative Bestimmung des Stickstoffgehaltes von Proben mit unbekannter

DN-Zusammensetzung moglich. Insbesondere bei Abwasserproben, die einen hohen Gehalt von
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Ammonium aufweisen, fihrt die Stickstoffbilanz aufgrund der geringen Wiederfindung von Ammonium (<

22 %) zu nicht verwertbaren Mel3ergebnissen.
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Abbildung 4.22:  Kalibrierung mit Kaliumnitrat (500 plInjektionsvolumen, jeweils Dreifachinjektion, pH-
Wert des Oxidationsmittels < 2)

Stickstoffbilanzierung anhand der gelchromatographischen Trennung

Eine DN-Bilanzierung anhand der gelchromatographischen Trennung einzelner Stickstoffspezies konnte
nicht erreicht werden. Die Ergebnisse in Abbildung 4.23a zeigen, dal die Fraktionen Ammonium und
Harnstoff berlagert sind. Auch bei einer Probenaufsalzung mittels einer Konzentratlésung (1 % vol/vol mit
250 g/L KH,PO, und 150 g/L Na,HPO, x 2H,0) entsprechend des Phosphatpuffer-Gehalts des Eluenten
konnte keine saubere Trennung der beiden Stickstoffspezies erzielt werden (Abbildung 4.23b). Jedoch
fihrte die Probenaufsalzung durch die Redu zierung der elektrostatischen Wechselwirkungen des Analyten
mit dem Trenngel zu einer besseren Trennung von Nitrat und Nitrit in Form von charakteristischen
Einzelfraktionen. Eine weitere Steigerung der Interpretierbarkeit der DN-Ergebnisse gelingt durch die
flankierende Untersuchung der Fraktionen des DOC. Werden bei der gelchromatographischen DN- und bei
der DOC-Analyse dieselben chromatographischen Bedingungen eingehalten, kénnen die jeweiligen
Analysenergebnisse direkt miteinander verglichen werden. Die DOC-Chromatogramme kénnen Hinweise
geben, ob es sich bei der jeweiligen Stickstoff-Fraktion um organische oder anorganische

Stickstoffverbindungen handelt.
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Abbildung 4.23:  DN-Chromatogramme der anorganischen Stickstoffspezies ohne (a) und mit (b)
Probenaufsalzung (TSK HW 40S/2, Juli 98)

Am Beispiel einer Zulaufprobe einer kommunalen Klaranlage zeigen in Abbildung 4.24 die
Analysenergebnisse der LC-DOC und LC-DN, dal} es sich bei der dominanten DN-Fraktion aufgrund des
geringen DOC-Signals und der Retentionszeit bei t; = 65 min hauptsachlich um Ammonium handeln muB.
Da diese DN-Fraktion eine relativ breite Verteilung aufweist, liegt die Vermutung nahe, dal} noch weitere

niedermolekulare organische Verbindungen (z.B. Harnstoff: t; = 68 min) vorliegen.
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Abbildung 4.24:  DOC/DN-Chromatogramme einer Rohabwasserprobe (Zulauf) einer kommunalen
Klaranlage (mit Elektrolytanpassung)
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Das relativ hohe DN/DOC-Signalverhéltnis bei der Retentionszeit von t; = 25 min gibt den Hinweis, daf in
der Abwasserprobe hochmolekulare Proteinverbindungen vorhanden sind. Hingegen beinhaltet die DOC-

Fraktion bei der Retentionszeit von t; = 47 min keinen organisch gebundenen Stickstoff.

Zusammenfassend kann festgestellt werden, dal} die LC-DN-Analyse ein sehr informatives MeRverfahren
darstellt. Sie erfaldt die gelosten Stickstoffspezies in einer Probe qualitativ und erlaubt ihre
Charakterisierung. Die Ergebnisse dieser Arbeit zeigen eine unterschiedliche Wiederfindung einzelner
Stickstoffspezies. Eine vollstandige Uberfiihrung aller Stickstoffverbindung zu Nitrit bzw. Nitrat scheint unter
den gegebenen Reaktionsbedingungen unmdglich zu sein. Aus diesem Grund ist eine quantitative
Bestimmung aller Stickstoffspezies mit dieser Methode nicht zu erwarten und es fehlt die Basis fiir eine
zuverlassige spezifizierende Bestimmung des geldsten Stickstoffs. Dennoch kann aber die LC-DN-
Analysemethode sinnvoll eingesetzt werden, um Verénderungen der Zusammensetzung von organischen
und anorganischen Stickstoffverbindungen in Wassern zu erfassen. Das ist fir die Untersuchung und

Verstandnis einer Vielzahl physikalischer, chemischer und biologischer Prozesse hilfreich.

4.1.2 Problematik der Probenaufbereitung

4121 Filtration

Die Abtrennung des partikuldren Anteils in waRrigen Proben ist in mehrerer Hinsicht notwendig und sollte
maoglichst direkt nach der Entnahme der Proben erfolgen. Zum einen werden durch die Abtrennung des
partikularen Anteils die in der Probe enthaltenen Mikroorganismen entfernt (insbesondere bei
Abwasserproben) und es wird folglich die Problematik der mikrobiellen Umsetzung der Inhaltsstoffe
verringert [Kaplan 1994]. Zum anderen setzt die Bestimmung des DOC die Abtrennung des partikuléren
Anteils voraus. Nach den geltenden Regelwerken [DIN 38409-H3 (1983)] umfa3t der DOC diejenigen
Verbindungen, die einen Membranfilter der Porenweite von 0,45 um passieren. Je nach Gehalt des
partikularen Anteils bildet sich wahrend der in der Regel vorgenommenen dead-end Filtration ein
Filterkuchen aus, der eine Veranderung der Filtrationseigenschatft des Filters bewirkt und folglich eine nicht
definierte Abtrennung des partikuléaren Anteils zur Folge haben kann. Da der partikulére organisch
gebundene Kohlenstoff (POC) einen relativ hohen Anteil am gesamten Kohlenstoff (TOC) ausmacht
[Hasselbring 1998, Frimmel 1996, Sontheimer et al. 1986], kann dadurch eine reproduzierbare und

authentische Quantifizierung des DOC (0,45 um) in Frage gestellt sein
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Filtration einer feststoffhaltigen Wasserprobe

Anhand von belebtschlammhaltigen Wasserproben wurde untersucht, inwiefern die Filtration einen Einfluf}
auf das DOC-Analysenergebnis haben kann. Die Ergebnisse der Untersuchung sollten dazu dienen, fur
gelchromatographische DOC-Analysen eine geeignete Filtrationsmethode fiir feststoff-  bzw.
belebtschlammhaltige Proben zu finden. Hierzu wurden Abwasserproben von einer kommunalen
Klaranlage (Belebungsbecken), von einer Betriebsklaranlage eines papierverarbeitenden Unternehmens
(Klaranlagenablauf) und von einer Modellklaranlage (Belebungsbecken), die mit synthetischem Abwasser
versorgt wurde, nach Variation der Filtrationsmethode (Handfiltration, Druckfiltration, geréteintegrierte

online-Filtration), des Filtrationsdrucks und des Filtratdurchsatzes gelchromatographisch analysiert.

In Abbildung 4.25 sind die gelchromatographischen Analysenergebnisse einer hoch-feststoffhaltigen Probe
(TS « 4 g/L) vom Belebungshecken einer kommunalen Kl&ranlage nach unterschiedlichen
Filtrationsbedingungen dargestellt. Zunéachst fallt auf, dafl sich die DOC-Chromatogramme der
Abwasserprobe im hochmolekularen Fraktionsbereich (t; = 20 bis 30 min) erheblich unterscheiden. Hierbei
ist mit Zunahme des Filtrationsdrucks und Filtratdurchsatzes ein hoher Riickhalt des hochmolekularen

DOC von mehr als 50 % festzustellen.

—O— 3 bar (10-20mL

Abwasser DOC-Detektion
(Belebtschlammprobe) (TSK HW 50 S)
— 1 bar (10-20mL hochmolekularer

Fraktionsbereich

—_— — — —

(
—24— 8 bar (10-20mL
—/— 8bar (20-30mL

niedermolekularer

Fraktionsbereich

relative Signalhdhe

Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 4.25:  DOC-Chromatogramme: 0,45 um Filtration einer Belebtschlammprobe aus einer

kommunalen Klaranlage bei unterschiedlichem Filtrationsdruck und Filtratdurchsatz

Der hohere Rickhalt des hochmolekularen DOC mit Zunahme des Filtrationsdrucks kann durch die

Ausbildung einer dichteren Deckschicht aus Belebtschlammflocken auf der Filtermembran erkléart werden
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[Bechtel 2000, Edler 1999, Weigert und Ripperg 1997]. Wahrend der Filtration verdichtet sich offensichtlich
die Deckschicht, wodurch mit Zunahme des Filtratdurchsatzes bei einem konstanten Filtrationsdruck von 8

bar eine hohere Abtrennung des hochmolekularen DOC-Anteils verursacht wird.

Filtration einer gering-feststoffhaltigen Wasserprobe

Bei einem weiteren Versuch wurde eine Belebtschlammprobe aus einer Modellklaranlage bei
unterschiedlichen Filtrationsbedingungen 0,45 um filtriert. In Abbildung 4.26 fallen in Abh&ngigkeit des
Filtrationsdruckes und Filtratdurchsatzes zwei unterschiedliche Effekte auf. Zum einen nahm der DOC bei
hoherem Filtrationsdruck und gleichem Filtratdurchsatz ab. Zum anderen ist bei 1 bar Filtrationsdruck mit
Zunahme des Filtratdurchsatzes eine Zunahme des DOC im niedermolekularen Fraktionsbereich (t; = 40
bis 80 min) festzustellen. Wahrend der Filtration bei einem konstanten Druck von 1 bar verringerte sich der
Filtratdurchsatz bereits nach wenigen mL auf wenige Tropfen pro Minute. Es ist daher anzunehmen, daf3
durch den langsamen Filtratdurchsatz niedermolekulare Stoffe (z.B. organische S&uren, Saccharide) von

der abfiltrierten Belebtschlammdeckschicht freigesetzt wurden.

DOC-Detektion Belebtschlammprobe
(TSK HW 50 S) (Modellklaranlage)

1 bar (10-20mL)
—A— 1 bar (20-30mL)
—0— 3 bar (20-30mL)
—0O— 6 bar (20-30mL)

hochmolekularer
Fraktionsbereich

niedermolekularer
Fraktionsbereich

relative Signalhdhe

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90
Retentionszeit t_ in Minuten
Abbildung 4.26:  DOC-Chromatogramme: 0,45 um Filtration einer Belebtschlammprobe aus einer
Modellklaranlage bei unterschiedlichem Filtrationsdruck und Filtratdurchsatz
Da die Belebtschlammprobe einen relativ niedrigen hochmolekularen DOC-Anteil aufweist, hat in diesem

Fall die Filtration einen geringen Einflul} auf den Riickhalt der hochmolekularen Fraktion bei der DOC-
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Analyse. Jedoch zeigt die Auswertung in Abbildung 4.27, dal3 bei geringerem Filtrationsdruck héhere DOC-

Analysenwerte ermittelt wurden.
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Abbildung 4.27:  Einflu® der Filtrationsbedingung (Filtrationsdruck, Filtratdurchsatz) auf den DOC bzw.
auf den DOC des hochmolekularen Fraktionsbereichs (tr= 20 bis 25 min)

Gegentiber von hoch-belebtschlammhaltigen Proben spielen die Filtrationsbedingungen bei der DOC-
Analyse von gering-feststofthaltigen Abwasserproben (TS < 0.1 g/L) keine wesentliche Rolle. In Abbildung
4.28 zeigen die DOC-Chromatogramme einer vorgeklarten Ablaufprobe von einer Betriebskl&ranlage eines
papierverarbeitenden Unternehmens mit Zunahme des Filtratdurchsatzes bei 3 bar Filtrationsdruck keine

Unterschiede.

DOC-Detektion Gering-feststoffhaltige Probe
(TSK HW 50 S)

(Klaranlagenablauf)

zentrifugiert

—+— 3 bar (20-30 mL)
—A— 3 bar (70-80 mL)
—— 3 bar (170-180 mL)

relative Signalhdéhe
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Abbildung 4.28:  DOC-Chromatogramme: Filtration einer geklarten Ablaufprobe einer kommunalen
Klaranlage bei unterschiedlichem Filtrationsdruck und Filtratdurchsatz

Das nahezu von der Art der Filtration unabhangige Analysenergebnis kann dadurch erklart werden, daf3

sich bei dieser Abwasserprobe durch den geringen Feststoffgehalt keine feste Deckschicht auf der
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Filtermembran ausgebildet hatte. Dadurch ergaben sich bei den unterschiedlichen Filtrationsmethoden

keine signifikanten DOC-Konzentrationsunterschiede (Abbildung 4.29).
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Abbildung 4.29:  Einflu® der Filtrationsbedingung (Filtrationsdruck, Filtratdurchsatz) bei einem 0,45 um
Polycarbonat-Menbranfilter auf den DOC bei einer geklarten Ablaufprobe von einer
kommunalen Klaranlage im Vergleich zu der auf 14 pum filtrierten Ablaufprobe

Online- Filtration

Die Filtrationsbedingungen (Filtrationsdruck, Filtratdurchsatz) wurden in der experimentellen Arbeit
maoglichst konstant gehalten, um vergleichbare und reproduzierbare DOC-Analysenergebnisse zu erhalten.
Um die Probenaufbereitung zusétzlich zu vereinfachen, wurde eine kontinuierliche Filtrationseinheit direkt
in das DOC-Analysesystem integriert (vgl. Kap. 3.2.1) und bei gering-feststofthaltigen Proben eingesetzt.
Die Idee war, den partikularen Kohlenstoff-Anteil einer Probe erst nach der Proben-Injektion mdglichst
reproduzierbar durch konstante Filtrationsbedingungen abzutrennen. Zusétzlich wurde anhand eines
ansteuerbaren Mehrwegeventils versucht, den abfiltrierten organischen Stoffanteil durch eine zeitlich

versetzte Filterriickspilung getrennt zu quantifizieren.

Anhand einer homogenisierten Hefesuspension (durchschnittlicher Partikeldurchmesser von 8 um) wurde
die Anwendbarkeit der kontinuierlichen Filtrationseinheit untersucht (Abbildung 4.30). Hierzu wurde die
Hefesuspension direkt in das DOC-Analysesystem (Dunnfilmreaktor) aufgegeben und der Filter nach
Passieren der Probe riickgesplilt. Die DurchfluRrate des Eluenten wurde wahrend der Filterrlickspulung
mehrmals kurzzeitig verdreifacht (gepulste Riickspilung), um eine méglichst vollstandige Abtrennung des
filtrierten organischen Kohlenstoffanteils vom Filter zu erreichen. Die erste Fraktion bei der Retentionszeit
von t; = 3 min stellt folglich die DOC-Konzentration der filtrierten Probe und die zweite Fraktion bei der

Retentionszeit von t; = 9 min den partikularen organischen Kohlenstoff-Anteil der Hefesuspension dar.
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Abbildung 4.30:  MeRsignal der Kohlenstoff-Detektion einer Hefesuspension (B(TOC) = 10,3 mg/L) nach
einer online-Filtration mit gepulster Filterrtickspilung beim Dinnfilmreaktor. Dargestellt
ist auch das mikroskopische Bild der verwendeten, auf einem Objekttrager getrockneten
Hefezellen (25-fache Vergroferung).

Entgegen den Erwartungen wurde in Abbildung 4.30 ein erheblich geringerer POC-Anteil bestimmt als bei
Vergleichsmessungen mit dem thermischen DOC-Analysegerat (SHIMADzU). Die Auswertung der POC-
Fraktion ergab lediglich ca. 1/45 der erwarteten Peakflache. Der geringe wiedergefundene POC-Anteil
Minderbefund ist einerseits auf die geringe Oxidationsleistung des Dinnfilmreaktors von feststoffhaltigen
Proben zuriickzufiihren (Kap. 2.1.3). Andererseits kann die unvollstdndige Entfernung des abfiltrierten

partikulare Anteils der Hefesuspension von der Filtrationseinheit den POC-Minderbefund erkléren.

Diese Ergebnisse zeigen, dal’ die quantitative Bestimmung des partikuldren Kohlenstoffanteils mit dem
Dinnfilmreaktor und einer gepulsten Filterrlickspllung nicht zu verwirklichen ist. Jedoch sollte es mit Hilfe
der online-Filtration mdglich sein, den partikuléren Kohlenstoff-Anteil der Probe direkt vor der DOC-Analyse
effizient abzutrennen, wobei die Probenvorbereitung vereinfacht werden konnte. Es wurde daher
untersucht, inwieweit eine DOC-Analyse von POC-haltigen Proben reproduzierbar ist, wenn nach jeder

dritten Proben-Injektion der Filter riickgespult wurde.

Die Abnahme der DOC-Konzentration in Abbildung 4.31 in Abhangigkeit von der Anzahl der Injektionen der
Hefesuspension zeigt, daR offensichtlich bei dem frisch eingesetzten Filter zunéchst die Poren der
Filtermembran irreversibel blockiert wurden, was eine héhere Abtrennung der Hefesuspension zur Folge

hatte. Nach einer insgesamt 15-fachen Injektion der Hefesuspension (= 5 Riickspilungen) wurde ein
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nahezu gleichbleibender DOC-Wert festgestellt. Der DOC-Plateauwert liegt jedoch leicht unterhalb der

DOC-Konzentration, die mittels einer Handfiltration ermittelt wurde (in Abbildung 4.31 als gestrichelte Linie

dargestellt).

DOC in mg/L

Abbildung 4.31:
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Meffolge der 3fach-Injektion einer Hefesuspension

Mel3folge einer DOC-Bestimmung von einer Hefesuspension (B(TOC) = 10,3 mg/L) mittels
Dinnfilmreaktor und online-Filtration mit Filterriickspilung eines frisch eingesetzten
Membranfilters (0,45 um). Nach jeder dritten Injektion wurde der Filter riickgesplilt
(gestrichelte Linie: MeRBwert nach Handfiltration)

Direkt im Anschluf? wurde eine Mehrfachbestimmung einer zuvor zentrifugierten Abwasserprobe einer

kommunalen Klaranlage durchgefiihrt. In  Abbildung 4.32 sind die Analysenergebnisse der

belebtschlammhaltigen Probe nach Anwendung einer Handfiltration, einer Druckfiltration und der

geréteintegrierten online-Filtration gegeniibergestellt.

Abbildung 4.32:

8

Klaranlagen-Ablauf (n=4)

DOC in mg/L
N

Handfiltration 3 bar-Filtration Online-Filtration

Ermittelte DOC-Konzentration einer zuvor zentrifugierten Belebtschlammprobe mittels
Handfiltration, Druckfiltration (3bar) und online-Filtration

Gegentiber den vor der Proben-Injektion vorgenommenen Filtrationen wurden in diesem Fall bei der online-

Filtration eine héhere DOC-Konzentration ermittelt. Dies ist moglicherweise darauf zuriickzufiihren, da bei
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der online-Filtration durch den operationell bedingten geringeren Filtratdurchsatz eine geringere
Verblockung der frisch eingesetzten Filtermembran eingetreten war. Ein Vorteil der online-Filtration ist eine
deutlich geringere MeRwertschwankung, was durch die konstanten Filtrationsbedingungen erklért werden

kann.

Fazit

In Anlehnung an diese Ergebnisse wurden bei der Filtration von feststoffhaltigen Proben mdglichst
konstante Filtrationshedingungen eingehalten. Es wurde entweder eine Konstant-Druckfiltration (3 bar)
oder eine geréteintegierte Filtrationseinrichtung verwendet. Um die Gefahr einer Freisetzung von
niedermolekularen organische Stoffen vom bereits abfiltrierten partikuléaren Anteil zu verringern, wurde bei
hoch-festoffhaltigen Proben der partikulare Stoffanteil mittels Zentrifugation oder ,schonender Filtration bei

einer Porenweite von > 10 um abgetrennt.

4.1.2.2 Konservierung

Um mikrobielle Transformationsprozesse in Wasserproben zwischen der Entnahme und Analyse zu
verhindern, ist in den meisten Fallen eine Konservierung der entnommenen Proben notwendig.
Inshesondere bei Wasserproben, die einen hohen Anteil an biologisch leicht verfligharem organischen
Material beinhalten, sind ohne geeignete Probenstabilisierung innerhalb von wenigen Tagen erhebliche

Minderbefunde bei der DOC-Analyse zu erwarten [Rump 1998].

Anhand einer frisch angesetzten synthetischen Abwasserldsung wurde in Anlehnung an die Arbeiten von
Kaplan (1994) und Karlsson et al. (1999) der EinfluR der Konservierungsmethode (Temperatur-
Stabilisierung; Zugabe von Konservierungsstoffen) auf die DOC-Wiederfindung nach einer 15-tagigen

Lagerung der Probe untersucht.

Die Ergebnisse der gelchromatographischen DOC-Analyse in Abbildung 4.33 zeigen, dal3 bei den
angewendeten Temperatur-Stabilisierungsmethoden eine zum Teil erhebliche qualitative und quantitative
Veranderung der Probenzusammensetzung eingetreten ist. Mit einer hoheren Lagerungstemperatur ist
gleichzeitig eine hohere DOC-Abnahme (Abbildung 4.34) festzustellen. Es kann davon ausgegangen
werden, daR insbesondere mikrobielle Abbauprozesse flir den DOC-Riickgang verantwortlich sind [Kaplan
1994). Bei der bei + 20°C gelagerten Abwasserprobe weist die Zunahme der hochmolekularen DOC-
Fraktion bei der Retentionszeit von t; = 20 bis 30 min auf eine Freisetzung von mikrobiell gebildetem

organischem Material hin. Der chromatographierbare synthetische Abwasseranteil der bei Raumtemperatur
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gelagerten Probe wurde bis auf einen refraktaren Anteil vom Leitungswasser (t; = 30 bis 50 min) und

Harnstoff (t; = 68 min) nahezu vollstandig abgebaut.

Synthetisches Abwasser
frisch

nach Lagerung (15 d) bei
—0— -20°C

—A— + 5°C

—O— + 20°C

—sy— Sterilisation (80°C, 2h)
Leitungswasser

relative Signalhdhe

Fraktionen i L
I T |

Flr.2I L

DOC-Detektion
(TSK HW 50 S)

20 30 40

Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 4.33:

DOC-Chromatogramme: Biologische Stabilitat einer synthetischen Abwasserlésung bei

unterschiedlicher Aufbewahrungstemperatur (sterilisierte Probe wurde bei 5°C gelagert)

In Abbildung 4.34 sind die Ergebnisse der fraktionellen Auswertung der gelchromatographischen DOC-

Analyse anhand einer Mehrfachkurvenanpassung und des hydrophoben, nicht chromatographierbaren

Anteils (HOC) dargestellt.
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frisch + 20 °C +5°C -20°C sterilisiert

Abbildung 4.34:

Fraktionelle Zusammensetzung einer synthetischen Abwasserlosung nach einer 15

tagigen Lagerung bei unterschiedlichen Umgebungstemperaturen (Fr. 1: & < 30 min, Fr.
2: tr= 30 bis 44 min, Fr. 3: & > 44 min mittels Mehrfachkurvenanpassung, HOC = DOC-

cDOC))
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Ausgehend von der frisch angesetzten synthetischen Abwasserldsung fallt in der bei - 20°C gelagerten
Probe und bei der sterilisierten Probe eine nahezu gleiche qualitative Veranderung von Fraktion 2 und 3
auf. Offensichtlich wurde infolge des Einfrostens bzw. wahrend der zweistiindigen Sterilisation bei 80°C
niedermolekularer DOC (Fr. 3) gebildet, wodurch eine DOC-Abnahme innerhalb des hoher molekularen
Fraktionsbereichs (Fr. 2) eingetreten ist. Aufgrund der unterschiedlichen experimentellen Bedingungen bei
beiden Konservierungsmethoden ist anzunehmen, dal? es sich bei der qualitativen Verédnderung des DOC
um unterschiedliche Prozesse handelt. Zum einen kann beim Einfrieren eine Ausfallung den Riickgang des
hohermolekularen DOC erklaren, da auch nach dem Auftauen eine deutliche Triibung bei der Probeldsung
festgestellt wurde. Zum anderen konnen bei der Sterilisation Hydrolyse-Reaktionen und

Denaturierungsprozesse die Ursache fiir die qualitative DOC-Verénderung sein.

Die Zugabe von kohlenstoffreien Konservierungsstoffen wie Phosphorséure (pH < 2) oder Enzymgifte wie
Natriumazid (350 mg/L) bzw. Quecksilberchlorid (100 mg/L) [Schlegel 1992] brachte bei der synthetischen
Abwasserlosung keine zufriedenstellende Probestabilitdt (Abbildung 4.35). Die DOC-Zusammensetzung
der frischen Abwasserlosung wurde durch die Konservierungsstoffe selbst nicht beeinfluRt (nicht

dargestellt). Die Veranderungen traten nach der 15-tdgigen Lagerung bei + 5°C auf.

Synthetisches Abwasser DOC-Detektion
(TSK HW 50 S)

frisch

nach Lagerung (15 d/+5°C)
—o0— + Natriumazid (pH 2)
(350 mg/L; H,PO )

—A— + Anséauerung

(pH 2,HPO,)
—O— + Quecksilberchlorid
(100 mg/L)

relative Signalhéhe

Fraktionen

Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 4.35:  DOC-Chromatogramme: Lagerung einer synthetischen Abwasserlésung nach Zugabe
von unterschiedlichen Konservierungsmitteln

Die fraktionelle Auswertung der DOC-Chromatogramme anhand einer Mehrfachkurvenanpassung in

Abbildung 4.36 zeigt bei allen Proben einen merklichen Riickgang des chromatographierbaren DOC-
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Anteils. Weiterhin fallt auf, da bei den angewendeten Konservierungsmethoden eine nahezu gleiche

qualitative und quantitative Veranderung der einzelnen DOC-Fraktion bewirkt wurde.

3
WFrl
25 mFr.2
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c Le OHOC
o .
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o 3
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O |

frisch + HgCl2 + H3PO4 + Azid/H3PO4

Abbildung 4.36:  Fraktionelle Zusammensetzung einer synthetischen Abwasserldsung nach einer 15
tagigen Lagerung nach Zugabe von unterschiedlichen Konservierungsstoffen (Fr. 1: t <
30 min, Fr. 2: tg= 30 bis 44 min, Fr. 3: &z > 44 min mittels Mehrfachkurvenanpassung,
HOC=DOC-cDOC))

Wie in Abbildung 4.37 zusammenfassend dargestellt ist, ergaben nicht alle untersuchten Methoden eine
hinreichend zufriedenstellende Probenstabilisierung der biologisch aktiven Abwasserprobe. Der Zusatz von
Konservierungsstoffen erbrachte keine Garantie fir eine stabile Probenzusammensetzung wahrend einer

Aufbewahrung der Proben bis zu ihrer Analyse.
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Abbildung 4.37:  Ermittelte DOC-Konzentration bei einer 15-tdgigen Lagerung einer synthetischen
Abwasserlésung nach Anwendung von unterschiedlichen Konservierungsmethoden
(helle und dunkle Saulen: Parallelansatze)

Eine weitgehend gleichbleibende Probenzusammensetzung zeigte sich im Fall des Einfrierens bzw. nach

einer ,schonenden“ Sterilisation. Bei diesen beiden Methoden blieb die DOC-Konzentration der
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Abwasserprobe wahrend einer zweiwtchigen Probenlagerung zwar nahezu konstant, jedoch wurde die

DOC-Zusammensetzung qualitativ verandert.

In Anlehnung an diese Ergebnisse wurden die Proben maglichst direkt nach ihrer Entnahme analysiert. Im
Fall einer notwendigen Lagerung wurden die Proben filtriert und portioniert in kleinen Probenflaschchen bei
- 20°C eingefroren [Karlsson et al. 1999]. Es wurde auf den Zusatz von Kon servierungsmitteln weitgehend

verzichtet.

4.1.3 Gelchromatographische Charakterisierung von Rohabwéssern
Anhand der gelchromatographischen Analysemethode wurden Abwasser unterschiedlicher Herkunft und

Zusammensetzung untersucht. Abbildung 4.38 zeigt gelchromatographische DOC/UV,,,/DN-

Analysenergebnisse von Rohabwasserproben aus verschiedenen Kléranlagen (kommunal, industriell,

synthetisch).
(TSK HW 40S/2) Rohabwasser
kommunal
hochrlnolekula.rer
Fraktionsbereich niedermolekularer —o— industriell
Fraktionshereich .
o ---&-- synthetisch
<
‘0
<
© .
c DOC-Detektion
D O —\
(%))
10)
i
« Uv,...-Detektion
o
DN-Detektion
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Abbildung 4.38:  Gelchromatographische DOC/UV,s4nm/DN-Analyse von Abwassern unterschiedlicher
Herkunft (Signalintensitaten entsprechen einer einheitlichen DOC-Konzentration)

Da die DOC-Konzentration der Abwasserproben sich erheblich voneinander unterschieden (3(DOC)= 30

bis 266 mg/L), wurden die Chromatogramme auf dieselbe Peakflache der DOC-Detektion normiert. Wie zu
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erwarten, sind die Chromatogramme der Abwésser aufgrund ihrer unterschiedlichen Herkunft sehr
unterschiedlich. Die breite chromatographische Verteilung an hoch- und niedermolekularen Stoffen zeigt,

dal’ die Abwasserproben eine Vielzahl von unterschiedlichen gel6sten organischen Stoffen beinhalten.

Die quantitative Auswertung der einzelnen charakteristischen DOC-Fraktionsbereiche nach der
Fraktionsschnitt-Methode in  Tabelle 4.2 ergibt, dal der hydrophobe und folglich nicht
chromatographierbare DOC bei den Abwasserproben der Kldranlagen einen relativ groen Anteil
ausmacht. Der chromatographierbare, hydrophile DOC wird bei den Proben hauptséchlich von Stoffen
bestimmt, die im niedermolekularen Fraktionsbereich (< 800 g/mol, bzgl. PEG) bei der Retentionszeit vont,
= 30 bis 90 min eluieren. Demgegentiber ist der hydrophile hochmolekulare DOC-Fraktionsanteil (> 800
g/mol, t; = 22 his 30 min, bzgl. PEG) kleiner als 8 %. Diese Ergebnisse sind mit denen von Confer et al.
(1995) vergleichbar, die bei einem kommunalen Rohabwasser einen niedermolekularen DOC-Anteil (<
1000 g/mol) von etwa 68 % beschreiben. Die relativ geringe UV, -Absorption innerhalb des

niedermolekularen Fraktionsbereichs weist auf geséttigte bzw. aliphatische Verbindungen hin.

Tabelle 4.2: DOC-Bilanzierung (Fraktionschnitt-Methode) bzgl. Abbildung 4.38
Rohabwésser DOC DOCr/ DOCkrr/ DOCkrr/ DOCkrr/ HOC
DOC DOC DOC DOC

in mg/L in % in % in % in % in %
tz in min - (22-30) (30-38) (38-55) (55 - 90)
M,y in g/mol, bzgl. PEG - > 2k 2k - 0.8k 0.8k - 0.15k <0.15k
kommunal 30 8.0 13.1 23.2 15.4 40.3
industriell 266 0.3 2.8 33.1 29.7 34.1
synthetisch 61 2.1 16.8 45.3 14.6 21.3

Die heterogene Zusammensetzung der analysierten Abwasser spiegelt sich erwartungsgemaf auch bei
der Stickstoffdetektion wider. Die DN-Chromatogramme in Abbildung 4.38 zeigen, dal3 bei den Abwassern
eine breite Verteilung von geldsten organischen und anorganischen Stickstoffspezies vorliegen. Geman
der Herkunft des Abwassers ergaben sich deutliche Unterschiede bei der Stickstoffzusammensetzung.
Wéhrend das kommunale bzw. das synthetische Rohabwasser einen relativ hohen Gehalt an
hochmolekularem geldsten organischen Stickstoff bei der Retentionszeit von t; > 38 min und geringe
Nitrat-Konzentrationen bei t; = 55 bis 60 min beinhalten, zeigt das DN-Chromatogramm des industriellen
Abwassers einen uberwiegenden Anteil der anorganischen Stickstoffspezies Nitrat, Ammonium (t; = 68
min) und einen relativ geringen Anteil an hochmolekularen geldsten organischen Stickstoffverbindungen.

Infolge der begrenzten Trennleistung der chromatographischen S&ule und durch die unterschiedliche
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Wiederfindung der einzelnen Stickstoffspezies kann der Stickstoffgehalt der einzelnen Stickstoff-Fraktionen

nur abgeschatzt werden (Kap. 4.1.1.2).

Demnach liegt bei den realen Abwéssern ein relativ hoher Gehalt an Ammonium vor. Zusétzlich wurde bei
dem kommunalen und erwartungsgemall bei dem synthetischen Abwasser Harnstoff im

Konzentrationshereich von mehreren mg/L bestimmt.

Neben der herkunftsbedingten Unterschiede unterliegt die Zusammensetzung des Rohabwassers in der
Regel einer erheblichen zeitlichen Heterogenitat. Die gelchromatographischen Analysenergebnisse einer
Langzeituntersuchung eines kommunalen Kléranlagenzulaufs in Abbildung 4.39 und Abbildung 4.40
veranschaulichen, dal bei den zu unterschiedlichen Zeitpunkten entnommenen Abwasserproben sowohl

quantitative als auch qualitative Unterschiede innerhalb des gesamten DOC-Fraktionsbereichs vorliegen.

30 o DOC-Detektion Rohabwasser
(TSK HW 40 S/2) (kommunale Klaranlage
23.03. (12Uhr)
25 A // —— 31.03. (9 Uhr)
—O— 02.04. (9 Uhr)
—A— 15.04. (9 Uhr)

41 —o— 21.04. (10Uhr)

A\
\\

—<— 02.09. (10Uhr)

relative Signalhéhe

Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 4.39:  DOC-Chromatogramme von Rohabwassern einer kommunalen Klaranlage an
unterschiedlichen Tagen

Die gelchromatographischen Analysenergebnisse charakterisieren die tageszeitlichen und wetterbedingten
Schwankungen der Zusammensetzung des Kl&ranlagenzulaufs. Beispielsweise weist die am 2.9.
entnommenen Rohabwasserprobe aufgrund des vorangegangenen Trockenwetters eine héhere DOC-
Konzentration auf als die am 21.4. entnommene Probe. Die qualitative Beschaffenheit
(chromatographisches Verteilungsmuster) beider Abwasserproben ist hierbei sehr &hnlich. Dies kann

dadurch erklart werden, dal’ beide Proben zur gleichen Tageszeit enthommen wurden.
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Demgegeniber liegt bei der Abwasserprobe vom 23.3. ein deutlich anderes chromatographisches
Verteilungsmuster vor, was durch einen héheren Anteil von niedermolekularen Stoffen (t; > 45 min) erkannt
werden kann. Die erhebliche Zunahme der niedermolekularen Stofffraktion, insbesondere von Harnstoff (t;
=68 min), kann auf die morgendliche einwohnerspezifische Mehreinleitung (,Morgentoilette®) zurtickgefiihrt
werden [Kunz 1995, Koppe und Stozek 1990]. Da bei dieser Kl&ranlage nahezu ausschlief3lich kommunale
Einleiter vorhanden sind, ist die Auswirkung von industriellen Einleitungen auf die Abwasserbeschaffenheit
als gering zu bewerten. In Anlehnung an die Ergebnisse in Tabelle 4.2 ergab die fraktionelle DOC-
Bilanzierung in Abbildung 4.40 auch bei dem Rohabwasser einer anderen kommunalen Klaranlage einen

relativ geringen Anteil an hydrophilem hochmolekularen organischen Material (Fraktion 1).

40
OHOC
35 - mFr.4 (<0.15k g/mol)
HOC O Fr.3 (0.8k-0.15k)

30 - mFr.2 (2k-0.8k)
— WFr.1 (>2k g/mol)
> 25
(S
£ 201 |Fr4
3
= 15 -

101 |Fr3

23.03. 31.03. 02.04. 15.04. 21.04. 02.09.

Abbildung 4.40:  DOC-Bilanzierung (Fraktionschnitt-Methode) bzgl. Abbildung 4.39

Der Hauptanteil der gelésten organischen Matrix der analysierten Rohabwasser ist in erster Linie durch den
niedermolekularen (Fraktion 3: < 800 g/mol) und den hydrophoben, nicht chromatographierbaren DOC
(HOC) bestimmt. Es wird allgemein angenommen, daf} es sich bei Fraktion 3 hauptsdchlich um
niedermolekulare Sauren und Poly- bzw. Monosaccharide handelt, die charakteristisch eine geringe
UV,.,.m-Absorption aufweisen. Bislang sind jedoch, offensichtlich mangels der zur Verfligung stehenden
Analysemethoden und aufgrund der komplex und heterogen zusammengesetzten Rohabwassermatrix, nur
wenige detaillierte und weiterflihrende Untersuchungen bekannt [Barker und Stuckey 1999]. Nicht nur
aufgrund der angewandten unterschiedlichen Analysemethoden sondern durch die herkunftsbedingte und
auch zeitliche Heterogenitat der Abwasserinhaltsstoffe sind in der Literatur keine einheitlichen Ergebnisse

abzuleiten.
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Wie in Abbildung 4.38 und Abbildung 4.39 dargestellt, erbringt die gelchromatographische Analyse
aufgrund der heterogenen Zusammensetzung des Abwassers und der begrenzten Trennleistung der Saule
keine Auflosung von einzelnen Stoffen. Jedoch ist anhand des spezifischen ,Fingerprints* und durch die
Einteilung der Chromatogramme in definierte Fraktionen eine qualitative Charakterisierung der

Abwasserkomponenten und ihres Eliminationsverhaltens wahrend der biologischen Behandlung mdglich.

4.1.4 Gelchromatographische Charakterisierung der Abwasserbehandlung

Es wird allgemein davon ausgegangen, dal die (qualitativen) Unterschiede der
Rohabwasserzusammensetzung auch eine unterschiedliche Zusammensetzung nach der hiologischen
Reinigung zur Folge haben. Prinzipiell sind im gereinigten Abwasser einerseits Abbauprodukte (Metabolite)
und verbleibende refraktare bzw. biologisch schwer abbaubare Stoffe enthalten. Andererseits kénnen bei
der biologischen Abwasserbehandlung Anteile der von der Klaranlage gebildeten Biomasse freigesetzt
werden. Der analytische Nachweis, ob der nach der biologischen Reinigung verbleibende Stoffanteil vom
Abwasser selbst oder von der Biomasse stammt, ist bislang analytisch schwierig zu realisieren [Barker und
Stuckey 1999]. Die Entstehung und Freisetzung von geldsten organischen mikrobiellen Abbauprodukten
(DOMP) bei der biologischen Abwasserbehandlung wurde bereits von Grady et al. (1972) postuliert. Es gibt
in neuerer Zeit mehrere Arbeiten, die den DOMP quantitativ eine immer wichtigere Rolle bei Klaranlagen-
Ablaufen zusprechen [Barker und Stuckey 1999, Frimmel et al. 1998]. Die freigesetzte Menge kann im
DOC-Konzentrationsbereich von mehreren mg/L liegen und somit einen wesentlichen Anteil an der
Restkonzentration im Klaranlagenablauf ausmachen [Chudoba 1984]. Aus diesem Grund sollte nicht nur
die effiziente Elimination der eingeleiteten Stoffe angestrebt werden, sondern auch eine mdglichst geringe
Freisetzung von DOMP. Anhand mehrerer Abwasser unterschiedlicher Herkunft wurde die Rolle der DOMP

und des refraktéren Stoffanteils bei der biologischen Abwasserreinigung untersucht.

Kommunales Abwasser

Das gelchromatographische Analysenergebnis des Zu- und Ablaufs einer kommunalen Klaranlage
veranschaulicht, daR keine vollstandige Entfernung der organischen Abwasserinhaltsstoffe erzielt wurde
(Abbildung 4.41). Die refraktare und vom Belebtschlamm der Anlage bedingte DOC-Restkonzentration des

gereinigten Abwassers betrug etwa 15 % bezogen auf die DOC-Konzentration des Rohabwassers.

Bei der biologischen Behandlung wurde selektiv der DOC-Anteil des niedermolekularen Fraktionsbereichs

fast vollstandig eliminiert. Demgegeniber ist bei der Ablaufprobe eine DOC-Zunahme innerhalb des
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hochmolekularen Fraktionsbereichs (t; < 30 min, entsprechend > 2000 g/mol bzgl. PEG) festzustellen. Es
ist anzunehmen, dal® der hochmolekulare DOC vom Belebtschlamm der Kléranlage freigesetzt wurde.
Hierbei konnte es sich um mikrobiell synthetisierte extrazellulare Heteropolysaccharide handeln [Barker
und Stuckey 1999]. Die Zunahme des DN-Signals im hochmolekularen Fraktionsbereichs weist darauf hin,
dal3 offensichtlich stickstofthaltige hoher molekulare Strukturbestandteile von Zellen bzw. vom
Belebtschlamm (z.B. Proteine) freigesetzt wurden. In den Arbeiten von Bissen et al. (1997) und Urbain et
al. (1998) wurden nach der biologischen Abwasserbehandlung ebenfalls peptid- und proteinhaltige Stoffe
nachgewiesen. Die Elimination von organischen Stickstoffverbindungen der Retentionszeit von t; = 30 bis
45 min liegt unterhalb von 50 %. Die relativ hohe Nitratkonzentration im Kl&ranlagenablauf (DN-Fraktion in
Abbildung 4.41 bei der Retentionszeit von t; = 58 min) zeigt ferner, dal} bei der Klaranlage offensichtlich
eine geringe Denitrifikationsleistung erzielt wurde. Weiterhin finden sich Restkonzentrationen an

Ammonium (t; = 68 min) im Klaranlagenablauf.
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Abbildung 4.41 DOC/UVasnm/DN-Chromatogramme von einer Zu- und Ablaufprobe einer kommunalen
Klaranlage bei Trockenwetterabflul

Wie die Ergebnisse der fraktionellen Auswertung in Tabelle 4.3 zeigen, nimmt die Freisetzung von
hochmolekularen DOMP bei der DOC-Restkonzentration des Klaranlagenablaufs eine wichtige Rolle ein.
Bezogen auf die DOC-Restkonzentration des Klaranlagenablaufs liegt der DOC-Anteil von DOMP mit ca.
0,9 mg/L bei mehr als 10 %.
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Tabelle 4.3: DOC-Bilanzierung (Fraktionschnitt-Methode) und biogen bedingte Abnahme der UVasanm-
Absorption (BSAK) bzgl. Abbildung 4.41
Kommunale Klaranlage (NRT, TrockenwetterabfluR)
DOC DOCr/ DOCrr/ DOCkrr/ DOCkr/ HOC | BDOC | BSAK
DOC DOC DOC DOC
in mg/L in % in % in % in % in % in % in %
t, in min (22-30) | (30-38) (38 - 55) (55 - 90)
M,y in g/mol >2k 2k-0.8k 0.8k-0.15k <0.15k
Zulauf 86.9 0.6 4.1 28.3 13.1 53.9
Ablauf 12.7 10.6 24.1 27.3 16.3 21.7 85.4 52.7

Die Bildung und Freisetzung von hochmolekularen Polysacchariden in biologischen Klaranlagen und ihre
Rolle als DOMP wurde bereits in mehreren Arbeiten beschrieben [Barker und Stuckey 1999]. Hierbei zeigte
sich, daR zelleigene Polymere (wie zum Beispiel Nukleinséuren, Phospholipide) in der Regel leicht
mikrobiell abgebaut werden koénnen. Demgegenlber weisen offensichtlich  extrazellulare
Heteropolysaccharide eine geringe Abbaubarkeit auf, wodurch sich diese als ,refraktare* Substanzen im
Ablauf einer biologischen Abwasserbehandlung anreichern [Namour und Miller 1998, Hejzlar und
Chudoba 1986a, 1986b]. Frihere Untersuchungen von Link et al. (1989) ermittelten bei Abldufen von
kommunalen Klaranlagen einen Anteil des hochmolekularen DOMP von 24 % bis 60 % im Mittel 45 %. Die
geringe Abbaubarkeit dieser hochmolekularen Stoffe, die sich chemisch von Huminstoffen unterschieden,

wurde mittels Langzeit-BSB-Messungen festgestellt [Link et al. 1989].

Die gegentlber der Zulaufprobe geringe bzw. nahezu unveranderte UV,,,-Absorption der Ablaufprobe in
Abbildung 4.41 zeigt, daB in der Klaranlage selektiv organische Abwasserinhaltsstoffe mit aliphatischen
bzw. geséttigten Bindungsverhaltnissen entfernt wurden. Dadurch verbleiben im Kl&ranlagenablauf
refraktdre Stoffe, die eine hohe UV-Absorption aufweisen und in der Regel im hochmolekularen
Fraktionsbereich (28 min < t; < 40 min) eluieren. Die geringe Abnahme der UV,,.,-Absorption bei dem
Retentionszeitbereich von t; = 25 bis 35 min |aRt darauf schlieBen, daR die Eigenschaft dieses ,refraktaren*
DOC-Anteils mit den Eigenschaften von Humin- und Fulvins&uren vergleichbar ist [Huber und Frimmel

1991b].

Untersuchungen zum Huminstoffanteil im kommunalen Klaranlagenablauf

Um weitere Informationen Uber den refraktaren Huminstoffanteil in der DOC-Restkonzentration des

Klaranlagenablaufs zu erhalten, wurde bei einer Ablaufprobe der Klaranlage die operationell definierten
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Huminsdure-, Fulvinséure- und Nicht-Huminstoff-Anteile isoliert. Die Isolierungsmethode lehnt sich an die
Isolierungsmethode von Mantoura und Riley (1975) und Aiken und Leenheer (1993) an und ist bei Frimmel
und Abbt-Braun (1999) ausfiihrlich beschrieben. Die DOC-Massenbilanz der Einzelisolate ergab einen
Anteil der Nicht-Huminstoffe von 71 %. Der isolierte Humin- und Fulvinsaure-Anteil belief sich auf 3 % bzw.
12 %. Der DOC-Verlust an den verwendeten Trennmaterialien (XAD-8 und einem Kationenaustauscher)

war weniger als 15 %.

Qualitativ zeigen die Chromatogramme in Abbildung 4.42, ausgehend von einer breiten Verteilung
innerhalb des Retentionszeitbereichs von t; = 22 bis 45 min bei der Ablaufprobe (ABV3), eine deutlich
unterschiedliche DOC-Verteilung bei den einzelnen praparativ gewonnenen Huminstoff- bzw. Nicht-

Huminstoff-Isolaten.
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Abbildung 4.42:  DOC/UVassm-Chromatogramme eines kommunalen Klaranlagenablaufs (ABV3) und der
praparativ gewonnenen DOC-Einzelfraktionen: Huminsaure (HA), Fulvinsaure (FA), und
Nicht-Huminstoffen (NHS) (DOC-Detektion: dicke Linie, UVasanm-Detektion: diinne Linie)

Das Chromatogramm des Nicht-Huminstoff-Isolats (ABV3 NHS) unterscheidet sich qualitativ von dem der
Ablaufprobe (ABV3) lediglich im ,mittleren* Fraktionsbereich bei der Retentionszeit von t; = 29 bis 40 min.
Dieser DOC-Anteil findet sich bei diesem ,mittleren” Fraktionsbereichs (t; > 29 min) des Huminsaure-Isolats
(ABV3 HA) wieder. Bei dem Fulvinsaure-Isolat (ABV3 FA) liegt der Hauptanteil der DOC-Fraktionen bei
etwas langeren Retentionszeiten (t; * 32 min) und ist nominell kleiner als der Hauptanteil der DOC-Fraktion

des Huminséure-Isolates. Die fraktionelle Auswertung der DOC-Chromatogramme in Tabelle 4.4 faflt
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zusammen, daR bei den beiden Huminstoff-Isolaten die Fraktionen 1 und 2 einen deutlich hoheren Anteil
am DOC haben (52 % bzw. 67 %) als bei der urspriinglichen Ablaufprobe und dem NHS-Isolat (46 % bzw.
40 %). Da die Huminstoff-Isolate etwa 15 % des DOC der Ablaufprobe ausmachen, wird die
Molmassenverteilung der Ablaufprobe hauptsachlich durch die NHS bestimmt. Ebenso wird der
hochmolekulare DOC-Anteil (t; < 29 min, < 2000 g/mol bzgl. PEG) der Ablaufprobe insbesondere durch die
NHS charakterisiert.

Tabelle 4.4: DOC-Anteile der Einzelfraktionen (Fraktionschnitt-Methode) bzgl. Abbildung 4.42
ABV3 (kommunaler Klaranlagenablauf)
DOC/ DOCr/ DOCkrr/ DOCrr/ DOCkrr/ HOC
DOCoriginal DoC DoC DoC DOC

in % in % in % in % in % in %
tz in min - (22 - 30) (30-38) (38 - 55) (55 - 90)
M,y in g/mol - > 2k 2k-0.8k | 0.8k-0.15k <0.15k
Original 100 16 30 27 12 15
HA-Fraktion 3 37 30 19 5
FA-Fraktion 12 11 41 35 10 3
NHS-Fraktion 71 15 25 29 8 23

Die Chromatogramme in Abbildung 4.41 verdeutlichen, dal3 beide Huminstoff-Isolate im Vergleich zur
Originalprobe und zu dem Nicht-Huminstoff-Isolat eine relativ hohe UV,,,-Absorption aufweisen. Dadurch
tragen sie trotz des geringeren DOC-Anteils deutlich zur UV-Absorption der Ablaufprobe bei. Normiert auf
die DOC-Konzentration ergeben sich bei den Huminstoff-Isolaten ABV3 HA und ABV3 FA eine spezifische
UV,epm-Absorption (UV e, /DOC-Verhéltnis) von 3,74 L/(mgem) und 2,63 L/(mgem). Diese Werte sind um
etwa 1 his 2 L/(mgem) geringer als bei Isolaten, die aus natirlichen und anthropogen unbelasteten
Oberflachengewassern gewonnen wurden [Frimmel und Abbt-Braun 1999, Ohlenbusch et al. 1998, Huber
1992, Aiken et al. 1985]. Die Huminstoff-Isolate der Abwasserprobe unterscheiden sich folglich strukturell
von denen natirlichen Ursprungs. Sie weisen eine geringere nominelle Molmasse auf und beinhalten einen
geringeren Anteil an aromatischen und ungesattigten Bindungsstrukturen. Die Rolle der mikrobiellen
Umsetzung auf die Zusammensetzung des refraktaren Anteils von Abwasser und auf die Bildung von
Huminstoffen 1Rt sich durch die spezifische UV, ,-Absorption darstellen [Hesse und Frimmel 1999,
Huber und Frimmel 1996]. Die in dieser Arbeit untersuchten biologisch unbehandelten kommunalen
Abwésser weisen in der Regel eine spezifische UV,g,,-Absorption von < 1 L/(mgem) auf, wohingegen bei
den Abwasserproben nach der biologischen Aufbereitungsstufe der Absorptionsparameter bei 1 bis 2

L/(mgem) liegt. Die Zunahme der spezifischen UV, ,-Absorption zeigt an, dal} bei dem biologischen
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Abbauprozessen bevorzugt diejenigen organischen Abwasserinhaltsstoffe eliminiert werden, die einen
geringen Anteil an aromatischen und ungeséttigten Bindungsstrukturen aufweisen. Der refraktére Anteil
des biologisch behandelten Abwassers beinhaltet Verbindungen, die zunehmend mit den chemischen

Eigenschaft von Huminstoffen charakteristisch sind [Namour und Mller 1998, Gilbert 1988].

Zusammenfassend 4Rt sich mittels der fraktionellen Kohlenstoffanalyse der Huminstoff-Anteil bei einer
Abwasserprobe aufgrund der breiten chromatographischen Verteilung der organischen Matrix und wegen
der begrenzten Trennleistung der Gelséule nicht direkt bestimmen. Um den Huminstoff-Anteil quantifizieren
zu konnen, ist daher eine praparative Fraktionierung in einzelne experimentell definierte Fraktionen und
eine weitergehende Analyse der einzelnen Isolate notwendig. Die Ergebnisse der Ablaufprobe von einer
kommunalen Klaranlage zeigen, dafl3 anhand der Molmassenverteilung und der hohen UV,,,-Absorption

huminstoffcharakteristische Verbindungen im refraktaren DOC des Klaranlagenablaufs enthalten sind.

Industrielles Abwasser

Im Vergleich zur kommunalen Abwasserbehandlung liegt bei der Behandlung von Chemieabwassern in der
Regel eine andere Abwassersituation vor. Durch kurzzeitiges Einleiten von Einzelsubstanzen werden an
die Funktionsweise industrieller Klaranlagen hohere Anforderungen gestellt als an Klaranlagen, die
hauptséchlich kommunales Abwasser behandeln. Eine kurzzeitige extreme Veranderung der
Belastungssituation kann sich bei einer Kl&ranlage auch langfristig auf die Bildung und Freisetzung von
DOMP auswirken [Barker und Stuckey 1999]. Auch wenn den DOMP bei der DOC-Restkonzentration beim
Klaranlagenablauf eine wichtige Rolle zukommt, steht bei der Minimierung der DOC-Restkonzentration
meist eine moglichst hohe Kapazitat und Effizienz der biologischen Stufe gegentiber zur Elimination von

StoRRbelastungen im Vordergrund [Namour und Miller 1998].

Bei einer ,gewohnlichen” Belastungssituation wurden eine 24-h-Tagesmisch-Zulaufprobe und -Ablaufprobe
einer Klaranlage eines Chemiebetriebes gelchromatographisch analysiert (Abbildung 4.43). Die hohe
Eliminationsleistung der betriebseigenen Klaranlage des Chemiebetriebes zeigt sich durch die nahezu
vollstdndige Elimination der gelsten organischen Kohlenstoff- und Stickstoffverbindungen. In der
Klaranlage wurde der im Rohabwasser vorliegende relativ hohe Nitrat-Anteil (t; = 50 bis 58 min) fast
vollstandig entfernt. Beim Klaranlagenablauf blieb eine hohe Restkonzentration von Ammonium (t; = 68

min).
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Abbildung 4.43:  DOC/UV2s4nm/DN-Chromatogramme von einer Zu- und Ablaufprobe einer industriellen
Klaranlage

Hinsichtlich der fraktionellen Ver&nderung der organischen Abwasserinhaltsstoffe vor und nach der
biologischen Behandlung des industriellen Abwassers zeigt Tabelle 4.5 ein dhnliches Bild wie bei der
biologischen Behandlung von kommunalem Abwasser (Tabelle 4.3). Der hohermolekulare DOC-Anteil
(Fraktion 1 und 2, entsprechend > 800 g/mol bzgl. PEG) ist bei beiden Abwéssern nach der biologischen
Behandlung um das 6-fache hoher als im Rohabwasser. Das bedeutet, daR insbesondere der
niedermolekulare DOC-Anteil des industriellen Abwassers biologisch eliminiert wurde. Der
niedermolekulare DOC-Anteil verringerte sich wahrend der biologischen Behandlung von 63 % auf ca. 49
%. Die im Vergleich zum DOC geringe Abnahme der UV,,,,-Absorption (BSAK) zeigt, dal inshesondere
organische Kohlenstoffverbindungen eliminiert wurden, die aliphatische Bindungssysteme aufweisen. Die
Freisetzung von hochmolekularem DOMP spielt bei industriellen Kl&ranlagen im Vergleich zur kommunalen
Klaranlage beziiglich der DOC-Restkonzentration im Klaranlagenablauf eher eine untergeordnete Rolle.
Anhand der gelchromatographischen Analyse kann die Bildung von hochmolekularen DOMP aufgrund des

hohen DOC-Anteils der niedermolekularen Fraktion (t; > 38 min) nicht aufgeldst werden.
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Tabelle 4.5: DOC-Bilanzierung (Fraktionschnitt-Methode) bzgl. Abbildung 4.43
Industrielle Klaranlage
DOC DOCkr/ DOCrr/ DOCkrr/ DOCkrr/ HOC | BDOC | BSAK
DOC DOC DOC DOC

in mg/L in % in % in % in % in % in % in %
tz in min (22-30) (30-38) (38-55) (55 -90)
M,y in g/mol > 2k 2k - 0.8k 0.8k - 0.15k <0.15k
Zulauf 266.3 0.3 2.8 33.1 29.7 34.1
Ablauf 274 2.9 18.0 25.8 22.8 30.5 89.7 61.7

Synthetisches Abwasser

Uber die Veranderung der molekularen Zusammensetzung des synthetischen Abwassers bei
Laborklaranlagen ergaben die bisherigen Ergebnisse kein einheitliches Bild [Barker und Stuckey 1999]. So
bestand bei dieser Untersuchung der refraktare Anteil des synthetischen Abwassers nach der biologischen
Behandlung in einer Labor-Belebtschlammanlage gegeniiber dem realen Abwasser (iberwiegend aus
niedermolekularen Substanzen (< 1000 g/mol). Im Gegensatz dazu ergab sich bei einer mit synthetischem
Abwasser halbkontinuierlich betriebenen Modellklaranlage ein hochmolekularer DOMP-Anteil (> 700 g/mol)
von mehr als 60 % [Chudoba 1984]. Wiederum wurde bei der Versorgung eines diskontinuierlichen
betriebenen Sequencing Batch Reaktors (SBR) mit synthetischem Abwasser ein grof3er Anteil an
niedermolekularen DOMP gefunden [Pribyl et al. 1997]. Diese Diskrepanz der Forschungsergebnisse mag
einerseits die Folge der unterschiedlichen Betriebsweisen der Laboranlagen sein. So wurde bei einer
kontinuierlich mit synthetischem Abwasser durchflossenen Laboranlage insgesamt eine hthere Menge von
niedermolekularen DOMP nachgewiesen als bei dem SBR-Verfahren. Zum anderen sind die Unterschiede

auf unterschiedliche Analysentechniken zuriickzufiinren.

Die biologische Umsetzung von synthetischem Abwasser in Anlehnung an DIN 38412 -L24 wurde bei einer
dreistufige Modellklaranlage (vgl. Kap. 3.3.1) untersucht, die mdglichst nahe an den realen
Betriebsbedingungen einer kommunalen Kléranlage angepasst wurde. Die gelchromatographischen
Analysenergebnisse einer Beprobung des Zu- und Ablaufs der Modellklaranlage nach einer
Konditionierungsphase von mehreren Monaten sind in Abbildung 4.44 dargestellt. Bei einer
Belebtschlammkonzentration von ca. 1,5 gTS/L wurde bei der Modellklaranlage eine DOC-Elimination von
95 % erreicht (Tabelle 4.6). Die DN-Chromatogramme in Abbildung 4.44 zeigen eine nahezu vollstandige
Entfernung der organischen Stickstoffverbindungen bzw. der Abwasserkomponente Harnstoff (t; = 65 min).

Bei der Stickstoffumsetzung wurden Nitrat und Ammonium gebildet, die bei der Ablaufprobe bei der
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Retentionszeit von t; = 52 min bzw. t; = 64 min eluieren. Die relativ hohe Ammoniumkonzentration in der
Ablaufprobe &Rt darauf schlieRen, dal? im Belebungsbecken der Modellklaranlage keine Nitrifikation

eingesetzt hatte.
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Abbildung 4.44:  DOC/UVzs4nm/DN-Chromatogramme von einer Zu- und Ablaufprobe einer mit
synthetischen Abwasser betriebenen Modellklaranlage

Die Abnahme der UV,,,-Absorption von 66 % ist trotz der nahezu vollstandigen Elimination der
organischen Abwasserinhaltsstoffe (96 %) bemerkenswert gering. Da die Einzelkomponenten des
synthetischen Abwassers nur eine geringe UV,,.-Absorption aufweisen, wird die vorhandene UV,g,,.-
Absorption bei der Ablaufprobe hauptséchlich durch den Huminstoff-Anteil des Leitungswassers gepragt,

das zur Herstellung des synthetischen Abwassers verwendet wurde.

Tabelle 4.6: DOC-Bilanzierung (Fraktionschnitt-Methode) bzgl. Abbildung 4.44
Modellklaranlage (synthetisches Abwasser)
DOC DOCkr/ DOCkrr/ DOCrr/ DOCkrr/ HOC | BDOC | BSAK
DOC DoC DoC DoC

in mg/L in % in % in % in % in % in % in %
tz in min - (22 - 30) (30-38) (38 - 55) (55 - 90)
M,y in g/mol - > 2k 2k - 0.8k 0.8k - 0.15k <0.15k
Zulauf 61.1 2.1 16.8 45.3 14.6 21.3
Ablauf 2.6 15.7 20.4 28.9 6.4 28.5 95.7 66.3
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Im Gegensatz zu den Ergebnissen von Klopp und Koppe (1990) ergibt die fraktionelle Auswertung in
Tabelle 4.6 eine selektive Abnahme des niedermolekularen DOC-Anteils (< 800 g/mol) des synthetischen
Abwassers bei der Modellklaranlage von 60 % auf 35 %. Die hochmolekulare DOC-Fraktion wurde von 1,3
mg/L um 0,9 mg/L verringert. Eine Freisetzung von DOMP vom Belebtschlamm kann bei dieser Beprobung
der Modellklaranlage anhand der gelchromatographischen Analysenergebnisse nicht festgestellt werden.
Jedoch konnte beobachtet werden, daR zum Teil Stressfaktoren, die durch Verénderung der
Abwasserzusammensetzung verursacht wurden, zu einer mel3baren Freisetzung von hochmolekularem
DOMP flihrten.

Es gibt Hinweise, dal} Reaktortyp, Biomassenkonzentration und Verweilzeit der Abwasserprobe im Reaktor
einen wesentlichen EinfluR auf die Bildung von DOMP haben [Marquet et al. 1999]. Es wird angenommen,
dal3 die hochmolekularen DOMP infolge von Autoxidations- oder Lyseprozessen vom Zellmaterial des
Belebtschlamms freigesetzt werden [Barker und Stuckey 1999]. Ferner wurde festgestellt, dall unter
anaeroben Milieubedingungen der Anteil von freigesetzten niedermolekularen DOMP hoher ist als unter
aeroben Bedingungen. Dies kann nur bedeuten, dall unter anaeroben Bedingungen mehr
niedermolekulare organische S&uren freigesetzt wurden als unter den aeroben [Schlegel 1992].
Beobachtungen (iber einen langeren Versuchszeitraum haben gezeigt, dal’ der im synthetischen Abwasser
enthaltene Harnstoff in der Modellklaranlage und bei den Biofilm-Reaktoren erst nach einer l&ngeren
Adaptionszeit von mehreren Wochen eliminiert wurde (Kap. 4.2.2). Bei instabilen Betriebsverhéltnissen
konnten bei diesen Testsystemen stets Harnstoff im Ablauf gefunden werden. Es ist daher zu vermuten,
dal} bei den Experimenten, die einen hohen niedermolekularen Anteil zum Ergebnis hatten, die
Abwasserkomponente Harnstoff nicht vollstdndig abgebaut wurde. Sie wurde deshalb bei den

niedermolekularen DOMP mit erfafit.

Zusammenfassend zeigt Abbildung 4.45 eine Gegenlberstellung der DOC-Fraktionsanteile der
untersuchten Zu- und Ablaufproben der unterschiedlichen Klaranlagen. Bei den Kl&ranlagen wurde generell
eine hohe Reinigungsleistung bezlglich der DOC-Elimination erzielt. Bei den Zulaufproben stellen die
niedermolekularen Stoffe (< 800 g/mol) den dominierenden DOC-Anteil. Der wesentliche Abbau findet
innerhalb des niedermolekularen Fraktionsbereichs statt. Es kommt charakteristisch zu einer Zunahme des
hochmolekularen DOC-Anteils im Klaranlagenablauf, der eine hohe spezifische UV, ,-Absorption
aufweist. Die Freisetzung von hochmolekularem DOMP (> 2000 g/mol bzgl. PEG) konnte nur bei der

kommunalen Klaranlage aufgezeigt werden.
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Abbildung 4.45:  Gegenliberstellung der DOC-Fraktionsanteile bei Zu- und Ablaufproben von
unterschiedlichen Klaranlagen (DOC-Anteile sind auf die jeweilige DOC-
Zulaufkonzentration bezogen, im Vordergrund sind die Ablaufwerte dargestellt)

Untersuchungen zum hochmolekularem DOMP

Die Freisetzung des hochmolekularen DOC bei der biologischen Reinigung von Abwasser ist offensichtlich
mit dem Belebtschlamm der Kl&ranlage in Zusammenhang zu bringen [Barker und Stuckey 1999]. Mittels
walrigen Schlamm-Extraktionsexperimenten wurde untersucht, inwieweit zelleigene bzw. an dem
Belebtschlamm sorptiv gebundene organische Stoffe freigesetzt werden konnen. Hierzu wurde abfiltrierter
Belebtschlamm von der mit synthetischem Abwasser konditionierten Modellklaranlage nach einem
Reinigungsschritt mit einer NaOH-Losung bei einem pH-Wert von 12 im Ultraschallbad tiber mehrere
Stunden extrahiert. Die erhaltene Extraktprobe wurde nach einer Neutralisation (HCI) einer LC-DOC-
Analyse unterzogen. Die Blindprobe wurde durch die Extraktion mit Reinstwasser (ohne NaOH-
Zudosierung) gewonnen. Im Belebungsbecken wurde am Tag der Probenahme ein Trockensubstanzgehalt
von ca. 3 g/L bestimmt. Dies ist fur Laboranlagen, die mit einer synthetischen Abwasserlésung betrieben

werden, ein relativ hoher Wert.

In Abbildung 4.46 sind die gelchromatographischen Analysenergebnisse des Belebtschlammextraktes im
Vergleich zu den Zu- und Ablaufproben der Modellklaranlage der Ubersichtlichkeit wegen qualitativ
dargestellt. Bei der Probe des Belebtschlamm-Extraktes fallt Im Vergleich zur Zulaufprobe insbesondere

der hohe Anteil der hochmolekularen DOC-Fraktion (t; < 31 min) auf. Diese hochmolekulare Fraktion findet
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sich in der Probe des Belebungsbecken der Modellklaranlage und ist auch insbesondere in der mit

Reinstwasser extrahierten Belebtschlammprobe (Blindprobe) vorhanden.

DOC-Detektion

Belebtschlamm-Extrakt
(TSK HW40S/2) ”

—o— MKA-Zulauf
—&— MKA-BB-Becken (x5)
---¢--- Blindprobe

relative Signalhtéhe

LD A

| — T v T v T v L T v L T v T v 1
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Abbildung 4.46:  DOC-Chromatogramme von Belebtschlammproben einer Modellklaranlage, die mit
synthetischem Abwasser betrieben wurde, vor (Blindprobe) und nach NaOH-Extraktion
(Belebtschlamm-Extrakt) zum Vergleich mit einer Zulaufprobe (MKA-Zulauf) und Probe
aus dem Belebungsbecken (MKA-BB-Becken) der Modellklaranlage

Bezogen auf den chromatographierbaren DOC hat die hochmolekulare Fraktion (t; < 31 min) einen Anteil
von etwa 21 %. Es ist anzunehmen, daR es sich bei der hochmolekularen DOC-Fraktion im
Belebtschlamm-Extrakt um hochmolekulare Polysaccharide von der Belebtschlammflocke handelt, die mit
NaOH-Losung freigesetzt werden kdnnen und eine geringe UV-Absorption bei der Wellenldnge von A =
254 nm aufweisen (nicht dargestellt). Es ist jedoch zu berticksichtigen, dal® durch die NaOH-Extraktion
infolge von Hydrolysereaktionen vom Belebtschlamm niedermolekulare Reaktionsprodukte freigesetzt
werden, wodurch beispielsweise die niedermolekulare Fraktion bei der Retentionszeit von t; = 42 min

erklart werden kann [Specht und Frimmel 2000].

4.1.5 Charakterisierung der Abwasserinhaltsstoffe nach Saurehydrolyse

Unter der Annahme, dal} es sich bei den hochmolekularen DOMP in erster Linie um extrazellulare
Polysaccharide handelt, mufte der hochmolekulare DOC-Fraktionsbereich nach einer S&urehydrolyse zu

niedermolekularen Hetero- und Monosacchariden umgesetzt werden [Jahnel et al. 1998]. Am Beispiel von
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mehreren Zu- und Ablaufproben von unterschiedlichen Klaranlagen wird gezeigt, welcher DOC-Anteil
hydrolysierbar ist und in welchem Fraktionsbereich die Hydrolyseprodukte charakteristisch wiederzufinden
sind. Die Anteile der einzelnen hydrolysierbaren Kohlenhydrate (Kohlenhydrat-Muster) sollten sich bei den

Zu- und Ablaufproben im Hinblick auf DOMP charakteristisch unterscheiden.

Synthetisches Abwasser

Abbildung 4.47 zeigt die gelchromatographischen Analysenergebnisse einer Zu- und Ablaufprobe der mit
synthetischem Abwasser versorgten Modellklaranlage jeweils vor und nach der Saurehydrolyse. Das
jeweils zuséatzlich dargestellte Differenzchromatogramm soll verdeutlichen, welche DOC-Fraktionen
hydrolysiert wurden und in welchem Fraktionsbereich die chromatographierbaren, hydrophilen

Hydrolyseprodukte vorliegen.
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Abbildung 4.47:  DOC-Chromatogramme einer Zu- und Ablaufprobe einer mit synthetischem Abwasser
betriebenen Modellklaranlage vor und nach Hydrolyse mit jeweiligem Differenz-
chromatogramm (nach — vor Hydrolyse)

Die S&urehydrolyse bewirkte bei beiden Abwasserproben eine deutliche Abnahme des hochmolekularen
Fraktionsbereichs, wohingegen niedermolekulare  Hydrolyseprodukte gebildet wurden. Diese
Hydrolyseprodukte finden sich innerhalb des Retentionszeitbereichs (t; = 50 bis 60 min), bei der in der
Regel Einfachzucker mit einer Molmasse kleiner als 250 g/mol eluieren. Bezogen auf den DOC-Wert der

Probe wurden bei der Ablaufprobe ca. 10 % der hochmolekularen Substanzen hydrolysiert (Tabelle 4.7).
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Tabelle 4.7: DOC-Bilanzierung der Zu- und Abnahme bei den Chromatogrammen in Abbildung 4.47
Modellklaranlage (synthetisches Abwasser)
DOCo chromatographische Abnahme | chromatographische Zunahme
in mg/L in mg/L-C in mg/L-C
(%) (%)
Zulauf 103.6 14.4 (14) 19.5 (19)
Ablauf 4.2 0.4 (10) 0.3(7)

Monosaccharide durch die Hydrolyse gebildet wurden, sondern auch Hydrolyseprodukte mit gréReren
Molmassen, wie zum Beispiel Di- oder Oligosaccharide. Eine detaillierte Aussage kann dariiber nicht
getroffen werden, da sich die Stoffe aufgrund der begrenzten Trennleistung der S&ule nicht eindeutig

identifizieren lassen.

Vergleicht man die einzelnen Flachenabschnitte des Differenzchromatogramms der Zulaufprobe mit denen
der Ablaufprobe, so wurde mit 14 % eine deutliche DOC-Umsetzung durch die Hydrolyse erreicht.
Offensichtlich sind die hdhermolekularen Fraktionen des Fleischextraktes und des Peptons generell leichter
hydrolysierbar (u.a. durch Proteine). Die relative Zunahme des chromatographierbaren DOC nach der
Hydrolyse von etwa 5 % ist auf die Hydrolyse des nicht chromatographierbaren DOC HOC) zu hydrophilen

und folglich chromatographierbaren Substanzen zuriickzufiinren.

Kommunales Abwasser

Im Vergleich zu den Ergebnissen mit dem synthetischen Abwasser ergab sich bei der Saurehydrolyse
eines kommunalen, membranfiltrierten (0,45 pm) Rohabwassers (Zulaufprobe der Klaranlage) ein anderes
Bild (Abbildung 4.48). Durch die Hydrolyse wurde auch derjenige Stoffanteil der Zulaufprobe umgesetzt,
der innerhalb des hochmolekularen Fraktionsbereichs eluiert (t; < 46 min, bzw. > 250 g/mol bzgl. PEG).
Die Hydrolyseprodukte finden sich innerhalb von zwei neu gebildeten niedermolekularen DOC-Fraktionen
(tz = 50 min bzw. 55 min). Bei der Ablaufprobe trat durch die Hydrolyse eine nahezu vollstdndige
Umsetzung der hochmolekularen DOC-Fraktion ein. Im Vergleich zu der Ablaufprobe der Modellklaranlage
in Abbildung 4.47 liegt bei der Ablaufprobe des kommunalen Abwassers (Abbildung 4.48) eine dhnliche
DOC-Verteilung nach der Hydrolyse vor. Ein deutlicher Unterschied zeigt sich im niedermolekularen
Fraktionsbereich (t; > 46 min), bei der in der Ablaufprobe der kommunalen Klaranlage eine zusatzliche

Fraktion (t; = 62 min) vorhanden ist.
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Abbildung 4.48:

90

DOC-Chromatogramme vor und nach Hydrolyse einer Zu- und Ablaufprobe einer

kommunalen Klaranlage (NRT, TrockenwetterabfluR) mit jeweiligem
Differenzchromatogramm (nach — vor Hydrolyse)

Die quantitative Auswertung der Chromatogramme der Zu- und Ablaufproben des kommunalen Kléaranlage

vor und nach der Hydrolyse in Tabelle 4.8 verdeutlicht die zum Teil erheblichen Unterschiede bei den

einzelnen Zu- und Abnahmen des chromatographierbaren DOC (cDOC).

Tabelle 4.8: Bilanzierung der chromatographischen DOC-Zu- und Abnahme von kommunalen
Abwasser durch die Saurehydrolyse im Vergleich zum hydrolysierbaren
Kohlenhydratanteil (DCh)

kommunale Klaranlage
DOCo | chrom. Abnahme | chrom. Zunahme DCh DCh/DOC, | DCh / DOCchrom. zunahme
in mg/L in mg/L-C in mg/L-C in mg/L-C in % in %
(%) (%)
Zulauf 86.21 95 224 20.41 23.6 91.1
(Trockenwetter) (11) (26)
Ablauf 11.32 4.2 3.6 1.42 12.5 39.3
(Trockenwetter) (37 (32)
Zulauf 17.74 2.2 3.2 0.85 4.8 26.6
(Regenwetter) (13) (18)
Ablauf 9.34 4.5 25 11 11.8 44.5
(Regenwetter) (49) (26)
Ablauf (ABV3) 6.87 2.2 0.7 0.44 6.4 62.0
(31) (10)
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Waéhrend bei den Zulaufproben nach der Hydrolyse eine Zunahme des cDOC zu verzeichnen ist,
verringerte sich bei den Ablaufproben der chromatographierbare DOC-Anteil um bis zu 30 %. Da bei
diesen Proben die DOC-Konzentration nach der Hydrolyse nahezu konstant blieb, missen in den
Ablaufproben offensichtlich auch hydrophobe, folglich nicht chromatographierbare Hydrolyseprodukte

gebildet worden sein.

Zur weiteren Interpretation der Ergebnisse wurde nach der Hydrolyse der Kohlenhydrat-Anteil in den
Proben mittels HPAE-PAD bestimmt. Die ermittelten prozentualen Anteile der 11 Einfachzucker am DOC
liegen im Bereich von 5% bis 23 % (Tabelle 4.8). Damit sind die Kohlenhydrat-Anteile der Abwasserproben
hoher als bei Oberflachenwassern, bei denen in der Regel der DOC zu 5 % bhis 10 % aus Mono- und
Polysacchariden besteht [Thurman 1985]. Untersuchungen zeigten, daf} anthropogen belastete Proben,
die am Beginn der biologischen Abbauprozesse stehen, grundsatzlich hohere Kohlenhydrat-Gehalte haben

als natirliche Grund- und Oberflachenwésser [Jahnel et al. 1998, Watt et al. 1996].

Bis zu 91 % der insgesamt chromatographierbaren Hydrolyseprodukte konnten mittels HPAE-PAD den
Monosacchariden zugeordnet werden. Jedoch laRt sich kein eindeutigen Zusammenhang von der Herkunft
der Probe und des hydrolysierbaren Kohlenhydrat-Anteils ableiten. Der hydrolysierbare Kohlenhydrat-Anteil
in den Zulaufproben ist bei Regenwetterabfluf? deutlich geringer als bei Trockenwetterabflu3. Der geringere
Kohlenhydrat-Anteil bei der Regenwetterabflul} ist offensichtlich die Folge einer Verdiinnung des
anthropogenen Anteils im Abwasser durch den vermehrten Zuflu® von Oberflachenablaufen wéhrend der
langeren Regenwetterperiode. Demgegeniber scheint der hydrolysierbare Kohlenhydrat-Anteil beim
Klaranlagenablauf unabhangig vom WettereinfluR zu sein und stammt offenbar von den DOMP aus der

Belebungsstufe der Kl&aranlage.

Zellstoffabwasser und Braunseewasser

Bei einem anthropogen unbeeinfluldten Braunseewasser (HO17) wurde im Vergleich zum kommunalen
Abwasser nur eine geringe Bildung von chromatographierbaren Hydrolyseprodukten festgestellt (Abbildung
4.49). Der prozentuale Anteil der gebildeten Hydrolyseprodukte am DOC der Braunseeprobe lag bei 7 %
und der mittels HPAE-PAD ermittelte Monosaccharid-Anteil lediglich bei ca. 1 %. Der geringe
Kohlenhydrat-Anteil eines anthropogen unbeeinfluBten Oberflachenwassers (HO17) bestatigt, dal’ Eintrage
von Oberflachenabfliissen in das Abwassersystem eine wichtige Rolle bei der Zusammensetzung des
Abwassers und folglich bei dem hydrolysierbaren DOC-Anteil haben. Der Rickgang bei der
hochmolekularen DOC-Fraktion der Braunseeprobe nach der Hydrolyse kann durch die starke Ausfallung

erklart werden, die nach der Ansduerung zu beobachten war. Durch die Ansduerung verringerte sich
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zudem die DOC-Konzentration der huminstoffhaltigen Probe um 35 %. Wird die DOC-Abnahme durch die
Ausfallung bericksichtigt, so entspricht der Riickgang des hochmolekularen Fraktionsbereichs (42 % bis
35 %) genau der DOC-Zunahme (7 %) durch die Bildung der Hydrolyseprodukte.

DOC-Detektion e oI Hydrolyse
(TSK HW 50 S) —O— nach Hydrolyse

—4— Differenz (nach-vor)
HO17 { \

KA-Ablauf (1:10)

relative Signalhdhe

(papierverarbeitend)

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90
Retentionszeit t_in Minuten

Abbildung 4.49:  DOC-Chromatogramme vor und nach Hydrolyse einer Zu- und Ablaufprobe einer
industriellen Klaranlage (papierverarbeitend) und einer Braunseeprobe mit jeweiligem
Differenzchromatogramm (nach — vor Hydrolyse)

Nach der Hydrolyse des Kléaranlagenablaufs eines papier- und zellstoffverarbeitenden Unternehmens
wurde ebenfalls durch die Ansduerung eine starke Ausféllung und eine um 22 % geringere DOC-
Konzentration festgestellt. Unter Beriicksichtigung des ausgefallenen DOC-Anteils stimmen die Zu- und
Abnahmen des chromatographierbaren DOC (8 % bzw. 31 %) infolge der Hydrolyse nahezu tberein. Der
gebildete DOC-Anteil der hydrolysierten Ablaufprobe ist in zwei nahezu gleich grof3e Fraktionen aufgeteilt.
Die erste niedermolekulare Fraktion (t; = 54 min) ist fir Monosaccharide charakteristisch. Bei der zweiten
Fraktion (t; = 68 min) mussen offensichtlich Hydrolyseprodukte entstanden sein, die nicht als Einfachzucker
mittels HPAE-PAD erfal3t werden. Der Anteil der identifizierten Einfachzucker an den gebildeten

Hydrolyseprodukten ist mit ca. 14 % um die Halfte geringer als bei der Braunseeprobe.

Die gelchromatographischen Analysen zeigen bei dem hydrolysierbaren DOC-Anteil eine gute
Ubereinstimmung mit den ermittelten Kohlenhydrat-Anteilen. Prinzipiell wurde in den Rohabwassern ein
hoherer hydrolisierbarer DOC- und Kohlenhydrat-Anteil gefunden als bei den Ablaufproben der
Klaranlagen. Mit geringerem anthropogenen Belastungseinflu} der Proben ist eine geringe Bildung von

Hydrolyseprodukten festzustellen. Der weitaus héhere Wert der gelchromatographischen DOC-Analyse
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erklart sich daher, daR mit dieser Analysemethoden nicht nur die Monosaccharide erfaldt werden, sondern

auch weitere Hydrolyseprodukte.

Tabelle 4.9: Bilanzierung der chromatographischen DOC-Zu- und Abnahme von industriellen
Abwasser und Braunseewasser durch die Saurehydrolyse im Vergleich zum
hydrolysierbaren Kohlenhydrat-Anteil (DCh)

industrielle Kl&ranlage (zellstoffverarbeitend) / Braunseewasser (HO17)
DOC, | chrom. Abnahme | chrom. Zunahme DCh DCh / DOCechrom. zunahme
in mg/L in mg/L-C in mg/L-C in mg/L-C in %
(%) (%)
Zulauf 489.1 132 153 36.5 23.9
(27) (31)
Ablauf 88.7 2.77 0.72 0.1 13.9
(31) (8)
HO17 20.55 8.73 15 0.24 16.0
(42) ()

Ergebnisse der Monosaccharidbestimmung

Hinsichtlich der Herkunft und der biologischen Verfligharkeit wurden charakteristische Zusammenhénge
gefunden, die als Biomarker zur Charakterisierung der Stoff-Genese von aquatischen Systemen
herangezogen werden koénnen [Jahnel et al. 1998]. Wéhrend die Pentosen Arabinose und Xylose
vorwiegend pflanzlicher Herkuntt sind, werden Rhamnose, Fucose, Mannose und Galactose uberwiegend
von Mikroorganismen gebildet [Watt et al. 1996, Schlegel 1992]. Neben der Herkunft bestimmt die
biologische Abbaubarkeit der organischen Substanzen das Kohlenhydratmuster. Zum Beispiel wird
Glucose im Vergleich zu den anderen Einfachzuckern biologisch sehr schnell umgesetzt [Hedges et al.
1994]. In Anlehnung an diese Ergebnisse sollte sich das Kohlenhydratmuster bei den Abwasserproben vor

und nach der biologischen Reinigung erheblich voneinander unterscheiden.

In Abbildung 4.50 sind die ermittelten Gehalte der identifizierten Kohlenhydrate und das auf die DOC-
Konzentration der Probe bezogene Kohlenhydratmuster bei den Zu- und Ablaufproben einer kommunalen
Klaranlage bei Trocken- und Regenwetterabflul} dargestellt. Es fallt auf, dall sich die Anteile der
hydrolysierbaren Kohlenhydrate bei den Zulaufproben deutlich unterscheiden. Die Einfachzucker
Galactose, Glucose, Fructose, Ribose bilden bei den Zulaufproben den Hauptanteil der gefundenen
Monosaccharide. Diese liegen bei Trockenwetterabfluf} in deutlich héher Konzentration vor als bei
Regenwetterabflu}. Demgegeniiber weisen die Ablaufproben einen hoheren Anteil der Desoxy- und

Aminozucker (Rhamnose, Fucose, Glucosamin (Gluc.N.), Galactosamin (Gal.N)) auf. Daraus ist zu
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schlieBen, daR durch die biologische Behandlung des Abwassers Bestandteile mikrobieller Biomasse (z.B.

Fucose und Rhamnose von den Lipopolysacchariden der Zellmembranen) freigesetzt wurden.

Konzentration der identifizierten, hydrolysierbaren Kohlenhydrate
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Abbildung 450:  Kohlenhydratgehalt und Verteilungsmuster der hydrolysierbaren Kohlenhydrate bei Zu-

und Ablaufproben einer kommunalen Kléaranlage bei (a bzw. c) Trocken- und (b bzw. d)
Regenwetterabflul}

Im Vergleich zum kommunalen Abwasser wurde beim Rohabwassers eines papierverarbeitenden
Unternehmens ein anderes Kohlenhydratmuster gefunden (Abbildung 4.51). Da bei der Papierherstellung
typische  Holzabbauprodukte (Cellulose, Hemicellulose) anfallen, ist im Klaranlagenzulauf
erwartungsgemald der pflanzliche Kohlenhydratanteil (Arabinose, Xylose, Glucose) héher. Im Vergleich
zum kommunalen Abwasser hat das Rohabwasser des papierverarbeitenden Unternehmens einen relativ
hohen Gehalt an Mannose und relativ geringe Fructose- bzw. Ribose-Gehalte. Auffallig ahnlich sind die
Kohlenhydratmuster vom Zellstoffabwasser und von einer huminstoffreichen Braunseeprobe (HO17). Der

relativ hohe pflanzliche Kohlenhydratanteil kann durch den allochtonen Eintrag des anthropogen
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unbeeinfluBten Oberflachengewassers erklart werden [Jahnel et al. 1998]. Das Kohlenhydrat-Muster des
Klaranlagenablaufs des zellstoffverarbeitenden Unternehmens wird vergleichbar mit dem der kommunalen
Klaranlage durch die mikrobiell bedingten Desoxy- und Aminozucker (Fucose, Rhamnose, Glucosamin
(Gluc.N.), Galactosamin (Gal.N)) bestimmt.

25
m Zulauf (Zellstoffabwasser)
20 O Ablauf (Zellstoffabwasser)
o m Braunseewasser (HO17)
8 =
2 15
£
Q
S 10 = -
a)
(o))
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Rhamnose
Gal.N
Arabinose
Gluc.N
Galactose
Glucose
Mannose
Xylose
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Ribose

Abbildung 4.51:  Verteilungsmuster der hydrolysierbaren Kohlenhydrate bei einer Zu- und Ablaufprobe
von einer Klaranlage eines zellstoff/papierverarbeitenden Unternehmens und bei einer
Braunseeprobe (HO17)

In Abbildung 4.52 sind zusammenfassend die hydrolysierbaren DOC-Anteile gegenubergestellt, die mittels
gelchromatographischer und Monosaccharid-Analyse bestimmt wurden. Bei den untersuchten Proben
betrug der hydrolysierbare chromatographische DOC-Anteil bis zu 30 %. Der mittels HPAE-PAD
identifizierte Monosaccharid-Anteil von zum Teil weniger als 20 % bezogen auf den hydrolysierbaren
chromatographischen DOC-Anteil weist darauf hin, dal3 offensichtlich ein erheblicher DOC-Anteil
hydrolysiert wurde, der nicht den Einfachzuckern zugeordnet werden kann. Anhand der
Kohlenhydratmuster 148t sich offensichtlich auf die biogene Herkunft der Probe (Markersubstanz)
schlieBen. Der aufféllig hohe Glucose-Anteil in den untersuchten Proben zeugt von einem generell
vorliegenden hohen gebundenen pflanzenbdrtigen Strukturanteil (Starke, Celluose) und von mikrobiell
bedingtem Material [Hedges et al. 1994]. Das Kohlenhydratmuster wurde durch den bei Regenwetter
vermehrten Oberflacheneinflul zugunsten des pflanzlichen Anteils verandert. Die bei Regenereignissen
gefundene hohere Freisetzung von pflanzenbirdigen Kohlenhydraten [Gremm und Kaplan 1998] und die
Verdinnung des anthropogen bedingten Abwasseranteils erklart den hoheren pflanzlich bedingten

Kohlenhydratanteil.
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Abbildung 452:  Gegeniberstellung der hydrolysierbaren Kohlenhydrate (bzgl. DOC) bei Zu- und
Ablaufproben von unterschiedlichen Klaranlagen und bei Braunseewasser mit der
Zunahme des gelchromatographischen, niedermolekularen DOC-Fraktionsbereichs
(NMF) durch die Hydrolyse

Werden einzelne Einfachzucker zusammengefaldt, ergeben sich Im Hinblick auf den pflanzlich bzw.
mikrobiell bedingten Kohlenhydratanteil bei den untersuchten Abwasserproben vor und nach ihrer
biologischen Behandlung charakteristische Cluster. Hierzu wurden in  Abbildung 4.53 die relativen
Verhdltnisse der Kohlenhydrate Fucose & Rhamnose bzw. Arabinose & Xylose bezogen auf die Gesamt-
Kohlenhydrat-Konzentration (in Masse %) nach der Hydrolyse aufgetragen. Ausgehend von den
Zulaufproben der Klaranlagen mit einem Fucose- und Rhamnose-Anteil von weniger als 15 % am
Kohlenhydrat-Gehalt liegt bei den Ablaufproben ein deutlich hoherer Anteil dieser mikrobiell gebildeten
Kohlenhydrate vor. Diese Zunahme kann durch die Freisetzung von DOMP erklért werden. Die relativ
hohen Arabinose- und Xylose-Gehalte bei den Rohabwasserproben des papierverarbeitenden
Unternehmens und der kommunalen Klaranlage bei Regenwetterabflul? zeigen, wie bereits diskutiert, @nen
hohen Anteil von organischen Stoffen pflanzlicher Herkunft. Die Braunseeprobe enthélt einerseits einen
hohen Anteil der pflanzenbiirdigen Kohlenhydrate (Arabinose, Xylose), andererseits aber auch einen

hoheren Anteil von Fucose und Rhamnose als die Zulaufproben der Kléaranlagen.
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Abbildung 4.53:  Kohlenhydratanteile Fucose & Rhamnose sowie Arabinose & Xylose bezogen auf die
jeweilige hydrolysierbare Kohlenhydrat (DCh)-Konzentration bei Zu- und Ablaufproben
von kommunalen und industriellen Klaranlagen. Im Vergleich sind die Werte eines
Braunseewassers gezeigt.

Das Verhéltnis Fucose & Rhamnose bzw. Arabinose & Xylose kann, wie bereits zur Charakterisierung von
Huminstoffen vorgeschlagen [Watt et al. 1996], offensichtlich auch zur Unterscheidung von Abwasser

unterschiedlicher Herkunft herangezogen werden.

4.1.6 Untersuchungen zum Gehalt von niedermolekularen organischen S&uren im Abwasser

Anhand einer ionenchromatographischen Bestimmung mit Leitfahigkeitsdetektion wurde versucht, den
organischen Saureanteil der Abwasserproben vor und nach der biologischen Behandlung zu quantifizieren.
In Abbildung 4.54 sind exemplarisch die Ergebnisse der ionenchromatographischen Analyse der Zu- und
Ablaufprobe einer kommunalen Klaranlage bei Trockenwetterabflu dargestellt. Durch die begrenzte
Trennleistung der neuen und nicht auf die Abwassermatrix angepaliten Analysentechnik [Brinkmann et al.
2000] konnte keine quantitative Bestimmung der einzelnen Fraktionen vorgenommen werden. Jedoch zeigt
sich infolge der biologischen Behandlung des Abwassers qualitativ ein nahezu vollstéandiger Riickgang der
organischen S&uren (t; = 1 min: Essig-, Milch-, Glycol-, Ameisensaure). Auch Phosphat (t; ¢ 12 min) wurde
fast vollstandig eliminiert und Nitrat (t; = 3,5 min) gebildet. Diese Ergebnisse sind konform mit den

gelchromatographischen DOC/DN-Analysenergebnissen (Abbildung 4.41), bei denen eine vollstandige
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Abnahme der S&urefraktion bei der Retentionszeit t; = 42 min und die Freisetzung von Nitrat (t; = 58 min)
gefunden wurde. Im Fall einer Verbesserung der Trennleistung und Reduzierung der Matrixprobleme durch
den relativ hohen anorganischen lonengehalt im Abwasser kénnte die ionenchromatographische Analyse
eine interessante Methode darstellen, um die freien und gebundenen organischen Sdureanteile in

Abwéssern im Hinblick auf die biologische Behandlung zu charakterisieren.
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Abbildung 454:  Chromatogramme der IC-Analyse einer Zu- und Ablaufprobe einer kommunalen
Klaranlage (NRT) bei Trockenwetterabfluf}

4.1.7 Untersuchungen zum Einfluf} des Kl&ranlagenablaufs auf Flieigewasser

Die Entstehung und Freisetzung von kldaranlagenbedingten Abbau- und Umbauprodukten und des
refraktdren Stoffanteils im Abwasser kann bei der Einleitung in kleinere FlieBgewasser eine erhebliche
Veranderung des DOC zur Folge haben [Hesse und Frimmel 1997, Huber et al. 1994, Ziegelmayer und
Henschel 1991].

Am Beispiel eines FluRsystems im Nordschwarzwald wurde anhand von gelchromatographischen DOC-
Analysen die Auswirkung der Einleitung eines gereinigten Abwassers auf den Gewéasserzustand untersucht
(Abbildung 4.55). Die Auswirkung der Abwassereinleitung auf das FlieRgewasser zeigt sich im
Differenzchromatogramm durch die Veranderung des DOC mit einer Zunahme sowohl von nieder- als auch
hochmolekularen organischen Stoffen. Das Differenzchromatogramm vor und nach der Einleitung im

FlieRgewasser entspricht nahezu dem Chromatogramm einer 50-fachen Verdiunnung des
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Klaranlagenablaufs. Die ermittelte Zunahme der organischen Stoffe zeigt insgesamt eine gute
Ubereinstimmung mit den eingeleiteten Frachten durch die Klaranlage. Die Zunahme der DOC-
Konzentration entspricht etwa dem 2,7 %igen Anteil der Konzentration des Klaranlagenablaufs. Die
Einleitung wurde folglich bei Niederwasser um ca. Faktor 50 verdiinnt. Bestatigt wird diese Annahme durch
einen Vergleich der jeweiligen AbfluRverhaltnisse am Zeitpunkt der Probenahme. Die Einleitung der

Klaranlage (0,2 bis 0,3 m*s) entsprach hierbei in etwa dem 55. Anteil des Abflusses der Murg (14 nv/s).

DOC-Detektion Murg/Klaranlage

oberhalb Einleitung

unterhalb Einleitung

relative Signalhdhe

—oO— Differenz (nach-vor)
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Abbildung 4.55:  DOC-Chromatogramme: Auswirkung einer kommunalen Klaranlagen (KA)- Einleitung auf
das FlieBgewdasser Murg bei Niederwasserabflul (14 m3/s)

Die Wiederherstellung des urspriinglichen Gewasserzustandes des FlieRgewassers ist je nach Ausmal?
der Verunreinigung und von mehreren weiteren Faktoren abhéngig. Anhand der LC-UV,,,/DOC-Analyse
konnte direkt nach einer industriellen Einleitung am Oberlauf wahrend der vom Menschen unbeeinfluRten
FlieRstrecke der urspriingliche Gewésserzustand FlieRgewassers Murg nachgewiesen werden [Hesse und
Frimmel 1997]. Die natlrliche Selbstreinigung des Flusses wird durch den Zusammenflul} mehrerer Bache,
durch diffuse Eintrdge von Grund- und Oberflachenwasser und durch physikalisch biochemische Prozesse
im FluR begriindet. Im dicht besiedelten Unterlauf des Flusses fallen die diffusen Einleitungen von Industrie
und Kommune insbesondere bei Niederwasser ins Gewicht, wodurch die natirliche Selbstreinigungskraft

des Flieigewassers uberfordert war [Hesse und Frimmel 1997].
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4.2 Biologische Charakterisierung von Abwasser mittels Biofilm-Reaktoren

Der weitere Arbeitsschwerpunkt war die Entwicklung und Anwendung eines aussagekréftigen biologischen

Testsystems zur Beurteilung der biologischen Abbaubarkeit von Abwasser. Die gelchromatographischen

Analysemethode wurde hierbei zielgerichtet eingesetzt, um die Leistungsfahigkeit des biologischen

Testsystems dokumentieren zu kénnen.

4.2.1 Anforderungsprofil des Testsystems

Bei der Entwicklung von Biofilm-Reaktoren stand im Vordergrund, ein mdglichst definiertes biologisches

Testsystem zu verwirklichen, mit dem in kurzer Versuchszeit die biologische Abbaubarkeit einer komplex

zusammengesetzten Wasserprobe aussagekréftig beurteilt werden kann.

Hierzu ergaben sich folgende Voriberlegungen:

Um das Testsystem kontinuierlich einsetzen zu konnen, sollte die Biomasse im Testsystem an

geeigneten Tragermaterialien fixiert werden.

Die Biomasse sollte mdglichst heterogen zusammengesetzt und die Aktivitat ein moglichst breites

Wirkungsspektrum aufweisen.

Um aussagekraftige und reproduzierbare Ergebnisse zu erreichen, sollten die Versuchsbedingungen
maoglichst genau einstellbar [Gjaltema und Griebe 1995] und die Aktivitdt des Testsystems exakt

bestimmbar sein (Kalibrierung).
Das Testsystem sollte eine Langzeitstabilitat aufweisen.

Bei der Testphase sollten prinzipiell die zu testenden Substanzgemische fiir eine bestimmte
Versuchszeit das Testsystem durchstrdmen, wobei die biochemischen Umsetzungen nach einer

festgelegten Versuchszeit mit geeigneten Me3gréRen zu quantifizieren sind.

Die MeRparameter sollten aussagekraftig sein und moglichst durch kontinuierliche MeRverfahren

ermittelt werden kdnnen.

Um die biologische Abbaubarkeit moglichst schnell beurteilen zu konnen, sollte die Versuchsdauer

maoglichst gering und die Aktivitat des Testsystems entsprechend hoch sein.

Ferner sollte der Wartungsaufwand und der experimentelle Aufwand bei der Versuchsdurchfiihrung

maoglichst gering sein.
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Bei der Beurteilung der biologische Abbaubarkeit einer Substanz oder von Stoffgemischen kdnnen

prinzipiell zwei unterschiedliche Methoden angewendet werden [Wagner 1988]:

» Es kann angestrebt werden, eine maoglichst vollstandige Adaptation des Testsystems an die jeweils
vorhandene Nahr-/Zehrstoffsituation und vollstdndige Elimination der Testsubstanzen durch einen
zeitlich langeren Kontakt der Probe mit dem Testsystem zu erreichen. Dabei veréndern sich
Stoffwechsel- und Enzymaktivitdt und nach l&ngerer Versuchszeit die Zusammensetzung der aktiven
Mikroorganismen des Testsystems. Aufgrund einer maglichst vollstandigen Adaptation ergibt sich
beispielsweise bei der BSB.-Bestimmung oder beim Zahn-Wellens-Test eine Testdauer von mehreren
Tagen bis Wochen [Wagner 1988, Wellens 1984].

» Beim zweiten Versuchsansatz wird anhand einer bereits bestehenden quantifizierbaren biologischen
Aktivitat des Testsystems die biologische Abbaubarkeit oder Toxizitat einer Substanz oder eines
Substanzgemisches bewertet. Der Kontakt der Probe mit dem Testsystem ist in der Regel relativ kurz,
so daB von keiner Veranderung der Zusammensetzung der aktiven Mikroorganismen des Testsystems
ausgegangen wird. Dadurch werden nur diejenigen Komponenten der Probelésung eliminiert, die dem
System bekannt und fir die Erhaltung der Stoffwechselvorgange dienlich sind [Schlegel 1992]. Um
realitatshezogene Aussagen treffen zu kénnen, sollte das biologische Testsystem ein mdglichst weites
Wirkungsspektrum aufweisen oder ggf. bereits an die jeweilige Testsituation angepaft sein. Die
biologische Abbaubarkeit &3t sich nur sinnvoll beurteilen, wenn das Eliminationsverhalten der
eingesetzten Organismen bekannt ist und die vorliegende biologischen Aktivitdt des Testsystems

kalibriert werden kann.

Kontinuierlich durchflossene Reaktoren mit fixierter Biomasse (Biofilm-Reaktoren) sind sehr interessante
Testsysteme, die gegenuber diskontinuierlichen Verfahren einige Vorteile aufweisen [Kaplan und Newbold
1995, Baumann et al. 1990]. Durch die Wahl einer geeigneten N&hr- und Zehrstofflosung konnen
Mikroorganismen geziichtet werden, die ein spezifisches oder ein breites Wirkungsspektrum haben. Die
Biofilm-Reaktoren konnen zun&chst unter den relevanten Milieubedingungen (iber |&ngere Zeit
kontinuierlich versorgt werden, bis sich eine an die gegebene Belastungssituation angepalite
Mischpopulation im Testsystem entwickelt hat. Bei kontinuierlich durchflossenen Testsystemen kann eine
lange Kontaktzeit der Probelosung mittels Kreislauffiihrung, VergrofRerung des Reaktorvolumens oder
Verringerung der DurchfluBrate realisiert werden, um den Biofilm an die jeweilige Belastungssituation zu
adaptieren. Es gibt eine Reihe von Untersuchungen, die anhand von ,groRen” Biofilm-Reaktoren die

Fragestellung des biologischen ,Endabbaus® einer Substanz oder eines Stoffgemisches kléren konnten
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[Rodgers 1999, Lindner et al. 1998, Scheen 1998, Freitas dos Santos und Livingston 1995, Frias et al.
1992, Malzer et al. 1992, Sontheimer 1988, Gimbel und Mélzer 1987)].

Unter strikt eingehaltenen definierten Versuchshedingungen sollte es maoglich sein, auch im Fall einer
kurzen Kontaktzeit der Probe durch eine Verkleinerung des biologischen Testsystems, die biologische
Abbaubarkeit einer Wasserprobe beurteilen zu konnen. Ausgehend von einer Grundversorgung der
Biofilm-Reaktoren spielen bei groflen Reaktoren durch die Aufgabe der Probe zundchst Vermischungs-,
Sorptions- und Adaptationsvorgénge eine entscheidende Rolle auf das Eliminationsverhalten des
biologischen Testsystems und entsprechend das Versuchsergebnis [DeBeer et al. 1996, Carlson und
Silverstein  1998]. Diese Vorgange sollten jedoch im Fall einer Verkleinerung des Testsystems
vernachlassighar werden. Gemal der Fliel3injektionsanalyse wére eine ideale Pfropfenstromung innerhalb
des Testsystems wiinschenswert. Dadurch lief3en sich die Vermischungsvorgange minimieren. Es sollte
dann innerhalb von kurzer Versuchszeit eine maoglichst realitdtsbezogene Beurteilung der biologischen
Abbaubarkeit von Stoffen unter den relevanten Milieubedingungen maglich sein. In der Praxis konnten
beispielsweise, direkt in den biologischen Aufbereitungsprozel? integriert, Biofilm-Reaktoren als
,Fieberthermometer der Klaranlage* [Hesse und Frimmel 1999b] zur kontinuierlichen Uberwachung der
biologischen Abbaubarkeit und zur Kontrolle und Steuerung von biologischen Prozessen eingesetzt

werden.

Aus diesen gestellten Anforderungen heraus ergab sich fiir die eigene Arbeit die Notwendigkeit,
grundlegende Zusammenhénge (iber das kinetische Eliminationsverhalten von Biofilm-Reaktoren im
Hinblick auf unterschiedliche Betriebsweisen, Reaktordimensionen und Milieubedingungen zu erarbeiten.
Uberdies sollten die Leistungsfahigkeit und Sensitivitat des Testsystems eingehend studiert werden, um die

Anwendbarkeit fur den praktischen Einsatz (Routineanalytik) zu prifen.

4.2.2 Konditionierung des Testsystems

Um maglichst guinstige Stromungsbedingungen im Testsystem zu erreichen, wurden die Reaktoren in Form
von aufwarts durchstromten S&ulen mit einem L&ngen zu Durchmesserverhéltnis vom kleiner als 10
betrieben. Zur Immobilisierung der Biomasse wurde ein kdrniges Tragermaterial in die S&ulen eingefillt. Es
zeigten sich im Vorversuch porése Bimssteinkorner als ein glinstiges Tragermaterial zur Immobilisierung
von Biomasse. Weitere Vorteile von Bimsstein als Aufwuchsmaterial ist die Bestandigkeit gegentber

biologischen Vorgangen und die geringe Absorptionskapazitat gegenliber gelésten Wasserinhaltsstoffen.
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Die ersten Reaktoren wurden aus ,groReren* Glassaulen hergestellt, bei denen die mittlere hydraulische
Verweilzeit 50 bis 120 Minuten betrug. Die Reaktoren wurden zunédchst mit suspendiertem Belebtschlamm
aus kommunalen Klaranlagen beimpft und ber mehrere Monate bzw. Jahre mit synthetischem Abwasser
(SAW) konditioniert. Um gezielte Untersuchungen bei oxischen und anoxischen Milieubedingungen
durchfiihren zu kdnnen, wurden die Reaktoren entweder zusétzlich am Reaktoreingang beliiftet (oxisch)
oder luftfrei betrieben (anoxisch). Je nach Sauerstoffversorgung bildete sich bei dem bellifteten Biofilm-
Reaktor (Reaktorablauf > 4 mg/L O,) nach zwei Monaten Betriebszeit insbesondere im Bereich des
Reaktoreinlaufs ein hellbraun geférbter Biofilm aus, wéhrend bei dem luftfrei, anoxisch betriebenen Reaktor
(Reaktorablauf < 1 mg/L O,) die Biomasse tiefschwarz geféarbt war. Beim Ablauf des anoxisch betriebenen

Biofilm-Reaktors konnte stets ein charakteristischer H,S-Geruch wahrgenommen werden.

Bereits ein Monat nach der Inbetriebnahme war bei den Biofilm-Reaktoren eine DOC-Elimination des
synthetischen Abwasser von mehr als 20 %, nach 2 Monaten Versuchszeit mehr als 50 % festzustellen. In
Abbildung 4.56 ist das DOC-Eliminationsverhalten eines nicht belfteten, anoxisch betriebenen Biofilm-
Reaktors (t, = 120 min) wahrend der Konditionierungsphase dargestellt. Als Zulauf diente jeweils frisch

hergestelltes SAW mit derselben DOC-Konzentration.

DOC-Detektion Biofilm-Reaktor
(TSK HW 40S/1) (nicht bellftet)

Zulauf (SAW)

—o— Ablauf (1.Monat)
k —A— Ablauf (2.Monat)

—e— Ablauf (3.Monat)

A
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relative Signalhdéhe
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Abbildung 456:  DOC-Chromatogramme: Inbetriebnahme eines unbeliifteten Biofilm-Reaktors mit
synthetischem Abwasser (durchschnittl. Verweilzeit der Probe im Reaktor: ty= 120 min)

Die biologische Aktivitat des Biofilm-Reaktors zeigte sich durch eine Verringerung von hoch- und

niedermolekularen DOC-Fraktionen und durch die Zunahme der Fraktion (t; = 30 min), bei der
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charakteristisch niedermolekulare organische Sauren eluieren. Interessanterweise ist erst nach 3 Monaten
der Inbetriebnahme eine Elimination von Harnstoff (t; = 51 min) und etwa 6 Monaten nach der
Inbetriebnahme ein nahezu vollstandiger Harnstoffabbau festzustellen. Dieses Ergebnis war nicht zu
erwarten, da im allgemeinen eine gute biologische Abbaubarkeit von Harnstoff angenommen wird [Koppe
und Stozek 1990].

Die Abwasservorlage der Biofilm-Reaktoren wurde nach drei bis flinf Tagen durch frisch angesetztes
synthetisches Abwasser ersetzt. Bereits nach wenigen Stunden verringerte sich in der Regel infolge
mikrobieller Abbauvorgange die Sauerstoffkonzentration in der frisch angesetzten, nicht sterilisierten
synthetischen Abwasserlésung von ca. 5 mg/L auf weniger als 1 mg/L. Dadurch konnte bei dem anoxisch
betriebenen Biofilm-Reaktor sauerstoffarmes Milieu realisiert werden. Nach einer etwa halbjéhrigen
kontinuierlichen Versorgung mit SAW ergaben sich bei den Biofilm-Reaktoren je nach Milieubedingungen
DOC-Eliminationsraten von 85 % bis 97 %. Beim anoxisch betriebenen Reaktor wurden in der Regel bei
sonst gleichen Versuchsbedingungen geringere DOC-Eliminationsgrade erreicht. Wie in Abbildung 4.57
dargestellt, liegt der wesentliche Unterschied der Elimination des oxisch und anoxisch betriebenen Biofilm -
Reaktors bei der DOC-Fraktion (t; = 40 bis 55 min), bei der mit dieser chromatographischen Trennséule

charakteristisch organische niedermolekulare S&uren eluieren.

nach 6 Monaten Inbetriebnahme DOC-Detektion

Zulauf (SAW) (TSK HW 40S/2)
—O— Reaktorablauf D (oxisch)

—{_\— Reaktorablauf E (anoxisch)

niedermolekularer
Bereich

a

hochmolekularer
Bereich

\\

Relative Signalhthe

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90
Retentionszeit t_ in min

Abbildung 457:  DOC-Chromatogramme: Zu- und Ablauf der mit synthetischem Abwasser konditionierten
Biofilm-Reaktoren 6 Monate nach Inbetriebnahme

AuRerdem wurden erst mehrere Monate nach Inbetriebnahme der geldste organisch gebundene Stickstoff

(DON) und der Harnstoff (t;= 71 min) bei beiden Biofilm-Reaktoren vollstdndig umgesetzt .
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Wie die Stickstoffanalysen in Abbildung 4.58 zeigen, lag bei dem oxisch betriebenen Reaktor eine
weitgehende Nitrifikation des DON zu Nitrat (t; = 50 bis 65 min) vor. Bei dem anoxisch betriebenen Reaktor
wurde anstelle von Nitrat erwartungsgemall Ammonium (t; = 74 min) gebildet. Die Stickstoffumsetzung
konnte wegen den unterschiedlichen Wiederfindungen der einzelnen chromatographierbaren
Stickstoffspezies bei der LC/DN-Analyse nicht eindeutig bilanziert werden. Es ist aber bei dem oxisch
betriebenen Biofilm-Reaktor nach mehren Monaten Betrieb eine um ca. 50 % hohere Stickstoffumsetzung

festzustellen als es bei dem anoxisch betriebenen Reaktor der Fall ist.

DN-Detektion Harnstoff

NO, / (95%)

(nach 6 Monaten Inbetriebnahme) (100;)

Zulauf (synth. Abwasser) N
—o— Ablauf: Reaktor D (oxisch)

NH,

—&A— Ablauf: Reaktor E (anoxisch) (12%)

/

DON
(52 - 95%)

b\

Relative Signalhdhe
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Abbildung 4.58:  DN-Chromatogramme des Zu- und Ablaufs der mit synthetischem Abwasser
konditionierten Biofilm-Reaktoren 6 Monaten nach Inbetriebnahme (Wiederfindungen der
jeweiligen Stickstoffspezies sind in Klammern angegeben)

Unter gleichen Versuchsbedingungen zeigten Biofilm-Reaktoren wéhrend und nach einer Konditionierung
mit synthetischem Abwasser ein nahezu identisches Eliminationsverhalten (Abbildung 4.59). Die hierbei
eingesetzten gleichdimensionierten Kartuschen-Reaktoren waren mit einem herausnehmbarer Einsatz aus
Drahtgeflecht (Kartusche) gefertigt, um die Vorkonditionierung extern durchfiihren zu konnen. Die
Kartuschen der Reaktoren waren zuvor mehrere Wochen in dem Belebungsbecken einer mit
synthetischem Abwasser betriebenen Modellklaranlage eingehéngt. Sie wurden mit einer téglich frisch

angesetzten synthetischen Abwasserlosung (3(DOC) « 12 mg/L) versorgt und oxisch betriebenen.

Bereits einer Woche nach Inbetriebnahme wurde bei allen drei Reaktoren trotz der geringen
durchschnittlichen Verweilzeit von < 10 min einen DOC-Eliminationsgrad von > 80 % erreicht. Die DOC-
Elimination blieb wéhrend der weiteren Konditionierung nahezu unveréndert. Harnstoff wurde gegentiber

den nicht vorkonditionierten Reaktoren bereits innerhalb des ersten Monats vollstandig abgebaut. Eine
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Vorkonditionierung des Tragermaterials in einer belebtschlammhaltigen Suspension beschleunigt prinzipiell
die Einsatzbereitschaft von Biofilm-Reaktoren. Die externe Vorkonditionierung durch das einfache
Einhangen der Kartuschen kann genutzt werden, um die Reaktoren mdoglichst schnell und unter geringem
Aufwand an die jeweiligen Bedingungen anzupassen. Damit ist der Zeit- und personelle Aufwand bei

biologischen Untersuchungen deutlich reduziert.
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Abbildung 459:  Zeitlicher DOC-Eliminationsverlauf in drei gleich dimensionierten Kartuschen-Reaktoren
(tv < 10 min) bei Verwendung von synthetischem Abwasser der DOC-Zulaufkonzentration
von ca. 12 mg/L. Die Vorkonditionierung erfolgte mit Belebtschlamm der MKA

Anhand einer Bilanzierung der Trockensubstanzeinwaage (Trocknung erfolgte bei 110°C) vor und nach
einer mehrwdchigen Betriebszeit wurde die volumenspezifische Biomasse der Kartuschen-Biofilmreaktoren
ermittelt. Von den drei parallel betriebenen Biofilm-Kartuschenreaktoren hatten zwei Reaktoren einen
nahezu identischen Trockensubstanzgehalt von 26 g/L. Beim dritten Reaktor trat gegen Versuchsende eine
Verstopfung ein. Die ca. 30 % geringere Biomasse konnte daher durch die eingetretene Unterversorgung
des Reaktors verursacht worden sein. Die ermittelten Biomassen decken sich mit den Literaturwerten, die

fir Abwasserreaktoren TS-Konzentrationen von bis zu 50 g/L nennen [Glauner 1999, Flemming 1994].

Tabelle 4.10: Ergebnisse der Biomassen-Konzentrationshestimmung bei drei parallel mit SAW
betriebenen Kartuschen-Reaktoren
Kartuschen-Reaktoren 1 2 3
Trockensubstanz (TS) mg 132,3 132,4 96,2
TS/ Festbett mglg 50 50 37
TS/Hohlraumvolumen g/L 25,5 26,3 18,1
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Uber den Versuchszeitraum von mehr als zwei Jahren zeigten die kontinuierlich mit SAW betriebenen
Biofilm-Reaktoren unter den konstant gehaltenen Milieubedingungen ein gleichbleibendes
reaktorspezifisches Eliminationsverhalten (Abbildung 4.60). Trotz der Durchflihrung von mehreren
Experimenten, bei denen die Biofiime der Reaktoren unterschiedlichen StreRRfaktoren wie Verringerung der
Nahrstoff/Zehrstoff-Dosierung, Temperaturdnderung und kurzzeitige Veranderung der Nahrstoff/Zehrstoff-
Zusammensetzung ausgesetzt waren, stellte sich bereits innerhalb von wenigen Stunden das

reaktorspezifische Eliminationsverhalten wieder ein.
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Abbildung 4.60:  DOC-Elimination des synthetischen Abwassers beim oxisch betriebenen Biofilm-Reaktor
tiber den gesamten Versuchszeitraum (Pfeil: BDOC nach einer erfolgten Reinigung)

Dagegen schien das Verschlammen und Verstopfen der Reaktoren durch das Biomassewachstum
zundchst problematisch. Eine Reinigung des Biofilmes durch griindliches Waschen der Reaktorftillung mit
einer kohlenstoffminimierten N&hrsalzlosung in einem Schittelkolben bewirkte wie zu erwarten eine
deutlichen Verringerung der DOC-Elimination des Reaktors (gekennzeichnet in Abbildung 4.60 mit einem
Pfeil). Um dem Verschlammen vorzubeugen, wurde daraufhin in regelméfigen Zeitabstanden (2 mal

wdchentlich) eine Reinigung der Reaktoren mittels einer Spulung bei erhéhtem Durchflud durchgefihrt.

Exemplarisch sind in Tabelle 4.11 die charakteristischen Parameter der Betriebszustande von zwei Biofilm-
Reaktoren, die Uber die gesamte Versuchszeit mit SAW konditioniert wurden, zusammengefalit dargestellt.
Anzumerken ist die im Vergleich zum Zulauf vorliegende hohere Sauerstoffkonzentration im Ablauf des
oxisch betriebenen Biofilm-Reaktors infolge der Beliiftung des Reaktors. Die Schwankungen der
Sauerstoffkonzentration des Reaktorzulaufs sind bedingt durch die ,Alterung” der nicht sterilisierten

Vorlage (SAW) infolge mikrobieller Stoffwechselvorgange.
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Tabelle 4.11: Betriebszustand der Biofilm-Reaktoren D (oxisch) und E (anoxisch), die mehrere Jahre
mit synthetischen Abwasser versorgt wurden.

synthetisches Zulauf Elimination Zulauf Ablauf Zulauf Ablauf
Abwasser (DOC) (DOC) (02) (02) (PH-Wert) (PH-Wert)
Reaktor mg/L % mg/L mg/L
D (oxisch) 20 his 22 90 his 97 0,5 bis 5’ 4 bis 8” 7,4bis 7,5 7,1bis 7,3
E (anoxisch) 20 bis 22 85 his 95 0,5 bis 5’ <1 7,4bis 7,5 7,0 bis 7,2

“je nach ,Alterung* der Vorlage “durch die zuséatzliche Beluftung des Reaktors D

4.2.3 Verhalten des Testsystems bei veranderten Belastungssituationen

Eine schnelles biologisches Testurteil ist nur moglich, falls das biologische Testsystem bereits aktiv ist und
die Probeldsung maglichst in kurzer Versuchszeit aufgegeben werden kann. Bei diesem Versuchsansatz
ist es von wesentlicher Bedeutung, wie lange das Testsystem bzw. die Biofilm-Reaktoren benétigen, um
sich an eine Veranderung der N&hr-/Zehrstoffsituation anzupassen und welche biologische Stabilitat die

Aktivitat der Biofilm-Reaktoren nach erfolgtem Experiment aufweisen.

Hinweise auf eine stabile biologische Aktivitdt zeigte sich durch die nahezu gleichbleibende DOC-
Eliminationsleistung des mit SAW-konditionierten Biofilm-Reaktors in Abbildung 4.60. Innerhalb von
Vorversuchen mit einem Versuchsreaktor (unbeliiftet, durchschnittliche Verweilzeit: 30 min), der Uber
mehrere Jahre mit filtriertem FluBwasser (White Clay Creek) konditioniert wurde, konnte die schnelle
Anpassungsfahigkeit von Biofilm-Reaktoren an drastische Veranderungen der Nahr-/Zehrstoffsituation
aufgezeigt werden. Diese Versuche wurden im Rahmen eines Forschungsaufenthalts 1996 am Stroud
Water Research Center bei Dr. L. A. Kaplan (Philadelphia, USA) durchgefihrt [BMBF/MST 0679].

Ausgehend von einem wdchentlichen Austausch des Reaktorzulaufs mit frisch entnommenen Fluf3proben
wurde der Biofilm-Reaktor Uber mehrere Tage mit einer kohlenstoffminimierten N&hrsalzlésung (R(DOC) <
0,1 mg/L) versorgt. Die Verédnderung der DOC- und IC-Konzentration wurde mit Hilfe eines TOC/IC-
Analysegerates (SIEVERS 800, Boulder) und der Sauerstoffverbrauch (BSV) mit einer Clark-Elektrode
(WTW) kontinuierlich gemessen (Abbildung 4.61). Bei der ersten FluRprobe (3(DOC) = 2,6 mg/L), die nach
einem Regenereignis einen hoheren Anteil an biologisch leicht verfligbarem DOC beinhaltete [Gremm und
Kaplan 1998, Kaplan 1995, Kuserk et al. 1984], erreichte der Reaktor hohere BDOC-Werte als bei der
darauffolgenden zweiten FluRprobe (3(DOC) = 1,7 mg/L), bei der die Entnahme wahrend einer

Trockenwetterperiode erfolgt war.

Die CO,-Bildung (BIC) war von den Veranderung der Kohlenstoffquellen weitgehend unbeeinfluf3t. Bei der

ersten FlulRprobe wurde offensichtlich der eliminierte organische Kohlenstoffanteil nicht vollstandig zu
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Kohlendioxid mineralisiert (BIC/BDOC = 0,8), sondern diente dem Aufbau von Biomasse. Das BIC/BDOC-
Verhdltnis von grolRer 1 bei der zweiten FluBprobe zeigt, da® offensichtlich mehr Kohlenstoff von der

Biomasse abgegeben als aufgenommen wurde.
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Abbildung 4.61:  DOC-Abnahme (BDOC), IC-Bildung (BIC) und biochemischer Sauerstoffverbrauch (BSV)
bei einem unbelifteten Biofilm-Reaktor (ty = 30 min) wahrend einer Veranderung der
Nahr-/Zehrstoffsituation anhand von zwei FluBwasserproben und einer
kohlenstoffminimierten Nahrsalzlésung

Direkt nach Aufgabe der kohlenstoffminimierten Nahrsalzlosung ergaben sich negative BDOC-Werte, da
DOC aus der Biomasse des Reaktors freigesetzt wurde. Wenige Stunden nach Aufgabe der zweiten
FluRprobe, die durch Einfrieren konserviert worden war, zeigte sich beim Biofilm-Reaktor wieder nahezu
der gleiche DOC-Eliminationsgrad, der auch direkt vor der kohlenstoffminimierten Versorgung bei der
FluRprobe ermittelt wurde. Anhand des BIC-Verlaufs ist festzustellen, dal? wéhrend der mehrtagigen
Aussetzung der Zehrstoffversorgung die mikrobielle Aktivitdt des Biofilm-Reaktors hinsichtlich der CO,-
Produktion nur geringfigig beeinfludt wurde. Offensichtlich dienten wéhrend der ca. 2 Tage andauernden
zehrstoffreien  Versorgung die innerhalo der Biomasse gespeicherten Zehrstoffreserven der
Aufrechterhaltung der mikrobiellen Aktivitat. Es wird angenommen, dal} die extrazellulare Polysaccharid-

Matrix fur Biofilme einen essentiellen Pool von Zehrstoffreserven darstellt [Freeman und Lock 1995].

Aus dem biogenen Sauerstoffverbrauch (BSV) konnten aufgrund der groRen MeRBwertschwankungen keine
Veranderungen der mikrobiellen Aktivitst des Biofilm-Reaktors wahrend der unterschiedlichen
Zehrstoffversorgungen abgeleitet werden. Tendentiell zeigte sich beim Biofilm-Reaktor wéhrend des
Experimentes ein BSV/BIC-Verhéltnis von ca. 4 mg O,/mg C. Dieser relativ hohe spezifische

Sauerstoffverbrauch deutet darauf hin, dal3 bei den vorliegenden oxischen Versuchsbedingungen (> 2
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mg/L O,) Sauerstoff fiir Nitrifikationsvorgange verbraucht wurde. Eine Stickstoffbilanzierung konnte bei

diesem Experiment jedoch nicht durchgefiihrt werden.

Die in Abbildung 4.61 dargestellte essentielle Uberlebensstrategie ermdglicht eine schnelle Anpassung des
Biofilm-Reaktors gegenliber sich a&ndernden Milieubedingungen. Beispielsweise haben enzymatische
Aktivitatsmessungen an kleineren Béchen gezeigt, daR bei stoRartigen hohen Zehrstoffbelastungen durch
Regenereignisse sofort ein verstéarkter Abbau von leicht biologisch verfligbaren oligomeren Substraten
erfolgt. Bei Trockenwettersituation werden hingegen von den im Bach befindlichen Biofilmen durch die
Verarmung der leicht abbaubaren Substanzen zelleigene polymere Substrate als C-Quellen genutzt
[Ziegelmayer und Henschel 1991]. Das hohe Anpassungspotential von Biofilmen an verdnderte
Milieubedingungen wird im Gegensatz zu frei suspendierten Mikroorganismen mit ihrer heterogenen
Zusammensetzung und der Ausbildung von stabilen Mikrokonsortien erklart [Flemming und Griebe 1997,
Flemming 1994, Costerton et al. 1994].

Die Stabilitdt der aktuell vorliegenden Bioaktivitdt von Biofilm-Reaktoren gegeniber drastischen
Veranderung der Belastungssituation bestatigte sich beim folgenden Experiment. Ein kleindimensionierter
Biofilm-Reaktor mit einer durchschnittliche Verweilzeit der Probe im Reaktor von weniger als 10 min wurde
mehrere Wochen mit einer synthetischen Abwasserlosung, die eine DOC-Konzentration von 8 mg/L hatte,
konditioniert. Danach wurde die DOC-Zulaufkonzentration der Abwasserlosung sprunghaft von 3 mg/L bis
12 mg/L variiert. Es konnte festgestellt werden, daf trotz der Veranderung der Zulaufkonzentration die
DOC-Ablaufkonzentration beim Biofilm-Reaktor nahezu konstant bei 3 mg/L blieb. Dadurch wurde beim
Biofilm-Reaktor eine biologische DOC-Elimination erreicht, die direkt mit der aufgegebenen DOC-
Konzentration in Zusammenhang stand (Abbildung 4.62). Die zu Versuchsbeginn ermittelten negativen
BDOC-Werte resultierten aus der Versorgung des Reaktors mit einer bereits gealterten, biologisch
ausgezehrten Abwasserldsung (B(DOC) < 1 mg/L), wodurch gelGstes biogenes Material freigesetzt wurde.
Die Aktivitat des Biofilm-Reaktors bezliglich der CO,-Bildung (BIC) nahm direkt nach Aufgabe der frisch
angesetzten Abwasserlésung deutlich zu und blieb dann trotz der Veranderung der Belastungssituation

nahezu unverandert.

Die Aufrechterhaltung der biologischen Aktivitat bei geringerer Substratversorgung kann durch den Abbau
der gespeicherten Zehrstoffreserven erklart werden. Liegt eine kurzzeitig quantitative Veranderung einer
bekannten Zehrstoffsituation vor, ist der Biofilm-Reaktor offensichtlich in der Lage, sich schnell an diese

anzupassen.
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Abbildung 4.62:  Eliminationsverhalten eines oxisch betriebenen Biofilm-Reaktors (ty = 10 min) bei
Veranderung der SAW-Konzentration

Um weiteren Aufschluf® zu bekommen, inwieweit und wie schnell der Biofilm auf eine drastische qualitative
Veranderung der N&hrstoffsituation durch die Aufgabe einer ,systemfremden” Kohlenstoffquelle reagiert,
wurde frischer Buchenholzsaft (mit freundlicher Unterstiitzung des MVT-Instituts, Universitat Karlsruhe)

kontinuierlich aufgegeben und die Proben gelchromatographisch analysiert (Abbildung 4.63).

Zu Versuchsbeginn wurde der Biofilm-Reaktor ca. drei Stunden mit einer kohlenstoffminimierten
Nahrsalzlosung gespilt, um die DOC-Hintergrundbelastung des Biofilms zu verringern. Das DOC-
Chromatogramm des aufgegebenen Buchenholzsaftes in Abbildung 4.63 zeigt einzelne dominierende
Fraktionen im Retentionszeitbereich von t; = 32 bis 38 min (2000 bis 1100 g/mol, bzgl. PEG) und im
niedermolekularen Fraktionsbereich bei der Retentionszeit von t; = 42 min bzw. t; = 52 min (< 300 g/mol,
bzgl. PEG). Das Chromatogramm der Ablaufprobe nach einer Stunde einer kontinuierlichen Aufgabe der
Holzsaftlosung zeigt die Freisetzung von hochmolekularen organischen Substanzen (t; = 25 bis 30 min,
>2000 g/mol bzgl. PEG) von der Biomasse (Polysaccharide, Proteine). Infolge der durchschnittlichen
Verweilzeit der Probe im Biofilm-Reaktor von ca. 1,3 Stunden lag eine Stunde nach Versuchsbeginn noch
kein Durchbruch des Holzsafts vor. Nach zwei Stunden Versuchszeit ist der Durchbruch der Holzsaftlésung
beim Reaktorablauf am Auftreten zweier niedermolekularer Fraktionen erkennbar. Die Fraktion mit der
Retentionszeit von t; = 52 min ist mit einem unvollstandigen Abbau der entsprechenden Holzsaftfraktion zu
erklaren. Hierbei fallt auf, dal? die Restkonzentration dieser Fraktion im Reaktorablauf zu Beginn hoher ist
als nach 3 bzw. 4 Stunden Versuchszeit. Die Fraktion, die im Retentionszeitbereich der niederm olekularen

Fraktion (t; = 42 min) auftritt, muf} hingegen von einer Freisetzung von Abbauprodukten herrithren, da
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diese Fraktion bei der Holzsaftlosung nicht vorhanden ist. Hierbei diirfte es sich um niedermolekulare
organische Sauren handeln, die charakteristisch in diesem Retentionszeitbereich eluieren. Nach einer
weiteren Stunde Versuchszeit ist diese Fraktion fast nicht mehr im Reaktorablauf vorhanden. Drei Stunden
nach Aufgabe der Holzsaftlosung ist keine weitere Veranderung der chromatographischen DOC-Verteilung

bei der Ablaufprobe festzustellen.

Biofilm-Reaktor D DOC-Detektion
Buchensaft ﬂ (TSK HW 40S/2)
—x— Ablauf nach 1h

—O— Ablauf nach 2h

—n— Ablauf nach 3h

—e— Ablauf nach 4h

relative Signalhdhe

Retentionszeit te in Minuten

Abbildung 4.63:  DOC-Chromatogramme: Zeitliches Eliminationsverhalten des oxisch betriebenen
Biofilm-Reaktors D nach kontinuierlicher Aufgabe von frischem Buchenholzsaft
ausgehend von einer Spulung des Reaktors mit einer kohlenstoffminimierten
Néhrsalzlésung

Dieses Experiment |aRt erkennen, dal sich der Biofilm-Reaktor durch eine sprunghafte Veranderung der
Stoffwechselvorgange und der Enzymaktivitdt innerhalb kurzer Zeit an eine drastische qualitative
Veranderung der Nahr-/Zehrstoffsituation anpassen kann. Nach einem zundchst unvollstandigen Abbau
und folglich einer Freisetzung von niedermolekularen organischen Abbauprodukten wurden die Fraktionen
des Holzsafts von t; = 30 bis 38 min nahezu vollstandig und die niedermolekulare Fraktion zu 77 %
eliminiert. Durch die Freisetzung von hochmolekularen organischen Substanzen (t; = 25 bis 30 min), die
bereits wahrend der Versorgung des Reaktors mit einer kohlenstoffminimierten Nahrsalzlosung freigesetzt

wurden, ergibt sich insgesamt ein DOC-Eliminationsgrad der Holzsaftiosung von 67 %.

Eine Akkumulation von Stoffwechselprodukten tritt bei biologischen Systemen insbesondere dann auf,
wenn toxische Stoffe im Zulauf vorhanden sind [Schlegel 1992]. Anhand von einer Quecksilbersalzldsung

(Enzymgift) wurde untersucht, inwieweit das Eliminationsverhalten des Biofilm-Reaktors wahrend einer
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toxischen Stref3situation verandert wird. Die gelchromatographischen Versuchsergebnisse in Abbildung
4.64 zeigen, dal nach der Zudosierung von Quecksilberchlorid zur synthetischen Abwasserlosung (SAW)
die niedermolekulare DOC-Fraktion bei der Retentionszeit von t; = 42 min deutlich zugenommen hatte. Der
Biofilm-Reaktor (t, * 1 h) reagierte mit einer Freisetzung von niedermolekularen Abbauprodukten auf die
Zudosierung der Quecksilbersalzlosung, offensichtlich infolge einer erheblichen Stoffwechselstérung in

Anwesenheit de Enzymgiftes.

DOC-Detektion SAW/Biofilm-Reaktor E

(TSK HWA40S/2) — Zulauf (+HgCl)
—O— Ablauf vor HgCl,-Zusatz
—24— Ablauf 90min nach HgCl,-Zusatz
—*— Ablauf 24h nach HgCl,-Zusatz

relative Signalhdhe

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

Retentionszeit t in Minuten

Abbildung 4.64:  DOC-Chromatogramme: Auswirkung einer HgCk-Zudosierung (0,38 mmolar) auf die
Aktivitat des Biofilm-Reaktors E (anoxisch)

Obwohl eine zudosierte HgCl,-Konzentration von 100 mg/L bei frei suspendierten Mikroorganismen eine
ganzliche Abtotung bewirkt [Seibel 1999, LeChavallier et al. 1988], ist beim Biofilm-Reaktor auch nach
einem Tag Versuchszeit keine vollstdndige Deaktivierung festzustellen. Die DOC-Eliminationsrate
verringert sich nach einer 24-h HgCl,-Zudosierung ausgehend von 90 % (SAW) lediglich auf 60 %, wobei
die Freisetzung der niedermolekularen DOC-Fraktion deutlich niedriger war als zu Versuchsbeginn. Nach
Beendigung der Quecksilber-Zudosierung wurde innerhalb einer Woche wieder die urspriingliche

Bioaktivitat des Biofilm-Reaktors erreicht (nicht dargestellt).

Dieses Ergebnis bestétigt die Annahme, dal3 Biofilme einen wirkungsvollen Schutzmechanismus
gegentiber toxischen Substanzen entwickelt haben, der bei den frei suspendierten Mikroorganismen nicht
vorhanden ist [Tiefenbrunner et al. 1997, LeChevallier et al. 1988]. Bislang sind diese Schutzmechanismen

im einzelnen noch nicht geklart. Es ist anzunehmen, daR die extrazellulare Polysaccharid-Matrix und die
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auferen Zellschichten des Biofilms als Transport-, bzw. Diffusionsbarrieren gegentiber toxischen Stoffen
wirken [Flemming 1994, Characklis und Marshall 1990, Siegrist und Gujer 1985].

Neuere Untersuchungen haben jedoch aufgezeigt, daf? die Diffusion inshesondere von kleineren Molekilen
innerhalb der EPS-Matrix gegeniber der freien walrigen Losung nicht wesentlich gehemmt ist [Stewart
1998, Costerton et al. 1994]. Dies flihrte zu der heutigen Modellvorstellung, Biofilme als einzelne
mikrobielle Cluster von Zellen zu beschreiben, die in einer extrazellularen Polysaccharid-Matrix mit vielen
Poren und Kanélen eingebunden sind [DeBeer et al. 1996, Lewandowski et al. 1995]. Es werden in der
EPS-Matrix frei durchstromte Bereiche angenommen, bei den ein konvektiver Stofftransport moglich ist und
folglich geldste Substanzen bis in die inneren Bereiche des Biofilms eindringen kénnen. Dies wiirde jedoch
der Fa&higkeit von Biofilmen eines wirksamen Schutzmechanismus beispielsweise gegeniber
Quecksilberionen widersprechen. Als mdgliche Barriere des Stofftransports werden einzelne feste Zell-
Cluster vermutet, bei denen der Stofftransport diffusionskontrolliert ist [DeBeer et al. 1996, Christiansen et
al. 1995, Horn und Hempel 1995, Costerton et al. 1994]. Mdglicherweise werden dadurch Storstoffe (z.B.
Quecksilber-lonen) zunachst von den innerhalb der Cluster eingebetteten Mikroorganismen fern gehalten.
Erst in der EPS-Matrix gebunden koénnen die Storstoffe die dort vorhandenen extrazelluldren und
enzymatischen Stoffwechselvorgdnge hemmen, wodurch niedermolekulare Stoffwechselprodukte
freigesetzt werden [Brown und Gilbert 1993]. Dieser Mechanismus wiirde erklaren, dal? eine Deaktivierung
des Biofilm-Reaktors erst nach eintégiger Kontaktzeit mit der Quecksilberchlorid-Lésung eingetreten ist.
Jedoch erklart dies nicht, dal3 auch bei einer langeren Exposition der Biofilm-Reaktor nicht vollstandig

deaktiviert wurde.

4.2.4 Einflul der Biosorption auf verdnderten Belastungssituationen

Durch die Vielzahl der funktionellen Gruppen (u.a. Carboxyl- und Hydroxylgruppen) bietet die EPS-Matrix
glnstige Voraussetzungen fiir die Biosorption von geldsten Stoffen [Flemming 1995]. Neben den
hydrophilen Bindungsmdglichkeiten wurden innerhalb der EPS-Matrix auch hydrophobe Bereiche
gefunden, an denen unpolare Substanzen sorptiv gebunden werden kénnen [Wolfaardt et al. 1994, 1995].
Ferner wurden Bereiche gefunden, in denen Metallionen akkumuliert und komplexiert werden kénnen
[Flemming et al. 1995, Geesey und Jang 1990, Kaplan et al. 1987]. Aufgrund des mdoglichen konvektiven
Stofftransports und der Sorptionseigenschaft kann die EPS-Matrix bei der Elimination von gelsten Stoffen
eine wichtige Rolle spielen, insbesondere wenn durch den kontinuierlichen Betrieb des hiologischen

Testsystems dynamische Verhaltnisse vorliegen. Das Adsorptionsverhalten der EPS wird von mehreren
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Faktoren beeinfluBt. Dies sind zum Beispiel pH-Wert und lonenstérke der waRrigen Phase, Polaritat und

MolekdilgroRe der Sorbenten.

Im wesentlichen sind jedoch die Komplexitdt und Heterogenitat fur die Stabilitdt von Biofilmen
verantwortlich, so daR das Adsorptionsverhalten der EPS-Matrix bislang nicht eindeutig geklart werden
konnte und teilweise zu widersprichlichen Aussagen fiihrte [Stewart 1998]. Es wird angenommen, daf die
EPS durch die gelartige Struktur die Funktion eines Molekularsiebes tbernimmt [Flemming 1995]. Nach
dieser Modellvorstellung werden sehr hochmolekulare Stoffe von der EPS-Matrix ausgeschlossen und
zeigen dadurch eine geringe Retardierung an der EPS-Matrix [DeBeer et al. 1996]. Kleinere Substanzen
koénnen hingegen in die EPS-Matrix eindringen und haben je nach ihrer stofflichen Eigenschaft aufgrund
von elektrostatischen und hydrophoben Wechselwirkungen mit der EPS-Matrix ein unterschiedliches

Verweilzeitverhalten, das vergleichbar mit dem gelchromatographischen Trennprinzip ist.

Wie die Durchbruchskurven bei einem klein dimensionierten Biofilm-Reaktor (durchschnittliche Verweilzeit
der Probe im Reaktor < 10 min) in Abbildung 4.65 zeigen, liegt bei einer Huminstofflosung (HO14) ein

deutlich spaterer Durchbruch vor als bei Dextran Blau, Fluorescein und Kaliumchlorid.
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Abbildung 4.65:  Durchbruchskurven von Dextran Blau, einer Huminstofflosung (HO 14), Fluorescein und
KCl beim Biofilm-Reaktor F (Durchflurate: 1 mL/min, Detektion der UVasanm-Absorption,
bzw. Detektion der elektrischen Leitfahigkeit)

Die Retardierung der Huminstoffe kann durch sterische und physikalischchemische Wechselwirkungen mit
der EPS-Matrix erklart werden. Bei Dextran Blau ist ein AusschluBvorgang zu vermuten, da die Diffusion
von Dextran Blau in die EPS-Matrix aufgrund der MolekilgroRe (2 mio g/mol) verhindert ist. Gegenuber
Kaliumchlorid steht Fluorescein durch die hydrophobere Eigenschaft und die groRere Molmasse (332

g/mol) nur ein kleineres Porenvolumen in der EPS-Matrix zur Verfugung. Aus diesem Grund wird bei
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Fluorescein eine hohere Retardierung innerhalb der EPS-Matrix angenommen als bei Kaliumchlorid
[Carlson und Silverstein 1997)].

Die Quantifizierung der Biosorption von organischen Substanzen und Substanzgemischen gestaltet sich
experimentell schwierig, da bei aktiven Biofilmen neben den Sorptionsvorgangen in der Regel auch ein
biochemischer Abbau stattfindet. Die Dauer bis zur Gleichgewichtseinstellung der Sorption und einer
zumindest teilweisen biologischen Verstoffwechselung kann hierbei im gleichen Zeitbereich liegen [Carlson
und Silverstein 1997]. Um den Biosorptionsprozel3 im einzelnen untersuchen zu kénnen, besteht die
Maglichkeit, biologisch refraktére organische Stoffgemische einzusetzen [Carlson und Silverstein 1998,
Jacobsen et al. 1993]. Aus diesem Grund wurden die Durchbruchskurven in Abbildung 4.65 mit Stoffen
ermittelt, die in der Regel keine biologische Abbaubarkeit aufweisen. Eine andere Mdglichkeit ergibt sich
durch eine mdglichst vollstandige Deaktivierung der Biomasse, zum Beispiel anhand hoch konzentrierter
Biozidlosungen oder durch die Anwendung von thermischen Sterilisationverfahren. Problematisch bei
Deaktivierungsmalinahmen sind mdglicherweise eine schnelle Reaktivierung des Biofilms nach der
Biozidbehandlung und eine erhebliche Verénderung des Sorptionsverhaltens der EPS-Matrix infolge von

Denaturierungs- und Hydrolyse-Reaktionen [Flemming 1994].

Anhand einer synthetisch Huminstofflosung (Aldrich) wurde das DOC-Eliminations- und Sorptionsverhalten
bei einem anoxisch betriebenen Biofilm-Reaktor untersucht (Abbildung 4.66). Ausgehend von einer
Konditionierung mit synthetischem Abwasser verringerte sich bei dem Biofilm-Reaktor nach eintagiger

Versorgung mit der Huminstofflosung die DOC-Elimination von 90 % (SAW) auf 12 % (Huminstofflésung).

Bei den DOC-Chromatogrammen in Abbildung 4.66 fallt auf, dafl insbesondere innerhalb des
niedermolekularen Fraktionsbereichs (t; > 36 min) ein partieller Abbau der Huminstofflésung stattgefunden
hat. Dal} es sich bei dieser Fraktion (Pfeil) um einen biologischen Abbau handeln mul3, zeigt die
Ablaufprobe nach der Deaktivierung des Reaktors in einem Warmeschrank bei 95°C. Direkt im Anschluf3
an die Deaktivierung wurde der Biofilm-Reaktor mit der Huminstoffldsung versorgt. Bei der Ablaufprobe, die
nach einer zweistiindigen Einlaufphase entnommen wurde, ist kein Rilckgang des niedermolekularen
Fraktionsbereichs (t; > 36 min) festzustellen. Demgegentiber zeigt sich nach der Deaktivierung des
Reaktors auch weiterhin eine sehr geringe Abnahme des hochmolekularen Fraktionsbereichs (t; = 32 min,
Doppelpfeil). Offensichtlich ist die Elimination der hochmolekularen Fraktion auf eine Biosorption und nicht
auf einen biologischen Abbau zurtickzufiihren. Die DOC-Elimination der Huminstoffldsung betrug nach der
Deaktivierung lediglich 6 % [Reichert 1998].
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Abbildung 4.66:  DOC-Chromatogramme von kiinstlichen Huminstofflésungen (Aldrich) vor und nach
Kontakt mit dem aktiven und durch Erhitzen deaktiviertem BiofilmReaktor (anoxisch)

Bislang gibt es wenig Kenntnisse (iber die Biosorption von Huminstoffen an Biofilmen [Flemming 1995]. Es
wird angenommen, daR aufgrund der hydrophilen Eigenschaft Humin- und Fulvinsduren in der EPS-Matrix
immobilisiert werden (Abbildung 4.65) und sich aufgrund ihres refraktaren Verhaltens dort akkumulieren.
Nach einer mehrwdchigen Konditionierung des Biofilm-Reaktors mit einer natirlichen Huminstofflosung
wurde der Biofilm mit Natronlauge (0,1 mol/L) in Anlehnung an Zhou (1992) extrahiert. Die Extrakt-Losung
wurde nach der Neutralisation gelchromatographisch analysiert (Abbildung 4.67). Es konnte bezogen auf
die Biofilm-Trockenmasse ca. 2 % DOC extrahiert werden. Dieser Wert wurde auch bei einer thermischen

Extraktion von Belebtschlammen ermittelt (0,3 bis 3%) [Morgan et al. 1990].

Die Chromatogramme in Abbildung 4.67 zeigen, daR die Extrakt-Losung im hochmolekularen
Fraktionsbereich einen hohen organischen Stoffanteil aufweist, bei dem charakteristisch Polysaccharide,
Proteine aber auch Huminsduren eluieren. Eine weitergehende gelchromatographische Trennung von
Polysacchariden, Proteinen und Huminstoffen ist aufgrund der polydispersen Strukturen und der
Trenneigenschaft der verwendeten Gelsdule nicht moglich. Jedoch deutet die relative hohe Signalintensitat
der UV, -Detektion im Retentionszeitbereich der Huminstoff-Fraktion (t; = 29 min, gestrichelte Linie)
daraufhin, daR zumindest ein geringer Huminstoffanteil extrahiert werden konnte. Polysaccharide und
Proteine weisen, bezogen auf den DOC, in der Regel eine wesentlich geringere UV ,.,-Absorption auf als

Huminstofflosungen [Aiken und Leenheer 1993]. Die hohe DN-Signalintensitat im hochmolekularen
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Retentionszeitbereichs 1403t auf geldste proteinhaltige Zellbestandteile des Biofilms schlieRen. Die
hochmolekulare Fraktion der Extraktlésung hat einen wesentlich héheren organischen Stickstoffanteil (0,17
mgDN/mgDOC) als die hochmolekulare Fraktion der Huminstoffldsung (0,02 mgDN/mgDOC).

NaOH-Extrakt
hochmolekularer o
Fraktionsbereich (Biofilm-Reaktor)
o —o— Huminstofflésung
e
:0 .
= niedermolekularer
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Abbildung 4.67:  DOC/UV2s4nm/DN-Chromatogramme eines Natronlaugen-Extrakts vom Biofilm des
Reaktors D (oxisch) unmittelbar nach Konditionierung des Biofilm-Reaktors mit einer
Huminstofflosung (TSK HW 40 S/2)

Die thermische Wasser-Extraktion stellt prinzipiell eine weitere Mdglichkeit, sorptiv gebundenes Material
von einer Festphase zu extrahieren. Diese Methode wurde bei dem mit Huminstofflosung konditionierten
Biofilm angewendet, wobei zusatzlich der pH-Wert auf 7,5 eingestellt wurde. Nach der thermischen
Wasser-Extraktion wurde bezogen auf die Biofilm-Trockenmasse ein insgesamt geringerer extrahierbarer
DOC-Anteil von 1,4 % ermittelt als bei der NaOH-Extraktion (Abbildung 4.68). Der thermische Extrakt
unterscheidet sich qualitativ erheblich vom NaOH-Extrakt durch einen hoheren Anteil der
niedermolekularen Fraktionen. Das Chromatogramm der UV,,.-Detektion zeigt im Retentionszeitbereich
der Huminstoff-Fraktion (t; = 29 min, gestrichelte Linie) nur eine geringe Signalintensitat. Durch die
thermische Extraktion wurde ein weitaus geringerer Huminstoff-Anteil freigesetzt als durch die NaOH-
Extraktion. Es ist anzunehmen, dal® der in der EPS-Matrix moglicherweise adsorbierte Huminstoff-Anteil
wéhrend der thermischen Extraktion zu kleinen Strukturteilen umgesetzt wurde. Dies begriindet den relativ
hohen Anteil an niedermolekularen organischen Stoffen (Saccharide und organische Sauren) in der
thermischen Extraktlosung. Der gegenuber der Huminstoffiosung relativ hohe niedermolekulare

Stickstoffanteil deutet darauf hin, dafl Aminosduren und weitere stickstoffhaltige niedermolekulare
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Substanzen durch die thermische Denaturierung von hochmolekularen proteinhaltigen Zellbestandteilen

des Biofilms gebildet wurden.
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Abbildung 4.68:  DOC/UVas4nm/DN-Chromatogramme: Thermischer Extrakt vom Biofilm des Reaktors D
(oxisch) unmittelbar nach Konditionierung des Biofilm-Reaktors mit einer
Huminstofflésung

Zusammenfassend ist festzustellen, dall die EPS eine Matrix darstellt, bei der geloste Stoffe in
Abhangigkeit der Molmasse und der hydrophoben Eigenschaft unterschiedlich stark retardiert werden.
Anhand der Extraktionsversuche konnte die Biosorption von organischen Stoffen in die EPS-Matrix nicht
eindeutig nachgewiesen werden. Dies ist darauf zurlickzufiihren, dal3 bei der Extraktion zusétzlich geldste
Zellbestandteile freigesetzt werden, die bei der gelchromatographischen Analyse nicht getrennt werden

konnten.

4.25 EinfluRfaktoren auf das Eliminationsverhalten

Bei einem Einsatz der Biofilm-Reaktoren als ein biologisches Testsystem ist es von besonderem Interesse,
inwieweit die gemessene Veranderung der DOC-Elimination aussagekraftig ist. Anhand von
Modellsubstanzen und von vorfiltriertem Rohabwasser eines Industriebetriebes wurde das
Eliminationsverhalten der Biofilm-Reaktoren in Abh&ngigkeit von Menge und Beschaffenheit einer
Belastung, sowie von operationell resultierenden Bedingungen (DurchfluBrate, bzw. durchschnittliche
Verweilzeit der Probe im Reaktor, Art der Konditionierung, Grundaktivitat) untersucht [Bickle 1999, Gerber
1999, Hellstern 1999, Wagner 1998, Hasselbring 1998].
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4.25.1 Substratkonzentration

Zur Klarung wie der Eliminationsgrad von der Belastung abhangt, wurden zwei Biofilm-Reaktoren mit
unterschiedlichem Reaktorvolumen, die mit synthetischem Abwasser (3(DOC) ¢ 12 mg/L) konditioniert
wurden, jeweils mehrere Stunden mit synthetischem Abwasser unterschiedlicher DOC-Konzentration
versorgt. Anschlieend wurden die DOC-Konzentrationen der Zu- und Ablaufproben ermittelt. Wie die
Versuchsergebnisse in Abbildung 4.69 zeigen, hatte bei der ersten Versuchsreihe nach einem Betrieb der
Biofilm-Reaktoren von ca. 4 Monaten die Zunahme der DOC-Belastung eine Abnahme des
Eliminationsgrades (BDOC) zur Folge. Absolut gesehen steigt jedoch die DOC-Elimination mit Zunahme
der DOC-Belastung, wodurch der Eliminationsgrad trotz einer Verdreifachung der DOC-
Zulaufkonzentration bei beiden Reaktoren lediglich weniger als 12 % abnahm. Bei einer zweiten
Versuchsreihe in Abbildung 4.69 wurde der Biofilm-Reaktor D zuvor mehrere Wochen mit einer hoheren
DOC-Zulaufkonzentration (B(DOC) « 24 mg/L) betrieben. Hierbei zeigte der Biofilm-Reaktor eine héhere
DOC-Elimination bei einer héheren Belastung als bei der ersten Versuchsreihe. Der DOC-Eliminationsgrad
blieb trotz der Zunahme der DOC-Zulaufkonzentration nahezu konstant. Die Konditionierung bei der
hoheren Zulaufkonzentration filhrte bei dem Biofilm-Reaktor zu einem héheren Grundumsatz und zu einer
hoheren Anpassungsfahigkeit gegentiber der Veréanderung der Zulaufkonzentration. Jedoch treten bei
einer hoheren Grundversorgung erhebliche Probleme durch die vermehrte Bildung von Biomasse im
Reaktor auf (Kap. 4.2.12).
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Abbildung 4.69:  Belastungsabhéngigkeit der Eliminationsrate bei den oxisch betriebenen, SAW-
konditionierten Biofilm-Reaktoren D und F (Grundversorgung: SAW / B(DOCi. versuchsreine)
=12 mg/L; B(DOCZ.Versuchsreihe) =24 mg/l—)

Bei einem weiteren Versuch wurde anhand einer realen Abwasserprobe die Belastungsabhéngigkeit der

Eliminationsrate bei einem Biofilm-Reaktor untersucht, der mehrere Wochen mit Tagesmischproben (TMP)
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der Klaranlage des Industrieunternehmens (3(DOC) « 30 mg/L) konditioniert wurde. Wie in Abbildung 4.70
dargestellt, ist beim Biofilm-Reaktor nach dem Betrieb von 2 Monaten (erste Versuchsreihe) mit der

Erhohung der DOC-Belastung eine deutliche Abnahme des DOC-Eliminationsgrades eingetreten.

100
e 801
S 1 U A ..
@) i
S 60
8 -----
40 -
20 {| —O— Reaktor H (1. Versuchsreihe)
---A - - Reaktor H (2. Versuchsreihe)
0 1 1 1 1 1
20 40 60 80 100 120 140

DOC-Belastung in mg/L

Abbildung 4.70:  Belastungsabhéngigkeit der Eliminationsrate beim TMP-konditionierten Biofilm-Reaktor
H bei Tagesmischproben unterschiedlicher DOC-Ausgangskonzentration nach
Konditionierung von 2 bzw. 3 Monaten bei einer DOC-Zulaufkonzentration von 30 mg/L

Dieser Versuch wurde nach einem weiteren Monat wiederholt (zweite Versuchsreihe). Der Reaktor wurde
bis zu diesem Versuch weiterhin mit Tagesmischproben versorgt. Diesmal zeigte der Reaktor einerseits
hohere Eliminationsraten. Andererseits eine deutlich geringere Abhangigkeit des DOC-Eliminationsgrades
mit der Verdnderung der DOC-Zulaufkonzentration. Die Abnahme des Eliminationsgrades bei héherer
Zulaufkonzentration weist darauf hin, dafl3 die Stoffumsetzung des Reaktors limitiert ist. Die extremen
Unterschiede des BDOC bei dem geringsten bzw. hdchsten Belastungsfall lassen vermuten, daf3
auflerdem die Substrathemmung eine wichtige Rolle auf die Belastungsabhangigkeit der Eliminationsrate
spielt [Obst 1993]. Es mufRten sich folglich in Abh&ngigkeit der Zulaufkonzentration deutliche qualitative

Unterschiede in den Ablaufproben ergeben.

In Abbildung 4.71 sind die gelchromatographischen DOC-Analysenergebnisse der ersten Versuchsreihe
als ,Eliminationschromatogramme* dargestellt. Hierbei wurde die bei dem Biofilm-Reaktor erzielte DOC-
Elimination aus der Differenz der Zu- und Ablaufprobe berechnet. Die Signalintensitaten wurden jeweils auf
die maximal aufgegebene DOC-Zulaufkonzentration von 131 mg/L normiert, wodurch die Zu- und

Abnahmen relativ zur DOC-Zulaufkonzentration zu sehen sind.
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Abbildung 4.71:  DOC-Chromatogramme: Zulauf (TMP) und Elimination (Ablauf-Zulauf) beim Biofilm-
Reaktor H in Abhangigkeit der Zulaufkonzentration (1. Versuchsreihe bzgl. Abbildung
4.70, die Signalintensitaten sind jeweils auf die DOC-Zulaufkonzentration von 131 mg/L
normiert)

Die Ergebnisse in Abbildung 4.71 zeigen, dal’ die Elimination einzelner DOC-Fraktionen von der DOC-
Zulaufkonzentration abh&ngen. Der héhermolekulare Fraktionsbereich (t; = 44 min bis 55 min) und die
Fraktion bei der Retentionszeit von t, = 82 min wurden bis zu einer DOC-Zulaufkonzentration von 64 mg/L
nahezu vollstandig eliminiert. Das bedeutet, daR diese Fraktionen einerseits biologisch leicht eliminiert
werden und anderseits der Biofilm-Reaktor bei diesen Fraktionen eine hohe spezifische DOC-Elimination
aufweist. Demgegenuber wurde bei der Fraktion, die bei der Retentionszeit von t; = 61 min eluiert, mit
einer hoheren Zulaufkonzentration eine geringere Elimination erreicht. Der Biofilm-Reaktor verfligte
offensichtlich nur (iber eine begrenzte Kapazitat, diese Fraktion umzusetzen. Bei der hochsten DOC-
Zulaufkonzentration (3(DOC) = 131 mg/L) trat bei allen Fraktionen eine deutliche Verringerung der
Elimination ein. Die Eliminationskapazitat des Reaktors war offenbar bei der hohen Zulaufkonzentration
erschopft. Da sich der Eliminationsgrad der chromatographischen Fraktionen bei der hohen
Zulaufkonzentration mehr verringerte als durch die begrenzte Eliminationskapazitat allein, muf3 zuséatzlich
eine Substrathemmung vorgelegen haben. Eine mdgliche Freisetzung von Stoffwechselprodukten, die aus
der Substrathemmung resultieren kann, ist anhand der gelchromatographischen Analysenergebnisse nicht

festzustellen.
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Zusammengefasst zeigen die Aufstockversuche, daR sich die Zulaufkonzentration je nach
Probenzusammensetzung auf den Eliminationsgrad der Biofilm-Reaktoren auswirken kann. Ist in der Probe
ein hoher Anteil von biologisch schwerer abbaubaren Stoffen enthalten, wird der DOC-Eliminationsgrad mit
Zunahme der Zulaufkonzentration zum einen durch eine limitierte Eliminationskapazitat und zum anderen
durch Veranderung der Stoffwechselvorgange geringer. Ist hingegen der Anteil der schwerer abbaubaren
Stoffen gering, bleibt die DOC-Elimination im 3-fachen Konzentrationsbereich bezogen auf die
Zulaufkonzentration bei der Grundversorgung weitgehend von der Substratkonzentration unbeeinfluf3t. Um
ein reproduzierbares Testergebnis zu erhalten, sollten die Tests folglich méglichst unter standardisierten
Bedingungen durchgefiihrt werden. Die DOC-Konzentration der Probe sollte in etwa auf die der
Grundversorgung angepalft sein. Bei Veranderung der Zulaufkonzentration wéhrend der Grundversorgung
ist bei den Biofilm-Reaktoren eine héhere biologische Aktivitdt und ein hoherer Stoffumsatz festzustellen.
Jedoch bedarf es mehrere Wochen bis sich das biologische Testsystem an die verénderte
Betriebsbedingung angepaldt hat, welches sich durch eine hohere Stabilitdt des Eliminationsgrades
bemerkbar macht. Fiir die Durchflihrung der Tests ist es daher glinstig, Biofilm-Reaktoren einzusetzen, die

uber mehrere Monate unter konstanten Bedingungen konditioniert wurden.

4252 Verweilzeit

Durch Variation der Durchflufrate bei gleichbleibender DOC-Zulaufkonzentration wurde der EinfluR der
Verweilzeit auf die DOC-Elimination der Biofilm-Reaktoren untersucht. Diese Verweilzeit hdngt zum einen
von der DurchfluBrate und zum anderen von der im Reaktor vorhandenen Biomassenkonzentration ab. Die
durchschnittliche Verweilzeit der Probe im Biofilm-Reaktor anhand von Durchbruchskurven mit einer KCl-

Losung bestimmt.

Es ist anzunehmen, dal die Verweilzeit der Probe im Biofilm-Reaktor einen wesentlichen Einflu} auf die
DOC-Elimination hat. Bei Zunahme der Verweilzeit ist im Fall einer guten biologischen Abbaubarkeit des
Substrates mit einer Zunahme der DOC-Elimination zu rechnen. In Abbildung 4.72 sind die
Versuchsergebnisse der Verweilzeitabhangigkeit der Elimination von synthetischem Abwasser (SAW)
dargestellt, die bei dem Biofilm-Reaktor F (Verweilzeit: 8 min bei 1 mL/min DurchfluR) ermittelt wurden. Die
Versuche wurden an unterschiedlichen Tagen durchgefiihrt. Der Reaktor war bei der ersten Versuchsreihe
etwa 3 Monate lang mit SAW konditioniert worden. Die zweite Versuchsreihe wurde nach weiteren 2
Monaten durchgefiihrt. Die Ergebnisse lassen erkennen, daR die Zunahme der durchschnittlichen
Verweilzeit der Probe im Biofilm-Reaktor eine Zunahme des DOC-Eliminationsgrades zur Folge hatte. Bei

der ersten Versuchsreihe betrug die Abnahme des Eliminationsgrades bei einer Verachtfachung der
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Verweilzeit von ca. 2 Minuten auf ca. 16 Minuten weniger als 15 %. Bei der zweiten Versuchreihe ist ein
deutlich geringerer Einflu} auf die DOC-Elimination von SAW festzustellen. Dies kann durch die l&ngere
Konditionierung des Biofilm-Reaktors erklart werden, die eine hohere biologische Umsetzung und eine

hohere Stabilitdt gegenuber einer Veranderung der durchschnittlichen Verweilzeit der Probe im Reaktor zur

Folge hatte.
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Abbildung 4.72:  Verweilzeitabhéngigkeit der DOC-Elimination von SAW beim oxisch betriebenen Biofilm-
Reaktor F (SAW-konditioniert)

Bei einem Biofilm-Reaktor, der ca. 2 Monate mit Industrieabwasser konditioniert wurde, zeigen mehrere
Versuchsreihen mit Tagesmischproben (TMP) eine weitaus starkere Zunahme der Eliminationsrate mit

Zunahme der durchschnittlichen Verweilzeit im Biofilm-Reaktor (Abbildung 4.73).
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Abbildung 4.73:  Verweilzeitabhéngigkeit der DOC-Elimination von TMP beim oxisch betriebenen Biofilm-
Reaktor H (TMP-konditioniert)
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Das deutlich hohere verweilzeithabhéngige Eliminationsverhalten des TMP-konditionierten Biofilm-
Reaktors gegenliber den mit SAW konditionierten kann durch kurze Konditionierungsphase des Reaktors
an TMP und geringe biologische Aktivitat erklart werden. Dadurch verfiigte der Reaktor nur eine geringe

Kapazitat, biologisch schwer abbaubare Stoffe zu eliminieren.

Zusammenfassend lassen die Versuchsergebnisse erkennen, dal je nach der Zusammensetzung des
DOC und Aktivitat des Biofilm-Reaktors aufgrund ihrer Konditionierung die Verweilzeit einen EinfluR auf
das Testergebnis hat. In Anlehnung an die Ergebnisse bei der Veranderung der Zulaufkonzentration kann
die unterschiedliche Verweilzeitabhangigkeit der Elimination durch die unterschiedliche biologische
Abbaubarkeit der verwendeten Abwasserproben erklart werden. Bei Proben mit einem hohen biologisch
leicht verfligharen Stoffanteil spielt die zeitlich limitierte Kontaktzeit mit den Testorganismen beziiglich der
Verstoffwechslung offenbar eine weitaus geringere Rolle als bei Proben, die einen hohen Anteil an
,biologisch langsamer verwertbarer Substanz“ beinhalten. Demzufolge ist die Verweilzeitabhangigkeit bei
synthetischem Abwasser geringer als bei der Abwasserprobe (TMP), die von einem chemischen

Unternehmen stammt.

Um aussagekraftige Testresultate erzielen zu konnen, sollte die Verweilzeit der Probe in den kontinuierlich
betriebenen Biofilm-Reaktoren mdglichst konstant gehalten werden. AuBerdem sollten die Biofilm-
Reaktoren eine gleichbleibende biologische Aktivitat aufweisen, die durch eine langere Konditionierung bei

einer definierten Grundversorgung erreicht werden kann.

4.2.5.3 Biologische Abbaubarkeit

Dem Wunsch einer mdglichst schnellen Bewertung der biologischen Eliminierbarkeit von Abwasser kann
eine mdglichst geringe Kontaktzeit der Probe im Reaktor gerecht werden. Hierbei steht dem Testsystem
nur kurze Zeit zur Verfligung, sich an die jeweilige Belastungssituat ion anzupassen. Dadurch ergibt sich die
Fragestellung, inwieweit die Biofilm-Reaktoren anhand der DOC-Eliminationsrate die reale
Belastungssituation aussagekréaftig erfassen konnen. Es wurden Versuche durchgefihrt, um die
Auswirkung einer gut und einer schlecht biologisch abbaubaren Modellsubstanz unter definierten
Testbedingungen auf das Eliminationsverhalten der Biofilm-Reaktoren zu ermitteln [Hesse und Frimmel
1999a].

Bei der ersten Versuchsreihe wurde zunéchst der Biofilm-Reaktor F (tv « 8 min) mehrere Wochen mit
synthetischem Abwasser bei einer hoheren DOC-Zulaufkonzentration (R(DOC) ¢ 24 mg/L) versorgt. Direkt

vor Versuchsbeginn wurde die Zulaufkonzentration um die Halfte verringert (3(DOC) = 10 mg/L). Zur
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reduzierten Grundversorgung wurden Glucose, EDTA bzw. synthetisches Abwasserkonzentrat jeweils
mehrere Stunde zudosiert, wobei die DOC-Zulaufkonzentration des Reaktors schrittweise erhoht bzw.
,aufgestockt* wurde (Abbildung 4.74).
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Abbildung 4.74:  Erzielte Eliminationsraten nach Zugabe von Glucose, synthetischem Abwasser-
konzentrat (SAW), sowie EDTA bei einem mit synthetischem Abwasser und bei einem mit
Abwasser eines Chemieunternehmens (TMP) konditionierten Biofilm-Reaktor ausgehend
von einer DOC-Konzentration der Grundversorgung (SAW bzw. TMP) von 10 mg/L. Die
theoretisch erwarteten Eliminationsraten fiir die biologische Abbaubarkeit der
zugegebenen Modellsubstanz von 100 % (Glucose) bzw. 0 % (EDTA) sind durch eine
gestrichelte Linie gekennzeichnet).

Die Versuchsergebnisse lassen erkennen, daB mit Zunahme der Glucose-Zudosierung der
Eliminationsgrad zunahm, wohingegen die EDTA-Zudosierung eine deutliche Reduzierung des
Eliminationsgrades bewirkte. Die Zudosierung des SAW-Konzentrates hatte eine Zunahme des
Eliminationsgrades zur Folge, der bei einer hdheren Zudosierung nahezu konstant blieb. Wird fiir Glucose
eine biologische Abbaubarkeit von 100 % bzw. fiir EDTA von 0 % angenommen, stimmen die ermittelten
DOC-Eliminationsraten nahezu mit den theoretisch erwarteten DOC-Eliminationsraten (gestrichelte Linie)
uberein. Die Kontrollversuche am Ende der jeweiligen Versuchsreihe, bei der die Modellsubstanzen
ausgehend von der hochsten Zudosierung mit einer geringeren Konzentration aufgegeben wurden, sind in
Abbildung 4.74 jeweils als graues Symbol dargestellt. Die geringen Veranderung der DOC-Elimination
deuten im Fall von Glucose auf eine leichte Zunahme und im Fall von EDTA auf eine geringe Hemmung
der Bioaktivitat des Biofilm-Reaktors (vgl. auch Abbildung 4.76).

Bei einem weiteren Experiment wurde bei einer konstant gehaltenen DOC-Konzentration die biologische
Abbaubarkeit des Reaktorzulaufs veréndert. Der Reaktor war zuvor mit Tagesmischproben eines

industriellen Unternehmens versorgt worden, die zusétzlich mit Ethanol angereichert waren. Das
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Ethanol/TMP-Verhaltnis der Grundversorgung wurde auf 0,5 bzgl. DOC eingestellt. Nach einer
Konditionierung von mehreren Wochen zeigte der Reaktor eine gleichbleibende DOC-Eliminationsrate von
etwa 65 %. Es wurden Modellabwésser mit einem unterschiedlichen EDTA/Ethanol-Anteil jeweils eine
Stunde einem Biofilm-Reaktor aufgegeben. Die DOC-Zulaufkonzentration der EDTA/Ethanol-Losungen

entsprach ungeféhr der DOC-Konzentration der Grundversorgung, bei der der Reaktor konditioniert wurde.

Wie in Abbildung 4.75 dargestellt, verringerte sich der Eliminationsgrad des Biofilm-Reaktors mit Zunahme
des EDTA-Anteils in dem Modellabwasser. Ausgehend von einem Eliminationsgrad von etwa 60 % bei der
reinen Ethanol-Losung reduzierte sich die Eliminationsrate bei der Aufgabe der reinen EDTA-LOsung auf 1
%. Es zeichnet sich eine gute lineare Korrelation zwischen dem DOC-Eliminationsgrad und dem EDTA-
Anteil in dem Modellabwasser ab. Diese Korrelation bedeutet jedoch, daR die Elimination von Ethanol

entsprechend der Zunahme des EDTA-Anteils in dem Modellabwasser gehemmt wurde.
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\“\\ - - -©- - - theoretisch
. 40 :
X .
£ .
O O c-.
O -~ \
2 20 | O O
)
R? = 0.9403
0 ‘ ‘ ‘ ‘ ey
0 0.2 0.4 0.6 0.8 1

rel. C-Anteil: EDTA/Ethanol

Abbildung 4.75:  DOC-Elimination eines EDTA/Ethanol-Gemisches mit unterschiedlichen Anteilen im
Biofilm-Reaktor H (TMP/Ethanol-konditioniert) bei konstanter DOC-Zulaufkonzentration

Wird angenommen, dal} der beim Biofilm-Reaktor maximal eliminierbare Ethanol-Anteil von 55 %
gleichbleibend und von EDTA nicht eliminiert wird, mif3te sich der theoretisch erwartete Eliminationsverlauf
ergeben, der in Abbildung 4.75 als gestrichelt Linie dargestellt ist. Offenbar wirkt EDTA hemmend auf die
biologische Aktivitat des Biofilm-Reaktors, was sich durch eine Reduzierung des biologisch abbaubaren
Anteils in dem Modellabwasser zeigt. Dieses Ergebnis ist verwunderlich, da im Gegensatz die
Aufstockversuche bei dem SAW-konditionierten Biofilm-Reaktor (Abbildung 4.74) nur eine geringe
Hemmwirkung von EDTA auf die biologische Aktivitat erkennen lieBen. Bei beiden Versuchsansatzen
wurde zur Herstellung der Modellésungen Leitungswasser verwendet, wodurch fir die EDTA-
Komplexierung jeweils eine theoretisch ausreichend hohe Ca*-Konzentration vorlag und davon

auszugehen war, daR die in der Biomasse gebundenen Kationen nicht herausgeldst wurden (vgl. Kap.
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4.2.8). Die Empfindlichkeit der Reaktoren gegeniiber ,aulRergewodhnlichen® Belastungssituationen mufd

daher durch die unterschiedliche Matrix der Grundversorgung (SAW bzw. TMP/Ethanol) verursacht sein.

4.2.5.4 Konditionierung

Anhand von weiteren ,Aufstockversuchen® mit biologisch leicht und biologisch schwer abbaubaren
Modellsubstanzen wurde die Rolle der Konditionierung auf das Eliminationsverhalten der Biofilm-Reaktoren
untersucht. In der ersten Versuchsreihe wurde jeweils eine Stunde Diethylenglycol (DEG) zusatzlich zur
Grundversorgung (B(DOC) = 10 mg/L) bei zwei unterschiedlich konditionierten Biofilm-Reaktoren
aufgegeben (Abbildung 4.76). Der Biofilm-Reaktor F (t, = 8 min) war zuvor mehrere Monate mit
synthetischem Abwasser konditioniert. Der Biofilm-Reaktor H (t, = 4 min) war mehrere Wochen mit
Industrieabwasser (TMP) versorgt worden. Bei beiden Reaktoren flihrte die Zunahme der DEG-Dosierung
zu einer groReren Abnahme der DOC-Eliminationsrate. Die erzielten Eliminationsraten entsprechen bei
beiden Reaktoren den theoretisch erwarteten Werten mit der Annahme, dal® DEG als systemfremde

Substanz keine biologische Abbaubarkeit aufweist.
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O Reaktor F
80 (SAW-konditioniert)
R . A Reaktor H
c 60 (TMP-konditioniert)
:
a) 40%, RENN®)
o0 O~--._.
.\’\-~ .---'O_,__---
20 A-.-N_""'A--..___ A--""'~ -0
S A
0 T T T
0 10 20 30 40

DEG-Additiv in mg/L DOC (DOCosaw, ey = 10 mg/L)

Abbildung 4.76 :  Erzielte Eliminationsraten nach Zugabe von Diethylenglycol (DEG) bei den Biofilm
Reaktoren F (SAW-konditioniert) und H (TMP-konditioniert) ausgehend von einer
Grundversorgung von 10 mg/L-C (die theoretisch erwarteten Eliminationsraten fir 0 %
Abbaubarkeit der Modellsubstanz sind durch eine gestrichelte Linie gekennzeichnet)

Auffalligerweise ergaben die Kontrollversuche, die jeweils am Ende der Versuchsreihe durchgefiihrt
wurden, bei beiden Reaktoren eine Verringerung der Eliminationsrate gegentber der Eliminationsrate zu

Versuchsheginn (graue Symbole). Da die BDOC-Werte bei den Kontrollversuchen unterhalb der
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theoretisch erwarteten Eliminationsrate liegen, muf} offensichtlich die Zudosierung von DEG eine

Hemmung der biologischen Aktivitat bewirkt haben.

Die Ergebnisse der LC-DOC-Analyse des Kontrollversuchs mit dem SAW-konditionierten Biofilm-Reaktor F
in Abbildung 4.77 zeigen, dal} die DEG-Fraktion (t; = 54 min) bei der Zu- und Ablaufprobe nahezu identisch
sind. DEG wurde folglich vom Biofilm-Reaktor nicht verstoffwechselt bzw. adsorbiert und erklért damit nicht
den deutlichen Riickgang der Eliminationsrate gegeniber der Eliminationsrate zu Versuchsbeginn. Werden
die Ablaufproben des Reaktors bei einer Versorgung mit DEG-Zusatz und ohne DEG-Zusatz miteinander
verglichen, fallt bei der Ablaufprobe mit DEG-Zusatz eine héhere DOC-Restkonzentration auf. Die hohere
Restkonzentration tritt sowohl im hochmolekularen Fraktionsbereich (t; = 24 min) als auch bei der Fraktion
in Erscheinung, die bei der Retentionszeit von t; = 38 min eluiert. Der Biofilm-Reaktor reagierte
offensichtlich auf die DEG-Zudosierung mit einer vermehrten Abgabe von hochmolekularen Substanzen
(Polysaccharide) und mit einem gehemmten Abbau von SAW, was die héhere Restkonzentration in dem

Fraktionsbereich bei der Retentionszeit von t;= 38 min erklart.

DOC-Detektion DEG/SAW (2)
(TSK HW 40S/2) (jeweils 10 mg/L-C)
ﬂ Zulauf
—O— Ablauf
DEG\ SAW (10 mg/L-C)

—A— Ablauf

hochmolekularer

rel. Signalhdhe

Fraktionsbereich

Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 4.77:  DOC-Chromatogramme: Eliminationsverhalten des Biofilm-Reaktors F (SAW-,
konditioniert) bei Zugabe von Diethylenglycol (DEG, Kontrollversuch am Ende der
Versuchsreihe aus Abbildung 4.76)

Bei einem zweiten Aufstockversuch mit Glucose zeigte der mit SAW-konditionierte Biofilm-Reaktor, wie
bereits in Abbildung 4.74 vorgestellt, entsprechend des Glucose-Zusatzes die theoretisch zu erwartende
Zunahme der DOC-Elimination unter der Annahme, dal} Glucose vollstandig abgebaut wird (Abbildung
4.78). Demgegentiber erfolgte bei dem mit TMP-konditionierten Biofilm-Reaktor eine unerwartete

Verringerung des DOC-Eliminationsgrades mit Zunahme der Glucose-Zudosierung.
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Abbildung 4.78:  Erzielte Eliminationsraten nach Zugabe von Glucose bei den Biofilm-Reaktoren F (SAW-
konditioniert) und H (TMP-konditioniert, vor und nach mehrtagiger Konditionierung mit
einem Glucose-Zusatz) ausgehend von einer Grundversorgung von 10 mg/L-C (die
theoretisch erwarteten Eliminationsraten sind durch eine gestrichelte Linie
gekennzeichnet, s. Gleichung 31 und 32)

Die Glucose verhielt sich in diesem Reaktor wie eine nicht abbaubare Substanz(gestrichelte Linie). Wie die
Kontrollversuche (graue Symbole) zeigen, ergab sich im Gegensatz zu dem SAW-konditionierten Biofilm-
Reaktor bei dem TMP-konditionierten Biofilm-Reaktor ein unveranderter Eliminationsgrad im Vergleich zu
Versuchsbeginn. Die Glucose-Zudosierung hatte wéahrend des Versuchs keinen EinfluR auf die biologische
Aktivitat des Reaktors.

Die Ergebnisse der LC-DOC-Analysen in Abbildung 4.79 lassen erkennen, dal} Glucose (t; = 48 min) bei
der ersten Versuchsreihe zundchst nur geringfligig (< 10 %) vom TMP-konditionierten Biofilm-Reaktor
eliminiert wurde. Bei der zweiten Versuchsreihe zeigt sich nach einer mehrtagigen Versorgung des Biofilm-
Reaktors mit einem Glucose-Zusatz in der Tagesmischprobe eine erhebliche Zunahme biologischer
Aktivitat, woraus hohere Eliminationsraten resultieren (Abbildung 4.78). Bei der Glucose-Zudosierung von
10 mg/L-C wurde etwa die Hélfte der zugegebenen Glucosemenge vom Reaktor eliminiert, wodurch eine
Zunahme der DOC-Eliminationsrate zu verzeichnen ist. Die Erhéhung der Glucose-Zudosierung hatte
wieder eine Abnahme der DOC-Eliminationsrate zur Folge. Die eliminierte Glucosemenge blieb bei der
hoheren Glucosezudosierung nahezu konstant und der TMP-Anteil wurde weiterhin nahezu unabhéngig
der Glucose-Zudosierung eliminiert (nicht dargestellt). Das Eliminationsverhalten des Reaktors bei der
hoheren Glucose-Zudosierung zeigt, daR offenbar nur eine begrenzte systemspezifische
Eliminationskapazitat von Glucose vorlag, die durch die kurze Konditionierung des Reaktors mit Glucose

erklart werden kann.
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Abbildung 4.79:  DOC-Chromatogramme: Zu- und Ablauf des TMP-konditionierten Biofilm-Reaktors bei
einer Glucose-Zudosierung von 10 mg/L-C zur TMP im Vergleich zum Ablauf ohne Zusatz
von Glucose an zwei Versuchstagen (bzgl. Abbildung 4.78)

Im Fall einer von der Zulaufkonzentration unabh&ngigen Limitierung der Glucose-Elimination kann der beim
Biofilm-Reaktor vorliegende DOC-Eliminationsgrad in Abhé&ngigkeit von der Glucose-Zudosierung
mathematisch beschrieben werden (Gleichung 31 und 32). Fiir die vereinfachte Anpassung des in
Abbildung 4.78 dargestellten theoretisch erwarteten Eliminationsgrades (gestrichelte Linie) sind zwei
Kenngrofien notwendig. Zum einen muf3 die aktuelle Bioaktivitdt des Biofilm-Reaktors beziiglich der
Grundversorgung (ng,) und zum anderen die angenommene biologische Eliminierbarkeit der betreffenden
Substanz (ng.) bekannt sein. Die systemspezifische maximale abbaubare Konzentration der Substanz

(DOC,, sior) €rgibt sich durch eine iterative Anpassungsrechnung (Gleichung 31).

Flr die Anpassungsrechnung wird je nach vorliegender Substanzmenge von zwei Féllen ausgegangen:

Fall 1. Die vorhandene Menge der betreffenden Substanz ist geringer als die beim Biofilm-Reaktor maximal

abbaubare Menge der Substanz

_ DOoC DOCyy
BDOC oy = 2 * 1)y b

Nso (Gleichung 31)
DOC e s

gesamt
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Fall 2: Die vorhandene Menge der betreffenden Substanz ist hoher als die beim Biofilm-Reaktor maximal

abbaubare Menge der Substanz

DOCgy , DOC

BDOC,., = %* Nov *Soc DO’E:aX—S°ﬁ (Gleichung 32)
gesamt gesamt Soff
wobei:

BDOC yesamt = Gesamt-DOC-Elimination in %

DOCy, = DOC-Ausgangskonzentration der Grundversorgung in mg/L

DOC.qy = DOC-Ausgangskonzentration der zugesetzten Substanz in mg/L

DOC ¢ stoft = maximal abbaubare DOC-Konzentration der Substanz beim Biofilm-Reaktor in mg/L

Nov = aktuelle Eliminationsrate bei Grundversorgung des Biofilm-Reaktors

Nstoft = erwartete Eliminationsrate der zugesetzten Substanz

Bei der Anpassungsrechnung in Abbildung 4.78 (gestrichelte Linie) wurde bei der ersten Versuchsreihe
angenommen, dal} Glucose als systemfremder Stoff beim Biofilm-Reaktor zu 0 % eliminiert. Bei dem
Folgeversuch wird aufgrund einer erfolgten Teiladaptation eine maximal abbaubare Glucose-Konzentration
von 5 mg/L-C zu Grunde gelegt, die anhand der gelchromatographischen Analyse ermittelt wurde. Es wird
aufllerdem angenommen, dal? die weitere zugegebene Glucosemenge vom Biofilm-Reaktor nicht abgebaut
wird und sich inert verhalt. Die in Abbildung 4.78 dargestellten berechneten Kurvenverlaufe kénnen das
Eliminationsverhalten des TMP-konditionierten Biofilm-Reaktor gegenliber der Glucose-Zudosierung

befriedigend beschreiben.

Die Ergebnisse lassen erkennen, daR die Konditionierung einen wesentlichen EinfluR auf das Testergebnis
hat. In Abh&ngigkeit der Grundversorgung entwickelt sich beim Biofilm-Reaktor eine Mischpopulation, die
auf eine Veranderung der Belastungssituation systemspezifisch reagiert. Das systemspezifische
Eliminationsverhalten hat zur Folge, dal? biologisch sonst leicht abbaubare Stoffe nicht eliminiert werden,
falls diese dem Testsystem nicht ,bekannt* sind oder in zu hoher Dosis vorliegen. E s ist daher erforderlich,
die Testbedingungen auch im Hinblick auf die Konditionierung zu standardisieren. Es ergibt sich durch die
Grundversorgung der Reaktoren mit Realabwasser die Mdglichkeit, das Testsystem an die jeweilige
Abwassersituation einer Klaranlage anzupassen. Im Gegensatz zu den meisten konventionellen
biochemischen Testmethoden konnen dadurch realitdtsbezogene Testergebnisse erhalten werden, wobei
im Idealfall das Eliminationsverhalten einer Klaranlage mit kleindimensionierten Biofilm-Reaktoren

abgebildet wird.
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4.2.6 Sensitivitat

Anhand von Aufstockversuchen wurde die Leistungsféhigkeit der Biofilm-Reaktoren Gberprift, auch geringe
Veranderung der biologischen Abbaubarkeit bei Abwéssern nachweisen zu koénnen. Um moglichst
klaranlagennahe Bedingungen zu realisieren, wurden Aufstockversuche mit einer geringeren Stoff-
Zudosierung, jedoch bei erhdhter Grundbelastung der Biofilm-Reaktoren mit TMP durchgefiinhrt. Die DOC-
Konzentrationsanderung der Modellabwésser durch die Zudosierung der Modellsubstanzen betrug weniger
als 15 %.

In Abbildung 4.80 sind exemplarisch flir eine Reihe von Untersuchungen die Ergebnisse der Ethanol- bzw.
EDTA-Zugabe dargestellt, die bei unterschiedlich dimensionierten und unterschiedlich konditionierten
Biofilm-Reaktoren (t, < 15 min) ermittelt wurden. Alle Reaktoren, unabhangig von ihrer Konditionierung,
reagierten bei Zudosierung von EDTA mit einer Verringerung des DOC-Eliminationsgrades. Hierbei liegen
die Eliminationsraten unterhalb der theoretisch erwarteten Eliminationsrate, wenn kein biologischer Abbau
von EDTA zu Grunde gelegt wird.
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Abbildung 4.80:  Erzielte Eliminationsraten nach Zugabe von EDTA bzw. Ethanol bei den Biofilm-
Reaktoren F (SAW-konditioniert) und J, H (TMP-konditioniert) ausgehend von einer
Grundversorgung von 30 mg/L-C (die theoretisch erwarteten Eliminationsraten sind
durch eine gestrichelte Linie dargestellt)

Wie bereits festgestellt wurde (Abbildung 4.75), hat EDTA einen hemmenden EinfluR auf die biologische
Aktivitat der Biofilm-Reaktoren. Ethanol wurde offenbar nur von dem mit TMP-konditionierten Biofilm-
Reaktor vollstandig eliminiert. Die DOC-Eliminationsraten entsprechen nahezu der theoretisch erwarteten
Eliminationsrate, wenn ein vollstandiger biologischer Abbau angenommen wird. Der Biofilm-Reaktor war
bereits (iber eine langere Zeit mit einem Ethanol-Zusatz versorgt worden, was die Eliminierbarkeit von
Ethanol erklart. Demgegentiber reagierte der SAW-konditionierte Biofilm-Reaktor bei der Zudosierung von

Ethanol mit einer gleichbleibenden DOC-Eliminationsrate durch die fehlende Adaptation an Ethanol.
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4.2.7 Leistungsvergleich des Biofilm-Reaktors und des Zahn-Wellens-Tests

Anhand eines Leistungsvergleichs wurde die Nachweisstéarke eines verkirzten Zahn-Wellens-Tests mit der
von Biofilm-Reaktoren ermittelt. In Abbildung 4.81 sind mit Hilfe des Zahn-Wellens-Tests ermittelten
Resultate fur zwei zu unterschiedlichen Zeiten entnommen Tagesmischproben der betriebsinternen
Klaranlage eines chemischen Unternehmens und fir synthetisches Abwasser dargestellt. Die
faltenfiltrierten Abwasserproben wurden unverdiinnt eingesetzt (< 100 mg/L-C). Bei den Ansétzen wurde

der gleiche frische Belebtschlamm aus der Kldranlage eingesetzt.

Es ist aufféllig, dald die DOC-Eliminationsraten innerhalb der ersten 6 Tage trotz der unterschiedlichen
Zusammensetzung der verwendeten Abwasser sehr ahnlich  verlaufen. Anhand  der
Eliminationscharakteristik gibt es beim Zahn-Wellens-Test jedoch einen schwachen Hinweis auf eine
unterschiedliche biologische Abbaubarkeit der Abwésser. Demnach weist die Tagesmischprobe zwei
(TMP2) eine ,schnelleres* Eliminationsverhalten auf als die Tagesmischprobe 1 (TMP1) und das
synthetische Abwasser (SAW).
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Abbildung 4.81:  DOC-Elimination von SAW bzw. zweier 24-h-TMP wahrend des Zahn-Wellens-Test mit
Belebtschlamm aus einer industriellen Klaranlage

Dieselben Proben wurden auf eine DOC-Konzentration von etwa 30 mg/L verdiinnt und jeweils etwa 1
Stunde kontinuierlich bei zwei Biofilm-Reaktoren aufgegeben, die unterschiedlich lang mit TMP
konditioniert waren. Die Ergebnisse in Abbildung 4.82 zeigen bei Biofilm-Reaktoren eine deutliche

Differenzierung bei den verwendeten Abwasserproben im Hinblick auf ihre biologische Eliminierbarkeit.

171



ERGEBNISSE UND DISKUSSION

80
OTMP1
T™P2
60 | @O
H SAW
RS
£ 401
(@]
(@)
a)
m
20 A
0
Reaktor H Reaktor |

Abbildung 4.82:  DOC-Elimination von SAW bzw. zweier 24-h-TMP bei TMP-konditionierten Biofilm-
Reaktoren

Der geringer DOC-Eliminationsgrad der synthetischen Abwasserlosung deutet darauf hin, dal3 beiden
Reaktoren aufgrund der Konditionierung mit industriellem Abwasser offensichtlich keine aktiven
Stoffwechselmechanismen fiir eine vollstandige Umsetzung zur Verfligung standen. Trotz der erwarteten
guten biologischen Abbaubarkeit des synthetischen Abwassers lag bei den Reaktoren eine
;ungewohnliche* Belastungssituation vor. Die geringere biologische Abbaubarkeit der TMP1 gegentiber
von TMP2 spiegelt sich auch bei den Biofilm-Reaktoren durch den unterschiedlichen Eliminationsgrad

wider. Jedoch féllt das Testergebnis im Vergleich zum Zahn-Wellens-Test weitaus deutlicher aus.

Die Biofilm-Reaktoren reagieren sehr sensitiv auf eine Veranderung der Abwasserzusammensetzung.
Auch eine geringere Veranderungen der biologischen Abbaubarkeit von Abwassern kdnnen anhand der
DOC-Eliminationsrate quantifiziert werden. Um ein reproduzierbares Testergebnis zu erhalten, miissen die
Betriebsparameter der Biofilm-Reaktoren auf die jeweilige Testbedingung abgestimmt und bei der
Durchfihrung der Tests strikt eingehalten werden (Standardisierung). Hierbei haben die
Zulaufkonzentration, die Verweilzeit der Probe im Reaktor und die Konditionierung einen erheblichen
Einflud auf das Testergebnis. Die hohe Stabilitdt aber auch die mdgliche Anpassung an eine
Grundbelastung sind eine wichtige Basis, Biofilm-Reaktor als ein aussagekraftiges biologisches

Testsystem zur raschen Bestimmung der biologischen Abbaubarkeit von Abwassern einsetzen zu konnen.

4.2.8 Beurteilung der biologischen Abbaubarkeit von Einzelstoffen

Uber den biologischen Abbau des Komplexbildners Ethylendiamintetraacetat (EDTA) ist bisher wenig
bekannt [Henneken 1995]. Erstmals konnte Tiedje (1975) den cometabolischen Abbau von *C-EDTA bei
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einer aus Bodenproben extrahierten Bakterienmischkultur durch die Bildung von “CO, nachweisen.
Bisherige Ergebnisse lassen erkennen, dal3 ein biologischer Abbau von EDTA in Form eines
Metallkomplexes nur mit Hilfe von speziell angereicherten EDTA-verwertenden Bakterienkulturen (z.B.
Stamm BNC1) mdglich ist [N6értemann und Hempel 1994]. So konnte bei einer aeroben Mischkultur, die
aus Belebtschlamm einer industriellen Klaranlage isoliert wurden, ein Abbau von EDTA unter Freisetzung
von Nitrat festgestellt werden [Gschwind 1992]. Jedoch wird angenommen, daR in der Regel bei der
Abwasserreinigung (Belebungsanlagen) EDTA nicht abgebaut wird und sich daher in der Biosphére
anreichert [Alder et al. 1990, Siegrist et al. 1988, Frimmel et al. 1989].

Anhand des Zahn-Wellens-Tests wurde das Abbauverhalten von EDTA bei Belebt- bzw. bei
Nitrifikationsschlamm einer industriellen Kl&ranlage untersucht [Wagner 1998]. Die Ergebnisse in Abbildung
4.83 zeigen, dall bei beiden Schlammansatzen zundchst eine deutliche DOC-Elimination auftritt,
wohingegen im weiteren Versuchsverlauf (ab dem 10. Tag) die DOC-Elimination von etwa 40 % bis zum

28. Versuchstag unverandert bleibt.

100
—O—TMP (BB-Schlamm)

=L=EDTA (Nitrif.-Schlamm)
—O—EDTA (BB-Schlamm)

80

DOC-Elimination in %
N
o

0 5 10 15 20 25 30

Zeit in Tagen

Abbildung 4.83:  DOC-Elimination von EDTA (3(DOC)=100 mg/L) im Zahn-Wellens-Test mit Belebt(BB)-
und Nitrifikations(Nitrif.)- Schlamm von einer industriellen Klaranlage im Vergleich zur
Tagesmischprobe (TMP) der Klaranlage

Dieser Kurvenverlauf mit einer sofort eintretenden logarithmischen Phase bis zu einer Teilelimination und
einer direkt darauffolgenden Abklingphase charakterisiert Testsubstanzen, die ein hohes Sorptionspotential
am Belebtschlamm und eine geringe bzw. keine biologische Abbaubarkeit aufweisen [Taeger 1994;
Wellens 1984].
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Die Versuchsergebnisse stiitzen die Annahme, dal} die Elimination von EDTA bei der biologischen
Abwasserreinigung allein durch eine Sorption am Belebtschlamm und nicht durch einen biologischen
Abbau bedingt ist [Hellstern 1999, Siegrist et al. 1988].

Um das Eliminationsverhalten von EDTA naher zu untersuchen, wurden bei einem kleindimensionierten,
oxisch betriebenen Biofilm-Reaktor ausgehend von einer Konditionierung mit SAW eine EDTA-Lésung mit
einer DOC-Konzentration von 9,5 mg/L kontinuierlich aufgegeben und die Zu- und Ablaufproben

gelchromatographisch analysiert.

Die DOC-Chromatogramme in Abbildung 4.84 zeigen, daR sich innerhalb von 24 Stunden Versuchszeit die
EDTA-Fraktion (t; = 35 min) im Ablauf des Biofilm-Reaktors verringert. Gleichzeitig bildet sich eine neue
Fraktion als Schulter bei der Retentionszeit t; von 40 min aus. Die DOC-Ablaufkonzentration des Biofilm-
Reaktors ist nach 24 Stunden Versuchszeit um ca. 15 % hoher als die DOC-Konzentration der
zugegebenen EDTA-LOsung. Einerseits wird diese Zunahme durch eine Freisetzung von Stoffen im
hochmolekularen Fraktionsbereich (t; = 28 min) vom Biofilm-Reaktor verursacht. Andererseits lait sich eine
hohere Freisetzung von niedermolekularen Stoffen, die bei der Retentionszeit von t; = 42 min eluieren,

durch eine Stoffwechselstérung vermuten (Kap. 4.2.3).

DOC-Detektion Fr. 2 Biofilm-Reaktor F (SAW)
(TSK HW 40S/2) EDTA (10 mg/L-C)

Zulauf

—O— Ablauf nach 45 min
---A-- Ablauf nach 90 min

—e— Ablauf nach 24 h

relative Signalhdhe

Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 4.84:  DOC-Chromatogramme von EDTA (Zulauf) und Ablauf des Biofilm-Reaktors (ty=8 min,
SAW-konditioniert) nach unterschiedlicher Versuchszeit

Anhand einer Kurvenanpassung (vgl. Kap. 2.1.2) wurden in Tabelle 4.12 die Konzentrationsadnderung der

einzelnen charakteristischen DOC-Fraktionen ermittelt.
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Tabelle 4.12: DOC-Fraktionsberechnung nach einer Dreifach-Gausskurven-Anpassung der DOC-
Chromatogramme von Abbildung 4.84
EDTA/ DOC DOCrr1 DOCrr2 DOCrrs3 HOC Anpassungs-
Biofilm-Reaktor F t,=28 min t:=34 min t,=40 min fehler (DOC)'
mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L
Zulauf 9,5 0 39 3,6 1,6 0,3
Ablauf (45 min) 10,4 0,2 35 47 1,1 0,9
Ablauf (90 min) 11,0 0.2 33 5,0 1,4 09
Ablauf (24 h) 11,1 0.2 2,7 5,2 2,2 09
Ablauf (NS)* 1,01 01 0.2 0.2 03 01

* bzgl. 3-fach Kurvenanpassung  **) Nahrsalzspiilung (,Blindwert*)

Die quantitative Auswertung der chromatographischen Analyse ergibt nach der 24-stiindigen Versorgung
des Biofilm-Reaktors mit der EDTA-LOsung eine DOC-Abnahme der EDTA-Fraktion (Fr. 2) um ca. 1,3
mg/L. Anderseits ist bei der Fraktion (Fr. 3) mit der spéteren Retentionszeit eine DOC-Zunahme von ca. 1,6
mg/L festzustellen. Die Abnahme der EDTA-Fraktion kann mdglicherweise durch einen biologischen Abbau
oder infolge von Sorptionsvorgangen in die Biomasse des Reaktors verursacht worden sein. Es ist
anzunehmen, daR nicht-komplexiertes EDTA funktionelle Ca(ll)- und Mg(ll)-lonen aus der Biomasse bzw.
Zellmembranen herauslost [Schlegel 1992]. Die DOC-Zunahme und die deutliche Zunahme der UV,g,.-
Absorption von Fraktion 3 (nicht dargestellt) deuten jedoch darauf hin, dal? eine strukturelle Veranderung
von EDTA eingetreten sein muf3 [Hellstern 1999]. Diese Zunahme kann nicht allein durch die Freisetzung
von Stoffwechselprodukten von der Biomasse des Reaktors erklart werden, da diese gewohnlich eine
geringe UV,,.,-Absorption aufweisen [Huber und Frimmel 1996]). Jedoch konnte mittels einer HPLC-
Analyse nach der Methode von Soérensen (1995) keine der Intermediaten eines EDTA-Abbaus (u.a.
Glyoxylat, Ethylendiamintriacetat, Ethylendiamindiacetate, Ethylendiaminmonoacetat, Ethylendiamin,
Nitriloacetaldehyddiacetat, Iminodiacetat, Glycin) identifiziert werden, die in der Literatur als mdgliche

Metaboliten postuliert werden [van Ginkel et al. 1999, Henneken 1995].

4.2.9 Beurteilung der biologischen Abbaubarkeit von Abwasserinhaltsstoffen

Die Ergebnisse in Abbildung 4.63 machen deutlich, daR sich bereits wenige Stunden nach Aufgabe des
Buchenholzsafts die Stoffwechselvorgange des Biofilms an die aktuelle Belastungssituation anpassen und
einen gleichbleibenden Eliminationsgrad erreichen. Diese offensichtlich rasche Anpassungsfahigkeit an
eine veranderte Belastungssituation mit einer resultierenden mef3baren konstanten DOC-Elimination ist
eine grundlegende Voraussetzung, Biofilm-Reaktoren als biologisches Mel3system einsetzen zu kdénnen.

Von wesentlicher Bedeutung ist hierbei die aktuelle biologische Aktivitat des Biofilm-Reaktors, die von der
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vorausgegangenen Konditionierung entscheidend beeinflult wird. AuBerdem kann die Funktion der EPS
als Zehrstoffspeicher einen erheblichen EinfluR auf den Testverlauf haben. Um die Testergebnisse
interpretieren zu konnen, missen die Versuchsbedingungen definiert und strikt eingehalten werden. Auch
mul} die aktuell vorhandene biologische Aktivitat im Zusammenhang mit der gewéhnlichen Zehr- und

Nahrstoffversorgung (Grundversorgung) gesehen werden.

Als Bezug flr die Interpretation der Ergebnisse dient die jeweilige Abbauleistung, die bei der
Grundversorgung direkt vor der Testdurchfiihrung erreicht wird. Die Biofilm-Reaktoren kénnen einerseits
direkt vorort mit der Belastungssituation (ber langere Zeit und andererseits mit einer nach genau
definierten Rezeptur hergestellten synthetischen Substratlosung konditioniert werden. Die Verwendung
einer synthetischen Substratldsung hat den Vorteil, dal das Testverfahren zu standardisieren ist und im
Labor (off site) betrieben werden kann. Dadurch wéren die Ergebnisse unterschiedlicher Laboratorien
direkt vergleichbar. Demgegeniiber werden bei der Vorort-Konditionierung realitdtsbezogene
Testergebnisse erzielt. Eine weitere einfache Mdoglichkeit der Vorort-Konditionierung ist die Verwendung
von Kartuschen-Reaktoren, bei denen die Festbettkartusche durch Einhdngen in den Wasserstrom vorort
konditioniert werden kann (Kap. 4.2.2). Im Anschluf? an die Konditionierung kénnen die Experimente im
Labor durchgefiinrt werden. Diese Methode ist inshesondere bei maglichst realitdtsbezogenen
Untersuchungen interessant, da sich im Gegensatz zu den anderen Verfahren bei der Konditionierung nur

ein geringer experimenteller und personeller Aufwand ergibt.

4.29.1 Notwendige Testdauer

Um die Biofilm-Reaktoren als schnelles Testverfahren einsetzen zu konnen, sollte innerhalb einer
maoglichst kurzen Testzeit ein reprasentatives Testresultat erreicht werden. Anhand eines drastischen
Belastungswechsels wurde daher untersucht, wann bei der Durchfiihrung des Tests eine représentative
Probenahme erfolgen kann (Abbildung 4.85). Um die Testzeit prinzipiell verringern zu kénnen, wurde ein
kleindimensionierter Biofilm-Reaktor mit einer durchschnittlichen Verweilzeit der Probe im Reaktor von t, =
8 min eingesetzt. Der Reaktor wurde mehrere Wochen mit einer synthetischen Abwasserlésung (Kap.
3.4.3) konditioniert. Als Testlosung diente faltenfiltriertes Rohabwasser einer kommunalen Klaranlage
(RB(DOC) = 13,8 mg/L). Die Abwasserprobe wurde kontinuierlich mit einer Durchfluf3rate von 1 mL/min
aufgegeben. Direkt vor der Probenaufgabe der Abwasserprobe war eine Spilung des Reaktors mit einer
DOC-minimierten Nahrsalzlosung erfolgt, um die Hintergrundbelastung des Ablaufs herabzusetzen
(B(DOC) < 1 mglL).
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Abbildung 4.85:  Zeitlicher Verlauf der DOC-Konzentrationen im Ablauf des Biofilm-Reaktors F nach
Zugabe von Rohabwasser einer kommunalen Klaranlage

Die zeitliche Abhangigkeit der DOC-Ablaufkonzentration des Biofilm-Reaktors in Abbildung 4.85 zeigt, dal3
ausgehend von der Hintergrundbelastung zunéchst nach 25 Minuten ein Maximum des DOC-Ablaufwertes
erreicht wurde. Nach insgesamt 80 Minuten Versuchszeit lag beim Biofilm-Reaktor bezogen auf die
Zulaufkonzentration eine nahezu gleichbleibende DOC-Elimination von ca. 43 % vor. Die Anpassung des
Biofilm-Reaktors an die veranderte Belastungssituation erfolgte sehr rasch. Bereits nach ca. 1 Stunde
Testdauer zeigt sich trotz der drastischen systemfremden Belastungsverédnderung (ausgehend von einer
kohlenstoffminimierten Spilung und Aufgabe einer Realabwasserlosung) ein konstanter DOC-
Eliminationsgrad. Der eliminierbare DOC-Anteil der Abwasserprobe ist beim Biofilm-Reaktor deutlich
geringer als in der Kl&ranlage (62 %). Dies war zu erwarten, da zum einen die durchschnittliche Verweilzeit
der Abwasserlosung im Reaktor nur bei wenigen Minuten lag und zum anderen der Reaktor nicht mit der

Abwasserlosung selbst konditioniert wurde.

Um weitere Informationen uber das Eliminationsverhalten des kleindimensionierten Biofilm-Reaktors zu
erhalten, wurden bei dem in Abbildung 4.85 dargestellten Versuch zusatzlich gelchromatographische DOC-
Analysen durchgeflihrt. In Abbildung 4.86 sind exemplarisch die DOC-Chromatogramme vom Ablauf des
Biofilm-Reaktors nach unterschiedlichen Aufgabezeiten im Vergleich zum Zu- und Ablauf der Klaranlage
dargestellt. Zun&chst fallt auf, dal sich die Chromatogramme der beiden dargestellten Reaktorablaufe
(nach 38 Minuten bzw. nach 80 Minuten Versuchszeit) im hochmolekularen Fraktionsbereich (HMF)
unterscheiden, jedoch hinsichtlich des niedermolekularen Fraktionsbereiches (NMF) nahezu identisch sind.
Offensichtlich werden direkt nach Aufgabe der Abwasserprobe hochmolekulare organische Stoffe bei der

Retentionszeit von t:= 25 bis 30 min (Polysaccharide) vom Biofilm abgegeben, die nicht von der
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Zulaufprobe selbst herrithren kénnen. Damit kann auch das in Abbildung 4.85 zun&chst auftretende
Maximum des Ablaufwertes bei der Versuchszeit von 20 Minuten erklart werden. Im niedermolekularen
Fraktionsbereich erreichte der Biofilm-Reaktor bereits nach 38 Minuten Versuchszeit eine nahezu

gleichbleibende Elimination im Vergleich zum spéateren Versuchsverlauf.

kommunales Abwasser DOC-Detektion

Ablauf:
—=a— Klaranlage
—O— Biofilm-Reaktor (38 min)
—/\— Biofilm-Reaktor (80 min)
—— Biofilm-Reaktor (140 min)

relative Signalhohe

Retentionszeit t_, in Minuten

Abbildung 4.86:  DOC-Chromatogramme: Ablaufproben des Biofilm-Reaktors F (ty=8 min) von
Rohabwasser der Klaranlage bei drei bestimmten Zeiten (vgl. Abbildung 4.85) und eine
Ablaufprobe von der Klaranlage (HMF: hochmolekularer Fraktionsbereich, NMF:
niedermolekularer Fraktionsbereich)

Eine kurzzeitige Zunahme der niedermolekularen Fraktion direkt nach der veranderten qualitativen
Belastungssituation, wie sie bei dem Versuch mit der Holzsaftldsung eingetreten war (s. Kap. 4.2.3), konnte
bei diesem Versuch nicht festgestellt werden. Auffalligerweise ist im niedermolekularen Fraktionshereicht{
> 40 min) sowohl beim Biofiim-Reaktor als auch bei der Klaranlage eine hohere DOC-Elimination
festzustellen als im hochmolekularen Fraktionsbereich. AuBerdem wurde der niedermolekulare DOC-Anteil

vom Biofilm-Reaktor ohne auffallige Verzdgerung eliminiert

Wie die Ergebnisse der gelchromatographische Stickstoffanalyse zeigen (Abbildung 4.87), weist die
niedermolekulare Fraktion des Klaranlagenzulaufs einen hohen Gehalt an Nitrat und Ammonium bzw.
Harnstoff (s. Kap. 4.1.3) auf. Die Grundaktivitat des oxisch betriebenen Biofilm-Reaktors ist durch eine
vollstandige Nitrifikation mit einer Freisetzung von Nitrat gekennzeichnet. Durch die Versorgung mit dem

Abwasser ergibt sich beim Ablauf eine Zunahme von Nitrat und ein Durchbruch von Ammonium (bzw.
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Harnstoff). Bereits 80 Minuten nach Beginn der Versorgung mit dem Abwasser hat sich die
Stickstoffumsetzung im Biofilm-Reaktor stabilisiert. Nach weiterer Versuchszeit sind keine weiteren

Veranderungen bei der Stickstoffumsetzung festzustellen.

DN-Detektion

kommunales Abwasser DON bzw. NH,*

(<95% bzw. 6%)

/

NO;
Ablauf: (L00%)

—o— Biofilm-Reaktor (0 min)
—a— Biofilm-Reaktor (80 min)
—v— Biofilm-Reaktor (140 min)

—=— Klaranlage

DON
(<95%)

¥\

relative Signalhdéhe

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90
Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 4.87:  DN-Chromatogramme: Ablaufproben des Biofilm-Reaktors F (ty=8 min) von Rohabwasser
der Klaranlage nach unterschiedlicher Versuchszeit (Wiederfindung der jeweiligen
Stickstoffspezies sind in Klammern angegeben)

4.2.9.2 Blindwertproblematik

Im Vergleich zu dem Experiment mit dem Biofilm-Reaktor wurde mit einem frisch entnommenen
kommunalen Rohabwasser (1.2 um, Glasfaser filtriert) ein diskontinuierlicher Test in Anlehnung an den
Zahn-Wellens-Test durchgefiihrt. Hierbei wurde die zeitliche DOC-Elimination des Rohabwassers mit einer
hohen Impfmenge an Belebtschlamm aus einer mit synthetischem Abwasser konditionierten
Modellklaranlage anhand gelchromatographischer DOC-Analysen verfolgt. Die Chromatogramme in
Abbildung 4.88 lassen erkennen, da zu Versuchsbeginn (t = Oh) im Vergleich zum zugegebenen
Rohabwasser zundchst eine deutliche Zunahme von niedermolekularem DOC (t; = 40 bis 50 min)
eingetreten ist. Demnach wurden direkt nach Zugabe des Rohabwassers organische Stoffe vom
Belebtschlamm abgegeben, die in der urspriinglichen Abwasserprobe nicht vorhanden sind. Trotz
mehrmaligen Spllens des Belebtschlamms mit einer kohlenstoffminimierten N&hrsalzlésung betrug die

anfangliche DOC-Zunahme direkt nach der Zugabe der Abwasserprobe zum Belebtschlamm etwa 30 %.
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Erst nach einer Testdauer von 2 Stunden lag der DOC-Eliminationsgrad bei 24 %. Nach 5 Stunden wurde

bei dem Testansatz eine DOC-Eliminationsgrad von 54 % erreicht.

DOC-Detektion Batchansatz (MKA)

(TSK HW 40S/2) Klaranlage WG

Rohabwasser
—o0— nach 0 h

—&— nach 2 h

—e— nach5h

relative Signalhtéhe

Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 4.88:  DOC-Chromatogramme: DOC-Elimination eines Rohabwassers einer kommunalen
Klaranlage bei einem diskontinuierlichen Versuchsansatz (in Anlehnung des Zahn-
Wellens-Tests) mit Belebtschlamm aus einer mit synthetischem Abwasser
konditionierten Modellklaranlage

Das Experiment zeigt die Blindwert-Problematik des diskontinuierlichen Testansatzes durch die
Freisetzung von organischen Stoffen vom Belebtschlamm. Diese DOC-Freisetzung kann sich einerseits
erheblich auf das Testresultat auswirken, andererseits bewirkt sie eine zusétzliche Verlangerung der
erforderlichen Testdauer. In der Regel muf? dieser Blindwert in Anlehnung an den ZahnWellens-Test durch
einen zusatzlich Ansatz ber(cksichtigt werden. Dabei wird anstelle des Testsubstrates Reinstwasser oder
eine kohlenstoffminimierte N&hrsalzlésung eingesetzt. Demgegeniiber weisen Biofilm-Reaktoren durch ihre
kontinuierliche Betriebsweise einen deutlich geringeren Blindwert auf. Im wesentlichen bestimmen
Vermischungs- und Adaptionsvorgange die notwendige Versuchsdauer, bis sich bei den Biofilm-Reaktoren

eine konstante Elimination einstellt.

4.29.3 Moglichkeit zur Verkiirzung der Testdauer

Eine kiirzere Beflllungsphase des Biofilm-Reaktors mit der Probeldsung sollte eine Mdglichkeit darstellen,
um die Testdauer zu verkirzen. Es wurde untersucht, inwiefern sich ein zunéchst durchgefiihrter
Spdlschritt mit einer héheren DurchfluRrate auf das Eliminationsverhalten auswirkt. Durch die kirzere

Beflillungsphase mit der Probeldsung konnte sich der Biofilm-Reaktor prinzipiell schneller an die ,neue*
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Belastungssituation anpassen. Im Anschlul erfolgt dann bei zurlickgesetzter DurchfluBrate die Entnahme
der Ablaufprobe nach einer vorgegebenen Versuchszeit (vgl. Abbildung 3.13). Der Versuch wurde mit dem
kleindimensionierten Biofilm-Reaktor F (t, « 8 min) durchgefihrt, der auch bei dem Versuch der Abbildung
4.85 verwendet wurde. Die faltenfiltrierte Tagesmischprobe einer industriellen Klaranlage wurde zunéchst
mit einer flinffach hoéheren Durchflulrate kontinuierlich aufgegeben. Es wurden zwei Versuche
durchgefihrt, die sich im Hinblick auf die Zeitdauer des Spllschritts (5 min bzw. 15 min), die DOC-
Konzentration der Abwasserlosung (28 mg/L bzw. 94 mg/L) und die Ausgangssituation (zuvor Versorgung
mit kohlenstoffminimierter Nahrsalzlésung bzw. synthetischem Abwasserlésung) unterschieden (Abbildung
4.89).

Néhrsalzldsung > KA-Abwasser >
1 mL/min 5 mL/min 1 mL/min
100
—4— Reaktorablauf (3(DOCo=94 mg/L)
80 Spildauer: 5 min
r —0— Reaktorablauf ([3(DOCo=28 mg/L)
S Sptildauer: 15 min
g 60 -
£
O
O 40 4
(m)
20 -
0 I I /j I I I I I I I I I I I I

-10 -5 0 5 10 15 20 25 30 35 40 45 50 55 60 65 70
Versuchszeit in Minuten

Abbildung 4.89:  Zeitlicher Verlauf der DOC-Konzentration im Ablauf des kleindimensionierten Biofilm-
Reaktors F nach Aufgabe von TMP unterschiedlicher Konzentration bei einer Spuldauer
(5 min bzw. 15 min) mit 5fach erhéhtem Durchflul

Die Ergebnisse zeigen, dal} durch die schnelle Befiillung des Reaktors mit der Probelésung bereits nach
ca. 30 Minuten die DOC-Ablaufwerte nahezu konstant waren. Bei beiden Versuchsansatzen ergab sich
folglich eine Mindestdauer von ca. 40 Minuten bis eine reprasentative Probenahme erfolgen kann.
Gegentiber dem Ergebnis, bei der die Abwasserlosung bei konstanter DurchfluBrate aufgegeben wurde,

reduziert sich durch die schnelle Beflillung des Reaktors die Mindestdauer des Tests erheblich.
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4.29.4 Problematik der Probenalterung

Eine kiirzere Testdauer hat die Vorteile, dal} das Testergebnis schneller vorliegt und ein hoéherer
Probendurchsatz mdglich ist. Ferner kann die Problematik der zeitlichen biologischen Instabilitat der DOC-
Konzentration einer Abwasserlosung flir den biologischen Test verringert werden. Die Proben-Alterung
kann sich bei den biologischen Untersuchungen erheblich auf das Testresultat auswirken. Es ist
anzunehmen, dalf? sich durch beginnende mikrobielle Abbauvorgange in der Abwasserlosung inshesondere
der biologisch leicht verflighare DOC-Anteil verringert, der auch vom Biofilm-Reaktor eliminiert werden
kann. Dies hat zur Folge, daR beim Biofilm-Reaktor durch die ,Proben-Alterung“ bei einer l&ngeren

Mindesttestdauer geringere BDOC-Werte ermittelt werden.

Am Beispiel einer faltenfiltrierten, jedoch nicht sterilisierten Tagesmischprobe (TMP) einer Kl&ranlage, die
bei Raumtemperatur gelagert wurde, verringerte sich die DOC-Konzentration bereits nach zwei Stunden
um ca. 5 % (Abbildung 4.90). Durch die schnelle Reaktorbefiillung des Biofilm-Reaktors und die daraus
resultierende Testzeitverkirzung (Abbildung 4.89) wurde in der Regel bei den faltenfiltrierten

Abwasserproben eine DOC-Abnahme innerhalb der Versuchsdauer von weniger als 2 % festgestellt.

50
Alterung der Vorlage

40 | (TMP, faltenfiltriert)
=
g 30 U U (e ) e
§ 20 A

10 A

0 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘
0 1 2 3 4 5 6

Versuchzeitin h

Abbildung 4.90:  Zeitliche Abnahme der DOC-Konzentration bei einer frisch entnommen, faltenfiltrierten
Tagesmischprobe bei Raumtemperatur

Um realitdtsnahe und reproduzierbare Testergebnisse zu erzielen, sollte die Abwasserprobe mdglichst
,frisch® und die Durchfiihrung der Tests mdglichst kurzsein (< 1 h). Eine Sterilisation oder eine Kiihlung der
Proben kénnte eine ausreichende Konservierung wahrend der Testdauer sicherstellen, jedoch ist dies mit
einem erheblichen experimentellen und zeitlichen Aufwand verbunden. Ferner kann die Zusammensetzung
der Probel6sung durch die Sterilisationsvorgang veréndert werden (vgl. Kap. 4.1.2.2) oder im Fall einer

Vorlagenkihlung die Testbedingungen beeinflussen.

182



ERGEBNISSE UND DISKUSSION

4.2.9.5 Anwendungsbeispiele bei Abwasserproben

Die hiologische Eliminierbarkeit von mehren Rohabwassern unterschiedlicher Kléranlagen wurde anhand
der ,schnellen” Versuchsdurchfiihrung untersucht. Dazu wurden die Biofilm-Reaktoren mit synthetischem
Abwasser konditioniert und zu Versuchsbeginn bei hoherem Durchflu mit der Probel6sung befillt. Die
Reaktoren wurden, abh&ngig von ihrer Dimension, (iber 1 bis 3 Stunden mit der mdglichst ,frischen”,
faltenfiltrierten, auf eine DOC-Konzentration von 20 bis 30 mg/L verdinnte Abwasserprobe versorgt. Die

Ablaufproben wurden direkt nach ihrer Entnahme analysiert.

In Abbildung 4.91 sind die Ergebnisse der oxisch und anoxisch betriebenen Biofilm-Reaktoren D und E (t, =
75 min, bzw. t, = 50 min) zusammengefalt dargestellt. Ausgehend von einer DOC-Elimination des
synthetischen Abwassers (SAW) von 94 % zeigten beide Biofilm-Reaktoren bei den Rohabwéssern von
kommunalen Klaranlagen héhere BDOC-Werte (39 % bis 80 %) als bei den industriellen Abwéssern (11 %

bis 32 %). Zum Vergleich erreichten die Klaranlagen einen DOC-Eliminationsgrad von 85 % bis 92 %.

100
80 -
O Klaranlagen
S 60 A | Biofilm-Reaktor D
= (oxisch)
8 O Biofilm-Reaktor E
A 40 (anoxisch)
m
20 -
O _
SAW WG BH BAD NRT papU chemU

Abbildung 4.91:  DOC-Eliminationsgrad (BDOC) von Rohabwassern unterschiedlicher Herkunft bei zwei
Biofilm-Reaktoren im Vergleich zur jeweiligen Klaranlage (kommunale Klaranlagen
(kKA), Zunahme der Einwohnergleichwerte von links nach rechts, Klaranlage einer
Papierfabrik (papKA), Kldaranlage eines Chemieunternehmens (chemKA), synthetisches
Abwasser (SAW))

Die prinzipiell geringere DOC-Elimination der Biofilm-Reaktoren gegentber den Klaranlagen weist darauf
hin, daf flir die aktive Biomasse des Testsystems bestimmte Komponenten des Abwassers aufgrund der
Konditionierung mit SAW systemfremd sind. Diese Stoffe kdnnen deshalb nicht von den aktuell im

Testsystem vorhandenen Mikroorganismen verstoffwechselt werden (s. Kap. 4.2.5).
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Laut Auskunft der Klarwerksbetreiber sind an die Klaranlage WG hauptséchlich hdusliche Einleiter
angeschlossen, wahrend bei den kommunalen Kléranlagen BH, BAD und NRT gréf3ere industrielle Einleiter
vorhanden sind. Offensichtlich ist eine geringere DOC-Elimination bei den Biofilm-Reaktoren mit einer
Zunahme des Anteil an industriellem Abwasser in Zusammenhang zu bringen. Es kann davon
ausgegangen werden, da h&usliches Abwasser eine bessere mikrobielle Abbaubarkeit aufweist als die
hier dargestellten industriellen Abwasser [Riffer und Rosenwinkel 1991]. Folgerichtig spiegelt sich der
industrielle bzw. der schwer eliminierbare Abwasseranteil bei den mit SAW konditionierten Biofilm-

Reaktoren durch eine geringere DOC-Elimination wider.

Um eine Charakterisierung einzelner Fraktionen der Rohabwésser im Hinblick auf ihre biologische
Eliminierbarkeit vornehmen zu kénnen, wurden die Zu- und Ablaufproben gelchromatographisch analysiert.
Am Beispiel des Rohabwassers der kommunalen Klaranlage BAD (120.000 Einwohnergleichwerte, DOC-
Zulaufkonzentration: 63,8 mg/L) ergab sich fiir den oxisch betriebenen Reaktor D (t, = 75 min) eine DOC-
Elimination von 44 %. Bei dem anoxisch betriebenen Reaktor E (t, = 50 min) lag die DOC-Elimination bei
39 %. Demgegentber wurde bei der Klaranlage eine DOC-Eliminationsrate von 85 % erreicht. Die in
Abbildung 4.92 dargestellten DOC-Chromatogramme verdeutlichen die stofflichen Verénderung der

Abwasserzusammensetzung durch die Klaranlage bzw. durch die BiofilmReaktoren.
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Abbildung 4.92:  DOC-Chromatogramme des Zu- und Ablaufs der mit SAW konditionierten Biofilm-
Reaktoren von Abwasser einer kommunalen Klaranlage BAD (HMF: hochmolekularer
Fraktionsbereich, NMF: niedermolekularer Fraktionsbereich)
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Ausgehend von einer breiten chromatographischen Verteilung des Rohabwassers zeigt der
Klaranlagenablauf eine nahezu vollstandige Entfernung der niedermolekularen DOC-Fraktionen (t; > 45
min). Die Fraktionen des hohermolekularen Retentionszeitbereichs wurden bei der Klaranlage
offensichtlich nur zum Teil entfernt. Demgegeniber zeigen beide Biofilm-Reaktoren eine deutlich geringere

Elimination der chromatographierbaren DOC-Fraktionen als der Klaranlagenablauf.

Auffallig ist auch das unterschiedliche Eliminationsverhalten der beiden Biofilm-Reaktoren. Im Gegensatz
zu allen anderen Fraktionen wurde bei dem anoxischen Biofilm-Reaktor die niedermolekulare Fraktion bei
der Retentionszeit von t; = 42 min deutlich schlechter eliminiert als bei dem oxisch betriebenen Reaktor.
Aufgrund der geringen Elimination dieser niedermolekularen Fraktion wird insgesamt ein geringerer BDOC
Wert ermittelt als beim oxischen Reaktor. Die geringe Abnahme der niedermolekularen Fraktion (t, = 42
min) kann einerseits durch die Bildung und Freisetzung von organischen S&uren verursacht sein, die bei
dieser Retentionszeit eluieren. Andererseits kdnnen aber auch die bereits im Rohabwasser vorhanden
niedermolekularen Stoffe unter den anoxischen Milieubedingungen nicht eliminiert worden sein. Die
Fraktion bei der Retentionszeit von t; = 68 min ist mit Harnstoff in Zusammenhang zu bringen, der bei
beiden Reaktoren aufgrund der Konditionierung mit synthetischem Abwasser (Kap. 4.2.2) fast vollstandig

eliminiert wurde.

Um Unterschiede und Gemeinsamkeiten der Eliminierbarkeit von kommunalen und industriellen Abwéssern
ableiten zu konnen, wurde in Anlehnung an die Fraktionsschnitt-Methode (vgl. Kap. 2.1.2) der
chromatographierbare DOC-Anteil in vier charakteristische Fraktionshereiche eingeteilt (Fraktion 1: t; = 22
bis 30 min (Mw > 2000 g/mol), Fraktion 2: t; = 30 bis 38 min (2000 > Mw > 800 g/mol), Fraktion 3: t; = 38
bis 55 min (800 > Mw > 150 g/mol), Fraktion 4: t; = 55 bis 90 min (Mw < 150 g/mol); bzgl. PEG). Die flinfte
Fraktion, der nicht chromatographierbare und definitionsgemal’ hydrophobe DOC-Anteil (HOC), wurde aus
der Differenz von DOC und cDOC ermittelt.

Die Abbildung 4.93 (a) bis (d) zeigt eine Gegenliberstellung des eliminierbaren Anteils der Rohabwésser
von drei kommunalen (BAD, WG, NRT) Klaranlagen und der Industrieklaranlage eines
zellstoffverarbeitenden Unternehmens (HM) vor und nach Kontakt mit den Biofilm-Reaktoren D (oxisch)
und E (anoxisch). Die Fraktionsanteile der Ablaufproben sind auf die DOC-Konzentration der jeweiligen
Zulaufprobe bezogen worden, um die effektive DOC-Abnahme innerhalb der einzelnen Fraktionsbereiche
darstellen zu konnen. Die Einteilung der chromatographischen Analysenergebnisse in definierte
Fraktionsbereiche zeigt, daR bei den untersuchten Abwasserproben der groRere eliminierte DOC-Anteil
den niedermolekularen Fraktionshereich (Fraktion 3 und 4) und dem HOC zuzuordnen ist. Auffallig ist die

Abnahme von Fraktion 3, bei der der niedermolekulare Fraktionshereich von t; = 42 min (organische
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Séauren) mit erfal3t wird. Da diese Fraktion mehr als 50 % des DOC beinhaltet, ist die hohe Eliminierbarkeit
dieser Fraktion dafiir verantwortlich, daR insbesondere bei den Abwasserproben der Klaranlage WG und
NRT hohe BDOC-Werte bei den Biofilm-Reaktoren erreicht wurden.
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Abbildung 4.93:  Anteile verschiedener DOC-Fraktionen in Zu- und Ablaufproben bezogen auf die DOC-
Konzentration der Zulaufprobe (Fall (a): komm. Abwasser BAD, Fall (b): komm. Abwasser
WG, Fall (c): komm. Abwasser NRT, Fall (d): Zellstoffabwasser HM; Fr.1: Mw > 2000
g/mol, Fr.2: 2000 > Mw > 800 g/mol, Fr.3: 800 > Mw > 150 g/mol, Fr.4: <150 g/mol, bzgl.
PEG; HOC =DOC - ¢cDOC)

Beim Abwasser des papierverarbeitenden Unternehmens liegt durch die gute Eliminierbarkeit der
dominierenden Fraktion 3 bei den Biofilm-Reaktoren ein BDOC-Wert von mehr als 25 % vor. Die
hochmolekularen DOC-Fraktionen (Fraktion 1 und 2) der Abwasser wurden von den Reaktoren nur
geringfugig eliminiert, wodurch der hochmolekulare DOC-Anteil im Ablauf der Reaktoren relativ gesehen
zunimmt. Die Biofilm-Reaktoren spiegeln die Ergebnisse in Kap. 4.1.4 und die von Untersuchungen uber
die Zunahme bzw. Bildung des hochmolekularen Stoffanteils in Ablaufen von biologischen Klarwerken
wider [Barker und Stuckey 1999, Confer et al. 1995].

Auch hinsichtlich der Stickstoffumsetzung ist in Abbildung 4.94 bei den Biofilm-Reaktoren eine weitaus
geringere Entfernung der gelosten Stickstoffverbindungen in der Abwasserprobe BAD festzustellen als bei
der Kl&ranlage ( > 50 %). Wie die LC/DN-Analysenergebnisse zeigen, blieb die Stickstoffraktion bei der
Retentionszeit von t:= 40 min bis 45 min, bei der typischerweise Aminoséauren eluieren, nahezu

unverandert. Bei den hochmolekularen Stickstoffraktionen (t;= 25 min bis 30 min), die auf hochmolekulare
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Proteinverbindungen zurtickzufiihren sind, ist die Abnahme geringer als 20 %. Bei der Umsetzung der
anorganischen Stickstoffspezies fallt auf, dal} bei den Biofilm-Reaktoren entsprechend ihrer Betriebsweise
deutlich mehr Nitrat und Ammonium freigesetzt wurden als bei der Kl&ranlage. Erwartungsgemaf wurde
bei dem oxisch betriebenen Biofilm-Reaktor Nitrat (t; = 48 bis 59 min) gebildet, wahrend unten den
anoxischen Betriebsbedingungen anstelle von Nitrat eine héhere Ammoniumkonzentration im Ablauf
vorhanden war. Der Retentionszeitbereich von t;= 65 min bis 80 min in Abbildung 4.94, bei dem

Ammonium (Wiederfindung ca. 12 %) eluiert, wurde verkleinert dargestellt.
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Abbildung 4.94:  DN-Chromatogramme des Zu- und Ablaufs der mit SAW konditionierten Biofilm-
Reaktoren von Abwasser einer kommunalen Klaranlage BAD (der Retentionszeitbereich
von tg= 60 bis 80 min ist zusatzlich verkleinert (1:5) dargestellt)

Aufgrund der hohen Grundaktivitat der Biofilm-Reaktoren kann bei der schnellen Versuchsdurchfiinrung die
Stickstoffumsetzung nicht bilanziert werden. Dies zeigt sich beispielsweise bei dem oxisch betriebenen
Reaktor, bei dem wéhrend der Aufgabe der Abwasserprobe insgesamt die DN-Konzentration im
Reaktorablauf zugenommen hatte. Der Vergleich der Stickstoffumsetzung bei der Grundversorgung der
Reaktoren mit synthetischem Abwasser und wéhrend der Aufgabe der Abwasserlésung in Abbildung 4.95
verdeutlicht die Problematik der Stickstoffbilanzierung. Es féllt auf, dall wéhrend und nach erfolgter
Versorgung des oxisch betriebenen Biofilm-Reaktors mit der DON- und ammoniumhaltigen Abwasserprobe
einer kommunalen Klaranlage die Nitrat- und Ammoniumkonzentration beim Reaktorablauf zunahm. Dies
deutet darauf hin, dal3 Stickstoffverbindungen wahrend der Aufgabe des Abwassers in die Biomasse des

Biofilm-Reaktors aufgenommen wurden und der gespeicherte Stickstoff erst zu einem spéteren Zeitpunkt
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umgesetzt wurde. Beim anoxisch betriebenen Biofilm-Reaktor blieb hingegen die Ammoniumkonzentration

des Reaktorablaufs durch die Aufgabe des Abwassers nahezu unbeeinfluf3t.
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Abbildung 4.95:  DN-Chromatogramme: Veranderung der Grundaktivitat bei den oxisch und anoxisch
betriebenen Biofilm-Reaktoren D und E (SAW-konditioniert) durch Aufgabe eines
Abwassers einer kommunalen Klaranlage (WG)

Wie weitere Versuche gezeigt haben, bewirkt eine kurzzeitige Aufgabe der Abwasserprobe beziglich der
Stickstoffumsetzung in den meisten Féllen keine wesentlichen Verénderungen der Grundaktivitat der
Biofilm-Reaktoren [Hesse und Frimmel 1999a]. Diese systemspezifische Tragheit der Stickstoffumsetzung
gegentiber geédnderten Milieubedingungen deckt sich mit den Ergebnissen von Beg et al. (1997).
Vorausgesetzt die Abwasserproben, die stets auf eine DOC-Konzentration von 20 mg/L bis 30 mg/L
verdiinnt wurden, wiesen keine extrem hohe anorganische Stickstoffkonzentration auf. Die
Stickstoffanalyse kann jedoch sinnvoll eingesetzt werden, um die toxische Wirkung einer
Belastungssituation bei Abwasserproben auf den Grundumsatz des biologischen Testsystems zu
untersuchen. Im Fall einer Stickstoffhilanzierung muR die Abwasserprobe jedoch (iber eine langere
Versuchszeit (mind. mehrere Tage) den Biofilm-Reaktoren aufgegeben werden. Erst dann sind Aussagen
uber die mogliche Nitrifikation bzw. Denitrifikation der stickstoffhaltigen Inhaltsstoffe der aufgegebenen

Wasserprobe maglich.

4.2.9.6 Anwendung zur Beurteilung einer oxidativen Vorbehandlung von Oberflachen- und Abwasser

Die Ergebnisse in den Kapiteln 4.1.4 und 4.2.9 lassen erkennen, dal} insbesondere hochmolekulare
organische Stoffe sich gegentber biologischen Abbauprozessen refraktar verhalten und sich folglich
anreichern. Damit die hochmolekularen Substanzen zur Verstoffwechslung durch die Zellmembran in die

Zelle eingeschleust werden konnen, miissen diese zundchst durch enzymatische Prozesse in kleinere
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Molekdlfragmente kleiner als 1000 g/mol hydrolysiert werden [Confer und Logan 1997a,b]. Es wird
angenommen, daR insbesondere bei Biofilmen hochmolekulare Substanzen in die EPS-Matrix fest
eingelagert werden, damit diese bei einem Substratmangel als Substratreserve zur Verfligung stehen
[Freeman und Lock 1995]. Bislang gibt es noch widersprichliche Auffassungen, ob die enzymatische
Hydrolysereaktion innerhalb der EPS-Matrix (extrazellular) oder nur an der Zelloberflache stattfindet

[Confer und Logan 1998]. Die Versuchsergebnisse in Kap. 4.2.4 ergaben diesheziiglich keinen Aufschluf3.

Eine chemische Fragmentierung der hochmolekularen Stoffe zu kleineren Molekiileinheiten miilte
demzufolge die biologische Verfugbarkeit der Stoffe verbessern. Oxidationsprozesse wie zum Beispiel die
Ozonung oder die Bestrahlung mit kurzwelligem Licht flihren in der Regel zu einer Spaltung von groReren
Molekdleinheiten zu kleineren Bruchstiicken [Hesse et al. 1999, Hesse und Frimmel 1999c, Frimmel 1998,
Ohlenbusch et al. 1998, Allard et al. 1994, Huber und Frimmel 1991c, Gilbert 1988]. Bei Abwassern mit
hohem Anteil an biologisch schlecht abbaubaren Stoffanteil wurden nach einer oxidativen Vorbehandlung

Hinweise fir eine bessere biologische Abbaubarkeit gefunden [Rice 1997, Scott und Ollis 1995].

Huminstoffhaltige Wasserprobe

Anhand einer huminstoffhaltigen Braunseeprobe und einer Abwasserprobe eines papierverarbeitenden
Unternehmens wurde untersucht, inwiefern die biologische Abbaubarkeit des hochmolekularen Stoffanteils
durch eine UV-Oxidation verbessert werden kann. Die biologische Eliminierbarkeit wurde mittels SAW-

konditionierten Biofilm-Reaktoren und anhand gelchromatographischer Analysen ermittelt.

Die Ergebnisse in Abbildung 4.96 zeigen die Auswirkungen einer Bestrahlung mit kurzwelligem Licht
(Quechsilber-Niederdruckdampflampe) auf die stofflichen Veranderung einer Huminstofflosung (HO12).
Durch die intensive UV-Bestrahlung ist bereits nach 20 Minuten Versuchszeit eine Abnahme des DOC der
Huminstofflosung von 10 %, nach 30 Minuten Bestrahlungszeit eine DOC-Abnahme von 37 %
festzustellen. Die UV-Oxidation bewirkte bei der Huminstofflésung charakteristisch eine Abnahme des
hochmolekularen Fraktionsbereichs (t; = 25 min bis 30 min) und die Zunahme von zwei niedermolekularen
DOC-Fraktionen, die bei der Retentionszeit von t; = 36 und t; = 42 min eluieren. Diese strukturellen
Veranderungen der Huminstoffldsung werden um so deutlicher, je langer bestrahlt wurde. Durch die
Bestrahlung nahm im gesamten chromatographischen Fraktionsbereich die UV.,,,-Absorption ab, wobei
die entstandene DOC-Fraktionen keine UV, -Absorption aufwiesen. Offensichtlich wurde durch die
Bestrahlung mit kurzwelligem Licht gezielt Molekile angegriffen, die eine hohe UV, ,-Absorption
aufweisen [Frimmel und Huber 1991]. Dies erklart, dal® es zu einer Bildung von kleineren geséttigten

Molekilfragmenten (< 900 g/mol, bzgl. PEG) mit geringer UV-Absorptionseigenschaft kam. Die
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niedermolekulare Fraktion bei der Retentionszeit von t; = 36 min kann beispielsweise mit Oxalsaure oder
mit Malonsdure in Verbindung gebracht werden [Dahlen et al. 1996], die genau bei dieser Retentionszeit
eluieren. Bei der zweiten Fraktion (t; = 42 min) handelt es sich vermutlich um weitere monoprotische

organische Sauren.
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Abbildung 4.96:  (a) DOC- und (b) UVassnm-Chromatogramme: Auswirkung einer kurzwelligen UV-
Bestrahlung auf die qualitativen Veranderung einer huminstoffhaltigen Braunseeprobe
(HO12) nach unterschiedlicher Bestrahlungszeit

Die 30 min lang bestrahlte Huminstofflésung wurde mehrere Stunden dem anoxisch betriebenen Biofilm-
Reaktor aufgegeben und die Zu- und Ablaufproben gelchromatographisch analysiert (Abbildung 4.97). Um
die Veranderung der stofflichen Zusammensetzung der bestrahlten Huminstofflosung nach Kontakt mit
dem Biofilm-Reaktor zu verdeutlichen, sind in der Abbildung 4.97 zusétzlich die Differenzchromatogramme

des Reaktorablaufs und Reaktorzulaufs dargestellt.

Aus dem Vergleich der DOC-Differenzchromatogramme ist ersichtlich, da die bei der Bestrahlung
entstandenen niedermolekularen Fraktionen zum Teil eliminiert wurden. Der nach der UV-Bestrahlung
verbleibende hochmolekulare Huminstoff-Anteil (t; = 33 min, > 1000 g/mol bzgl. PEG) blieb gegeniiber dem
biologischen Testsystem refraktér. Die Zunahme der hochmolekularen DOC-Fraktion (t; = 28 min) ist auf
eine Freisetzung organischer Substanz von der Biomasse (Polysaccharide, Proteine) zurlickzufiihren. Im
Vergleich zu den Ergebnissen in Kap. 4.2.4 wurde der hochmolekulare Huminstoff-Anteil erst nach einer
Fragmentierung in kleinere Molekileinheiten biologisch eliminiert. Das UV,,,-Differenzchromatogramm
lakt erkennen, dal® nur derjenige Fraktionsanteil von dem Biofilm-Reaktor eliminiert wurde, der keine

UV,,,m-Absorption aufweist und folglich die Oxidationsprodukte darstellt.
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Abbildung 4.97:  DOC/UVassnm-Chromatogramme einer UV-bestrahlten Huminstofflésung (30 min) vor und
nach Kontakt mit dem Biofilm-Reaktor E (anoxisch)

Zellstoffabwasser

Unter denselben Bestrahlungshedingungen ergab sich bei dem Abwasser eines papierverarbeitenden
Unternehmens (Zellstoffabwasser) nach der UV-Bestrahlungszeit von 30 min eine nahezu gleiche DOC-
Abnahme (36,5 %) im Vergleich zur Braunseeprobe (Abbildung 4.96). Die DOC-Chromatogramme in
Abbildung 4.98 (a) zeigen bei dem Zellstoffabwasser eine breite chromatographische DOC-Verteilung mit

einer deutlichen Fraktion bei der Retentionszeit von t; = 47 min.

Nach der UV-Bestrahlung des Zellstoffabwassers ist eine Abnahme sowohl innerhalb des hochmolekularen
(t; = 22 min bis 30 min) als auch innerhalb des niedermolekularen Fraktionsbereichs (t; = 45 min bis 70
min) festzustellen. Demgegeniber haben sich bei der Retentionszeit von t; =34 min und 39 min zwei DOC-
Fraktionen ausgebildet, die fir die Zunahme der UV,,,-Absorption in diesem Fraktionshereich
verantwortlich sind (Abbildung 4.98(b)).
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Abbildung 4.98:  (a) DOC- und (b) UVassnm-Chromatogramme eines Zellstoffabwassers vor und nach UV-
Oxidation (um die Ausbildung der chromatographischen Salzfraktion zu unterdriicken,
wurde der Elektrolytgehalt der Proben an dem des Eluenten durch Zugabe eines
Phosphatsalz-Konzentrates angepalt (vgl. Kap. 4.1.1.1))

Eine quantitative Auswertung der LC-DOC-Analyse in Tabelle 4.13 zeigt, da® der DOC mit ca. 36 %
deutlich starker abgenommen hat als der chromatographierbare DOC mit 6 %. Dies hat zu Folge, daR sich
der hydrophobe DOC-Anteil (HOC/DOC) von 47 % auf 26 % verringert. Offensichtlich flihrte die UV-
Bestrahlung des Zellstoffabwassers durch die Spaltung von ungesattigten und aromatischen Bindungen zu
einer Zunahme von funktionellen Gruppen (z.B. Hydroxyl-Gruppen), wodurch der chromatographierbare
bzw. hydrophile DOC-Anteil zunimmt [Ohlenbusch et al. 1998, Jones et al. 1985].

Tabelle 4.13: Veranderung von DOC, chromatographierbaren DOC (cDOC) und hydrophoben DOC
(HOC) durch die UV-Bestrahlung eines Zellstoffabwassers (ca. 1:20 verdiinnt)
Zellstoffabwasser DOC cDOC HOC HOC/DOC
mg/L mg/L mg/L %
vor UV-Bestrahlung 29,8 15,8 14,0 47
nach UV-Bestrahlung 18,9 14,0 4,9 26
Abnahme 10,9 18 91
rel Abnahme (bzgl. DOCo) 36,5 % 6 % 30,5 %

Die Ausbhildung der beiden chromatographischen (hydrophilen) DOC-Fraktionen bei dem
Retentionszeitbereich von t; = 34 min bis t; = 39 min muR folglich von den Oxidationsprodukten des HOC
stammen. Dies wiirde auch erklaren, dal} nach der UV-Bestrahlung des Zellstoffabwassers inshesondere
durch die photochemische Oxidation der hydrophoben Fraktion eine Zunahme der UV,,,,-Absorption der

gebildeten chromatographierbaren Oxidationsprodukte madglicherweise infolge einer radikalischen
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Polymerisierung einher ging (Abbildung 4.99). Da das Zellstoffabwasser zum Bestrahlungsversuch lediglich
mittels eines Glasfaserfilters mit einer Porenweite von 1,2 um filtriert und die jeweiligen Proben vor der
gelchromatographischen Analyse jedoch mit einem 0,45 pm Filter filtriert wurden, kann die Aushildung der
beiden chromatographischen DOC-Fraktionen mdglicherweise auch auf eine oxidative Spaltung des
kolloidalen Kohlenstoffanteils der Abwasserprobe in chromatographierbaren DOC zuriickgeflihrt werden

[Huber und Frimmel 1991c].
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Abbildung 4.99:  Verdnderung des chromatographierbaren und nicht chromatographierbaren DOC bzw.
der UVasanm-Absorption des Zellstoffabwassers durch UV-Bestrahlung

Die UV-bestrahlte und nicht bestrahlte Abwasserprobe wurden jeweils iber mehrere Stunden einem oxisch
betriebenen, SAW-konditionierten Biofilm-Reaktors (t, = 8 min) aufgegeben. In Anlehnung an die
Versuchsergebnisse mit der UV-bestrahlten Braunseeprobe war anzunehmen, dal3 auch bei dem
Zellstoffabwasser eine hohere biologische Eliminierbarkeit durch die Bildung von niedermolekularen
hydrophilen Oxidationsprodukten erreicht wird [Win et al. 2000, Jochimsen und Jekel 1997, Zimmermann
und Richard 1990]. Wie die LC-DOC-Analysenergebnisse in Abbildung 4.100 zeigen, wurde die DOC-
Fraktion des Zellstoffabwassers bei der Retentionszeit von t; = 47 min von dem Biofilm-Reaktor fast
vollstdndig umgesetzt. Hingegen wurden bei beiden Abwasserproben die Einzelfraktionen innerhalb des

hohermolekularen Fraktionsbereichs (t; = 34 min und 39 min) vom Biofilm-Reaktor nicht eliminiert.
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Abbildung 4.100: DOC-Chromatogramme: Abbaubarkeit von Zellstoffabwasser vor und nach UV-Oxidation
im oxisch betriebenen Biofilm-Reaktor (um die Ausbildung der chromatographischen
Salzfraktion zu unterdrticken, wurde der Elektrolytgehalt der Proben an dem des
Eluenten durch Zugabe eines Phosphatsalz-Konzentrates angepaft (vgl. Kap. 4.1.1.1))

Die UV-Bestrahlung des Zellstoffabwassers hatte beim Biofilm-Reaktor trotz der Fragmentierung der
hochmolekularen Fraktion in kleineren Molekileinheiten zu keiner Verbesserung der biologischen
Eliminierbarkeit beigetragen (Tabelle 4.14). Es sind durch die UV-Bestrahlung sogar biologisch schwer
abbaubare Oxidationsprodukte entstanden, flir die beim Biofilm-Reaktor keine Stoffwechselmechanismen
vorhanden sind. Bei beiden Abwasserproben (vor und nach UV-Bestrahlung) ist wie bei den Versuchen mit
der Braunseeprobe keine Abnahme der UV,,,.-Absorption nach Kontakt mit dem Biofilm-Reaktor
ersichtlich (nicht dargestellt). Das bedeutet, dal’ insbesondere der DOC-Anteil systemspezifisch schwer

abbaubar ist, der eine hohe UV, -Absorption aufweist.

Die quantitative Auswertung der LC-DOC-Analyse von Abbildung 4.100 ergibt eine insgesamt héhere
DOC-Elimination bei dem nicht bestrahlten Zellstoffabwasser als nach der UV-Bestrahlung. Jedoch
bezogen auf die DOC-Konzentration der nicht bestrahlten Abwasserprobe wurde durch die
photochemische Oxidation eine um insgesamt 13 % hohere DOC-Elimination erreicht. Vergleichbare
Ergebnisse wurden bei biologischen Untersuchungen mit einer ozonten und nicht ozonten

Ligninsulfons&ure-Losung gefunden [Gorenflo et al. 1999].
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Tabelle 4.14:Einflul einer UV-Bestrahlung auf die biologische Eliminierbarkeit beim oxisch betriebenen
Biofilm-Reaktor F

Zellstoffabwasser vor UV-Bestrahlung nach UV-Bestrahlung
Biofilm-Reaktor F DOC cboC HOC DOC cboC HOC
(oxisch) mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L
Reaktorzulauf 29,8 15,8 14,0 18,9 14,0 4,9
Reaktorablauf 18,7 7,0 11,7 14,8 10,5 4,3
Abnahme 111 8,8 2,3 41 35 0,6
rel Abnahme (bzgl. DOCo) 37 % 29 % 8% 22% 19% 3%

Anhand der Testergebnisse kann geschlossen werden, dal3 die photochemische Vorbehandlung des
Zellstoffabwassers zu keiner wesentlichen Verbesserung der biologischen Abbaubarkeit fir die Klaranlage
des papierverarbeitenden Unternehmens fiihrt. Diese Prognose wird dadurch bestarkt, dal® insbesondere
im Ablauf der Klaranlage die DOC-Fraktionen zu finden sind (Kap. 4.1.4), die innerhalb des gleichen
Retentionszeitbereichs (t; = 30 min bis t; = 40 min) eluieren wie die bei der UV-Bestrahlung gebildeten
Oxidationsprodukte. Bei einer langeren Exposition kdnnen sich jedoch leistungsfahige ,Spezialisten® im
Belebtschlamm der Klaranlage entwickeln, die die Oxidationsprodukte abbauen kénnen. Um die prinzipiell
maogliche biologische Abbaubarkeit der gebildeten Oxidationsprodukte untersuchen zu konnen, ist eine
langere Versorgung des Biofilm-Reaktors mit dem UV-bestrahlten Zellstoffabwasser notwendig [Gimbel
und Mélzer 1987].

4.2.10Bewertung von auergewohnlichen Abwassersituationen

Wie im vorigen Kapitel aufgezeigt, kann mit Hilfe von miniaturisierten Biofilm-Reaktoren eine geringfiigige
Veranderung der biologischen Abbaubarkeit von Abwasser quantifiziert werden. Es wurde daher der Frage
nachgegangen, inwiefern bei einer tatsachlich aufgetretenen ,ungewohnlichen* Belastungssituation die
Eliminierbarkeit des Rohabwassers in der Klaranlage anhand von Biofilm-Reaktoren (berpriift werden
kann. Fir diese Untersuchungen wurden Rickstellproben betrieblich unvorhergesehener Storfélle von der
Klaranlage eines chemischen Unternehmens verwendet. Um mdglichst den Realfall wider spiegeln zu
konnen, wurden die Reaktoren zuvor mehrere Wochen mit verdiinnten 24-h-Tagesmischproben (30 bis 100
mg/L-C) an das Abwasser der Klaranlage konditioniert. Die Versuche wurden bei konstanten

Testbedingungen durchgefihrt (Kap. 3.3.2).
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Nachweis einer auRergewdhnlichen Abwassersituation

Bei diesem Realfall wurden in einem Abwassersammlerkanal des chemischen Unternehmens
ungewohnlich hohe Stoffkonzentrationen zweier Substanzen nachgewiesen, weswegen der
Abwasserteilstrom vorsorglich aufgefangen und gesondert behandelt wurde. Die Stérprobe (2-h-
Mischprobe) wurde direkt nach ihrer Entnahme faltenfiltriert und nach Verdiinnung auf eine DOC-
Konzentration von 85 mg/L den Biofilm-Reaktoren aufgegeben. Die Abbildung 4.101 zeigt die Ergebnisse
von drei unterschiedlich dimensionierten, sauerstoffversorgten Biofilm-Reaktoren. Zum Vergleich ist der an
diesem Versuchstag vorliegende DOC-Eliminationsgrad der Reaktoren bei Tagesmischproben vor und

nach dem Belastungsfall dargestellt. Die Versuche wurden direkt hintereinander durchgefiihrt.

Wie erwartet ist bei der Stérprobe im Vergleich zu der gewohnlichen Abwassersituation eine deutlich
geringere DOC-Elimination (15 % bis 30 %) eingetreten. Die zusétzlich eingeleiteten Substanzen sind
demnach entweder biologisch schlecht abbaubar oder kénnen von den Biofilm-Reaktoren aufgrund der
hohen Stoffmengenkonzentration nur teilweise eliminiert werden. Der geringere Eliminationsgrad bei der 3
Tage alten gegentiber der frisch entnommenen TMP ist durch die Probenalterung zu erklaren, wobei durch
mikrobielle Abbauprozesse der biologisch leicht abbaubare DOC-Anteil verringert war und folglich bei den

Reaktoren nicht als BDOC quantifiziert werden konnte.
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Abbildung 4.101:  Auswirkung einer realen Storprobe auf den Eliminationsgrad von drei Biofilm-Reaktoren
bei unterschiedlichen Betriebsbedingungen (durchschnittliche Verweilzeit ty,
Sauerstoffversorgung) im Vergleich zur ,,gewohnlichen* Abwassersituation

Da zum einen keine Analysenangaben (ber die Stoffmengenkonzentration der eingeleiteten Substanzen
vorhanden waren und zum anderen aufgrund der gesonderten Behandlung des Abwasserteilstroms keine

Aussagen iber die Wirkung des auRergewohnlichen Belastungsfalls auf die Klaranlage getroffen werden
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konnte, wurden zusétzlich jeweils mit der Storprobe und mit einer Tagesmischprobe (TMP) ein Zahn-
Wellens-Test durchgefiihrt. Bei der Durchfihrung des Zahn-Wellens-Tests wurde jeweils frischer
Belebtschlamm der Klaranlage eingesetzt. Die DOC-Ausgangskonzentration der Proben wurde auf ca. 100

mg/L eingestellt.

Der zeitliche BDOC-Verlauf des verkirzten Zahn-Wellens-Tests der beiden Abwasserproben in Abbildung
4.102 zeigt, dal bei beiden Proben die Elimination sofort einsetzte und innerhalb der Testzeit von 6 Tagen
ein DOC-Eliminationsgrad von >90 % erreicht wurde. Der BDOC-Verlauf unterscheidet sich zum einen
durch die direkt nach Testbeginn vorliegende Eliminationsrate und zum anderen durch den
Eliminationsgrad, der bereits nach der Testdauer von 3 Tagen erreicht wurde. Die geringere DOC-
Eliminationsrate der Storprobe zu Testbeginn ist mit der begrenzten Umsatzrate des Belebtschlamms
durch die ungewéhnlich hohe Stoffkonzentration der eingeleiteten Substanzen zu erklaren [Wellens 1984].
Die nahezu vollstandige Elimination weist darauf hin, dal3 die in der Storprobe enthaltenen Substanzen
biologisch gut abgebaut werden kénnen und keine toxische Wirkung auf die biologische Aktivitat des
Belebtschlamms zur Folge haben. Aufgrund der Ergebnisse des physikalisch-chemischen Ansatzes ohne
Belebtschlamm (nicht dargestellt) kann eine durch Strippverluste und chemischen Oxidationsvorgéngen

bedingte DOC-Elimination vernachlassigt werden.
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Abbildung 4.102:  Zeitlicher BDOC-Verlauf wahrend des Zahn-Wellens-Test mit frischem Belebtschlamm
der Klaranlage bei einer DOC-Ausgangskonzentration der TMP und Stérprobe von ca.
100 mg/L

Die Ergebnisse lassen erkennen, dal} beide Testsysteme, Biofilm-Reaktor und Zahn-Wellens-Test, den

ungewdhnlichen Belastungsfall durch eine deutliche Anderung des Eliminationsverhaltens erkannt haben.
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Die Storprobe bewirkte bei den Biofilm-Reaktoren gegentiber der gewohnlichen TMP eine deutliche
Abnahme des DOC-Eliminationsgrades (> 15 %), die auch bei dem Zahn-Wellens-Test innerhalb des
ersten Versuchstages festzustellen war. Einen Hinweis (iber die biologisch gute Abbaubarkeit der in der
Storprobe enthaltenen Substanzen ergab der Zahn-Wellens-Test erst nach einer langeren Testdauer.
Anhand der Testergebnisse ist anzunehmen, daR durch die hohe Stoffmenge der eingeleiteten Substanzen
bei der auflergewéhnlichen Belastungssituation eine Verringerung der Eliminationsleistung bei der
Klaranlage und entsprechend eine Zunahme der DOC-Ablaufkonzentration bewirkt worden wére. Dies
konnte jedoch aufgrund der gesonderten Behandlung des Abwasserteilstroms im realen System nicht

Uberprift werden.

EinfluR der ReaktorgréRe auf das Erkennen einer auflergewdhnlichen Abwassersituation

Bei einer weiteren auBergewohnlichen kurzzeitigen Belastungssituation der Betriebsklaranlage des
chemischen Unternehmens wurde eine Einleitung eines an sich biologisch abbaubaren, jedoch der
Klaranlage nicht bekannten Stoffes (Storstoff X, gewiinschte Geheimhaltung des Unternehmens)
festgestellt. Durch die hohe Stoffmengenkonzentration des eingeleiteten Stoffes kam es im

Klaranlagenablauf zu einer deutlichen Zunahme der DOC-Konzentration (> 20 %).

Die Storprobe (2-h-Mischprobe) wurde, zuvor faltenfiltriert und auf eine DOC-Ausgangskonzentration von

67 mg/L verdiinnt, den Biofilm-Reaktoren aufgegeben (Abbildung 4.103).

80
B TMP (1 d vor)
Storprobe
60 | ] p
© MP (2 h nach)
£
O 40 -
@]
[a)
m
20 -
0 |
(tV = 5.2 min) (tV = 7.2 min) (tV= 17 min)
anoxisch oxisch oxisch
Reaktor 1 Reaktor 2 Reaktor 3

Abbildung 4.103:  Auswirkung einer realen Stérprobe auf den DOC-Eliminationsgrad von drei Biofilm-
Reaktoren bei unterschiedlichen Betriebsbedingungen (durchschnittliche Verweilzeit ty,
Sauerstoffversorgung) im Vergleich zur ,,gewdhnlichen* Abwassersituation
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Die Abbildung 4.103 zeigt die Ergebnisse von drei unterschiedlich dimensionierten, sauerstoffversorgten
Biofilm-Reaktoren. Zum Vergleich ist der an diesem Versuchstag vorliegende DOC-Eliminationsgrad der
Reaktoren bei Tagesmischproben vor (TMP, 4, und bei einer 2-h-Mischprobe (MP,, ..c,) direkt nach dem
Belastungsfall dargestellt. Im Vergleich zu der gewéhnlichen Abwassersituation erreichten die Biofilm-
Reaktoren bei der Storprobe unabh&ngig von der Sauerstoffversorgung und Reaktor-Dimensionierung
einen deutlich geringeren DOC-Eliminationsgrad (10 % bis 17 %) und signalisieren folglich eine schlechtere
biologische Verwertbarkeit der kurzzeitig eingetretenen StoRbelastung. Da direkt nach der Versorgung der
Biofilm-Reaktoren mit der Stérprobe keine Abnahme der DOC-Elimination bei der gewéhnlichen TMP
eingetreten ist, hatte die auBergewohnliche Abwassersituation offensichtlich keinen toxischen Einfluf} auf

die biologische Aktivitat der Biofilm-Reaktoren.

Die Ergebnisse des Zahn-Wellens-Test lassen erkennen (Abbildung 4.104), dal3 zun&chst eine DOC-
Teilelimination von etwa 30 % erreicht wurde und sich die Elimination im weiteren Testverlauf gegeniber
der am Vortag des Storfalls entnommenen TMP verzogerte. Erst nach einer Testdauer von 4 Tagen wurde
ein DOC-Eliminationsgrad von > 90 % erreicht. Der zusatzlich durchgefiihrte Zahn-Wellens-Test, bei dem
zu einer ,gewohnlichen“ TMP die vermutete Substanz zudosiert wurde, ergab einen nahezu identischen
BDOC-Verlauf wie bei der Storprobe.
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Abbildung 4.104:  Zeitlicher BDOC-Verlauf wahrend des Zahn-Wellens-Test mit frischem Belebtschlamm
der Klaranlage bei einer DOC-Ausgangskonzentration der TMP, Stérprobe und Stoff X
von 99 mg/L, 89 mg/L bzw. 115 mg/L
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Anhand der Ergebnisse des Zahn-Wellens-Tests ist zu erkennen, dal3 die auergewthnliche
Abwassersituation eine deutlich schlechtere biologische Abbaubarkeit aufweist als die gewéhnliche
Abwassersituation. Der eingeleitete Stoff wird offensichtlich vom Belebtschlamm der Kl&ranlage erst nach

mehreren Tagen weitgehend vollstandig eliminiert.

Bei diesem auRergewdhnlichen Belastungsfall wurde das Rohabwasser nicht gesondert behandelt sondern
der betriebsinternen Kléaranlage zugefiihrt. Die Auswirkung der Einleitung auf die DOC-Elimination der
Betriebsklaranlage und bei dem Biofilm-Reaktor 3 (t, * 17 min) ist in Abbildung 4.105 anhand von
gelchromatographischen DOC-Analysenergebnissen dargestellt. Die Storprobe unterschied sich von der
gewohnlichen TMP hauptsachlich durch die Fraktion bei der Retentionszeit von t; = 62 min, bei der auch
der vermutete Storstoff X eluiert (nicht dargestellt). Sowohl beim Klaranlagenablauf als auch beim Ablauf
des Biofilm-Reaktors ist die Fraktion vorhanden. Der Storstoff wurde offensichtlich bei beiden biologischen
Systemen nicht vollstandig eliminiert. Eine vollstdndige Entfernung des Storstoffs bei der Klaranlage ist
anhand der Ergebnisse des Zahn-Wellens-Test nicht zu erwarten gewesen, da die durchschnittliche
Verweilzeit des Abwassers in der Klaranlage bei weniger als 17 h liegt. Die im Vergleich zum Biofilm-
Reaktor deutlich héhere Elimination der storstoffrelevanten Fraktion in der Klaranlage kann zum einen
durch einer Verdunnungseffekt des Abwasserstrom innerhalb der Klaranlage erklért werden oder durch die
weitaus héhere Verweilzeit des Abwassers in der Anlage. Hierbei kénnen im wesentlichen Adaptations-

und Sorptionsprozesse zum Tragen kommen.
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Abbildung 4.105: DOC-Chromatogramme: Zulauf (Storprobe bzw. ,,gewohnliche” TMP) und Ablauf beim
Biofilm-Reaktor 3 (ty = 17 min) und bei der Betriebsklaranlage
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Da bei der Durchfiinrung des Tests die Biofilm-Reaktoren jeweils nur ca. 1 Stunde mit der Stérprobe
versorgt wurden, ist die Moglichkeit einer Adaptation der Bioaktivitat auf die vorliegende
Belastungssituation durch enzymatische bzw. populative Veranderungen gering. Es wurde daher der Frage
nachgegangen, inwieweit der Storstoff bei einer langeren Versorgung des Biofilm-Reaktors bei sonst
unveranderten Testbedingungen eliminiert werden kann. Von den Testresultaten sind Informationen tiber
die mogliche biologische Adaptation und Giber den daraus resultierenden maglichen biologischen Abbau zu
erwarten. Fur diesen Versuch wurden zwei unterschiedlich dimensionierte Biofilm-Reaktoren mehrere
Stunden mit dem Storstoff X ohne Zugabe einer weiteren C-Quelle versorgt. Hierbei wurde die frisch

angesetzte Losung ohne Riickfiinrung kontinuierlich aufgegeben.

Wie in Abbildung 4.106 zu erkennen ist, wurde mit zunehmender Versuchszeit bei beiden Biofilm-
Reaktoren eine hohere Elimination des Storstoffs erreicht. Bei dem groRRer dimensionierten Biofilm-Reaktor
3 (t, = 17 min) betrug der DOC-Eliminationsgrad nach einer ca. 15 stiindigen Versorgung mehr als 60 %.
Bei dem kleiner dimensionierten Biofilm-Reaktor (t, = 5,2 min) bleibt hingegen der Eliminationsgrad des
Storstoffes unterhalb 10 %.
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Abbildung 4.106:  Zeitlicher BDOC-Verlauf bei den oxisch betriebenen Biofilm-Reaktoren 2 und 3 (ty = 7,2
min bzw. 17 min) bei kontinuierlicher Versorgung des Einzelstoffes ohne Zugabe einer
weiteren C-Quelle

Offensichtlich hat die Reaktordimensionierung und die daraus resultierende vorhandene Biomasse bzw. die
Verweilzeit der Probe im Testsystem einen wesentlichen EinfluR auf das Eliminationsverhalten. Durch die
Verlangerung der Testdauer konnte folglich bei groReren Reaktoren die mdgliche Eliminierbarkeit der
jeweiligen auBergewdhnlichen Belastungssituation ermittelt werden. Dadurch kénnten in Anlehnung an den

Zahn-Wellens-Test die biologische Abbaubarkeit von schwerer biologische abbaubaren Stoffen und
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Stoffgemischen untersucht werden. Demgegentiber konnen kleindimensionierte Biofilm-Reaktor rasch

signalisieren, daf? aktuell fur die Klaranlage eine aulRergewodhnliche Belastungssituation vorliegt.

Um voraussagen zu konnen, wie sich eine Stérprobe in der Klaranlage verhdlt, missen die
Testbedingungen des Biofilm-Reaktors an die Klaranlage angepaldt werden. In der Praxis bringt dies meist
groliere Reaktordimensionen mit sich. Dies steht jedoch im Widerspruch zur Forderung nach einem schnell
ansprechenden Testsystem. Je nach Anwendungsfall mul3 folglich ein geeignete experimentelle

Vorgehensweise oder der ,richtige” Kompromi3 von Reaktordimension und Schnelligkeit gefunden werden.

Leistungsfahigkeit zur schnellen Bewertung einer auflergewdhnlichen Abwassersituation

Im Hinblick auf einen kontinuierlichen Einsatz von Biofilm-Reaktoren zur Bewertung der aktuellen
Abwassersituation wurde die Leistungsfahigkeit der Reaktoren unter klaranlagenrelevanten Bedingungen
untersucht. Fir diese Versuche wurden unterschiedlich dimensionierte Biofilm-Reaktoren eingesetzt, die
jeweils mit Tagesmischproben an die Abwassersituation der Klaranlage eines chemischen Unternehmens

konditioniert waren.

Die Reaktoren wurden innerhalb eines Arbeitstages mit mehreren realen Abwasserproben und mit
Modellabwassern versorgt. Hierbei handelte es sich um eine ,gewéhnliche” Tagesmischprobe (TMP) und
um zwei ,aullergewohnliche* 2-h-Mischproben (tiefgefrorene Riickstellproben), von denen die eine eine
grollere Menge einer organischen S&ure (Storprobe 1) und die andere eine hohe Konzentration einer
Acetamid-Verbindung (Storprobe 2) enthielten. Bei beiden aufRergewohnlichen Abwéssern ist beim
Klaranlagenablauf eine merkliche Zunahme der DOC-Konzentration aufgetreten. Die Abwasserproben
wurden faltenfiltriert und auf eine DOC-Konzentration von 30 mg/L verdinnt. Die Modellabwésser wurden
aus der gewohnlichen Tagesmischprobe hergestellt, die Ethanol und EDTA mit jeweils einer DOC-
Konzentration von 3 mg/L (£ 10 %) enthielten. Zusatzlich wurde eine Natrium-Acetat-Losung (30 mg/L-C)
eingesetzt. Fir diese Versuchsreine wurden drei unterschiedlich dimensionierte Biofilm-Reaktoren
verwendet. Die durchschnittiche Verweilzeit betrug bei Reaktor H t, = 4,8 min und bei der
Hintereinanderschaltung der Reaktoren H und J t, = 19,3 min. Der dritte Reaktor war ein Schlauchreaktor

S2 ohne Festbettfillung (vgl. Kap. 4.2.13) mit einer durchschnittlichen Verweilzeit von t, = 11 min.

Die Versuchsergebnisse in Abbildung 4.107 sind in der Reihenfolge dargestellt, in welcher die Testreihe
durchgefihrt wurde. Es fallt auf, dal} die Reaktoren H und S2 bei Aufgabe der unterschiedlich
zusammengesetzten Zulaufproben mit einer deutlichen Veranderung des DOC-Eliminationsgrades

reagieren. Sowohl bei den Storproben und als auch bei der EDTA-haltigen TMP ist eine deutliche
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Verringerung der DOC-Eliminationsgrades gegeniiber der gewohnlichen Belastungssituation (TMP)
eingetreten. Der geringere DOC-Eliminationsgrad bei der am Ende des Versuchs aufgegebenen TMP (alt)
im Vergleich zu dem am Versuchsbeginn (TMP, frisch) kann durch mikrobielle Abbauvorgéange und folglich
durch eine Verringerung des biologisch leicht verfligharen Stoffanteils erklart werden. Die durch die
Lagerung der TMP verursachte Verringerung der DOC-Konzentration um 4,5 % entspricht auffélligerweise
nahezu der bei den Reaktoren eingetretenen Verringerung der DOC-Elimination. Bei der Versorgung der
Reaktoren mit Natrium-Acetat und mit der Ethanol-haltigen Tagesmischprobe wurde ein hoherer bzw.

gleichbleibender DOC-Eliminationsgrad erreicht.
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Abbildung 4.107:  Vergleich der DOC-Elimination von unterschiedlich zusammengesetzten
Abwasserlésungen bei den Biofilm-Reaktoren H (Bimsstein, ty = 4,8 min), S2 (Schlauch,
ty= 11 min) und H+J (Hintereinanderschaltung, Bimsstein, ty= 19,3 min) in der
dargestellten Versuchsreihenfolge

Die Hintereinanderschaltung der Reaktoren H und J und die damit realisierte Erh6hung der Verweilzeit auf
19,3 min erzielte im Vergleich zu Reaktor H eine deutlich hohere DOC-Elimination. Entgegen den
Erwartungen zeigt sich bei der Hintereinanderschaltung ein nahezu gleich bleibendes Eliminationsverhalten
des Testsystems bei den unterschiedlichen Belastungssituationen. Dies gilt sowohl fiir die Zudosierung von

Ethanol zur TMP, als auch fr die Storproben.

Die Zunahme des Eliminationsgrades mit Zunahme der Reaktordimension bzw. Verweilzeit wird auch bei
dieser Versuchsreihe wieder deutlich. Um das unterschiedliche Eliminationsverhalten der Reaktoren in
Abhangigkeit von der Reaktordimension aufzukléren, wurden gelchromatographische DOC-Analysen
durchgefihrt. Im folgenden sind die Auswirkung der Storprobe 2 im Vergleich zur gewohnlichen

Abwassersituation auf den Biofilm-Reaktor H und auf die zusammengeschalteten Reaktoren H+J
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dargestellt. Wie die DOC-Chromatogramme in Abbildung 4.108 und das Differenzchromatogramm in
Abbildung 4.109 zeigen, unterscheiden sich die Tagesmischprobe (TMP) und die Storprobe 2 qualitativ bei
den DOC-Fraktionen, die im Retentionszeitbereich von t; = 38 min und t; = 60 min eluieren. Die bei der
Storprobe 2 eingeleitete Substanz wird bei der Retentionszeit von t; = 60 min vermutet, da bei dieser
Fraktion eine héhere DOC-Konzentration vorliegt als bei der TMP. Bei beiden Reaktoren zeigen die
Ablaufproben bei der erfolgten Aufgabe der Storprobe 2 eine deutliche DOC-Restkonzentration innerhalb
des relevanten Fraktionsbereichs. Bei dem Reaktor H ist die Restkonzentration im Ablauf deutlich héher als

bei der Hintereinanderschaltung der Reaktoren H und J.
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Abbildung 4.108: DOC-Chromatogramme: Zu- und Ablaufprobe (TMP bzw. Stérprobe 2) beim Biofilm-
Reaktor H (ty= 4,8 min) und beim Biofilm-Reaktor J (ty = 13 min)

Bei den Differenzchromatogrammen in Abbildung 4.109 fallt auf, daR bei dem Biofilm-Reaktor H genau der
DOC-Anteil nicht eliminiert wurde, der bei der Stérprobe zusatzlich zur TMP vorhanden war. Ferner ist bei
dem Fraktionsbereich von t; = 38 min bis 40 min der Storprobe 2 bei eine geringere Abnahme festzustellen
als bei der TMP. Die gelchromatographischen Analysenergebnisse in Abbildung 4.108 lassen erkennen,
dal’ sich die unterschiedlich dimensionierten Testsysteme im wesentlichen durch die unterschiedlichen
Eliminationsgrade des in der Storprobe 2 relevanten Stoffes unterscheiden. Der kleindimensionierte
Biofilm-Reaktor hat diesen Stoff nicht eliminieren konnen. Die Vergréfierung des Reaktors bzw. die
Erhohung der Verweilzeit der Probe im Testsystem durch die Hintereinanderschaltung mit dem Reaktor J

fUhrte zu einer Teilelimination des relevanten Stoffes.
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Abbildung 4.109:  Differenz-DOC-Chromatogramme: Zu- und Ablaufprobe (TMP (frisch) bzw. Stérprobe 2)
beim Biofilm-Reaktor H (ty = 4,8 min)

Wie zu erwarten, wird bei einer kleinen Grof3e des Biofilm-Reaktors und kurzer Verweilzeit nur der
Stoffanteil einer Probe erfaf3t, der sowohl qualitativ als auch quantitativ systembekannt ist und biologisch
leicht umgesetzt werden kann. Mit Zunahme der ReaktorgrdRe ist eine geringere Empfindlichkeit bei einer
Veranderung der Belastungssituation festzustellen, die durch die hohere Eliminationskapazitat der

Biomasse im Testsystem zu erkléren ist.

Langzeitverhalten

Im Hinblick auf eine kontinuierliche Uberwachung der Abwasserqualitit wurde das langzeitiiche
Eliminationsverhalten von Biofilm-Reaktoren mit unterschiedlicher ReaktorgroRe untersucht. Die Reaktoren
H (t, * 5 min) und die hintereinandergeschalteten Reaktoren H+J (t, « 20 min) wurden tUber mehrere
Wochen mit faltenfiltrierten 24-h-Tagesmischproben der Betriebsklaranlage eines chemischen

Unternehmens bei einer DOC-Zulaufkonzentration von 30 mg/L £ 5 mg/L versorgt.

Die Ergebnisse der Versuchsreihe in Abbildung 4.110 zeigen erwartungsgemaf bei dem ,grof3en* Biofilm-
Reaktor H+J generell einen deutlich héheren DOC-Eliminationsgrad als bei dem miniaturisierten Biofilm-
Reaktor H. Die Schwankungsbreite der gemessenen DOC-Eliminationsgrade bei beiden Reaktoren
unterscheiden sich erheblich voneinander. Bei den hintereinandergeschalteten Biofilm-Reaktoren H+J
liegen die BDOC-Werte im Bereich von 70 % bis 85 % wohingegen beim Biofilm-Reaktor H bei denselben

Tagesmischproben BDOC-Werte von 30 % bis 75 % vorliegen.
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Abbildung 4.110:  Langzeitliches Eliminationsverhalten von Biofilm-Reaktoren mit unterschiedlicher
Reaktorgrdfie und der daraus resultierenden unterschiedlichen Verweilzeit der Probe im
Reaktor bei TMP einer Betriebsklaranlage eines chemischen Unternehmens

Aufféalligerweise zeigen beide Reaktoren dhnliche Schwankungen bei dem Eliminationsgrad gegentiber der
jeweiligen Abwasserprobe. Die Versorgung mit mehrtdgig gelagerten Tagesmischproben (z.B. nach einem
Wochenende) hatte jeweils durch die biologische Alterung der Probe eine deutliche Verringerung des
DOC-Eliminationsgrades zur Folge. Die beim Biofilm-Reaktor mit der geringeren Verweilzeit (Reaktor H)
wesentlich stérker ausgepréagte Schwankungsbreite verspricht im Vergleich zu dem groRRer dimensionierten
Biofilm-Reaktor H+J eine hohere Sensitivitdt gegenuber der verdnderten Belastungsqualitat.
Demgegeniber lauft der groRere Biofilm-Reaktor tber einen langeren Zeitraum gesehen stabiler als der
kleine Reaktor. Beispielsweise war bei dem kleinen Reaktor H am 37. Versuchstag eine Verstopfung des
Reaktors durch starkes Biomassenwachstum eingetreten, was eine Zerlegung und Teilentfernung der
Biomasse notwendig machte. Die Gefahr einer Verstopfung konnte im Anschlu® weitgehend verhindert
werden, indem die Reaktoren durch zeitlich regelméfig durchgefiihrte Spilungen bei erhéhtem Durchflu

von der Uberschissigen Biomasse gereinigt wurden.

Die Versuchsergebnisse in zeigen ferner, dal’ die Sensitivitat der DOGElimination durch die Reaktorgrof3e
und Verweilzeit beeinflut ist. Kleindimensionierte Biofilm-Reaktoren erfassen aufgrund der geringeren
Biomasse und der geringeren Verweilzeit nur den systembekannten (gewohnten), biologisch leicht

abbaubaren Stoffanteil. Damit verfligen sie nur eine geringe Eliminationskapazitat bei einer systemfremden
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Veranderung der Abwassersituation. Die Vergrofierung der Reaktordimension, die eine héhere Biomasse
im Testsystem und bei gleicher DurchfluBrate eine Erhdhung der Verweilzeit der Probe im Reaktor zur
Folge hat, bewirkt eine hohere Eliminationskapazitdt und eine hohere Anpassung bei veranderten
Belastungssituationen. Die ReaktorgrolRe, die im wesentlichen das Eliminationsverhalten der Biofilm-
Reaktoren bestimmt (vgl. Kap. 4.2.5), mul} an den jeweiligen Anwendungsfall angepalit werden. Kleine
Reaktoren (t, < 10 min) verfligen Uber ein hoheres Signalpotential bei einer auBergewodhnlichen
Veranderung der Belastungssituation als groRere. Ferner reagieren sie aufgrund der geringen Verweilzeit
der Probe im System rasch und sind daher fiir den Einsatz als kontinuierliches Warnsystem einer
auflergewohnlichen Abwassersituation sehr interessant. Die VergroRerung der Reaktordimension bringt
eine Verlangerung der notwendigen Testzeit mit sich, wodurch die Testresultate nicht flir ein schnelles und
gezieltes Eingreifen auf den Behandlungsprozel3 der ungewdhnlichen Abwassersituation genutzt werden
konnen. Grol3ere Reaktoren (t, > 1 h) geben jedoch eher Auskuntt (iber die bei einer Klaranlage moglichen

Eliminierbarkeit der Abwasserinhaltsstoffe (Endabbaubarkeit).

4.2.11 Sauerstoffverbrauch als weiterer Charakterisierungsparameter

In Anlehnung an den Arbeiten von Riedel (1993) und Riedel et al. (1993) wurde versucht, die Bestimmung
des Sauerstoffverbrauchs fiir die Charakterisierung der biologischen Abbaubarkeit von Abwasserproben
bei Biofilm-Reaktoren zu realisieren [Gerber 1999, Bickle 1999]. Die Verwendung von Sauerstoffelektroden
ergibt prinzipiell die Mdglichkeit, die Sauerstoffmessung kontinuierlich durchzufiihren. Dementsprechend
wére die kontinuierliche Messung des Sauerstoffverbrauchs bei den miniaturisierten Biofilm-Reaktoren
zusétzlich zur BIC-Bestimmung ein informativer Parameter, womit die Wirkung einer Belastungssituation

auf das Testsystem quantifiziert werden kann (vgl. Kap. 4.2.3).

Zunéchst stellt sich das Problem, daf} aufgrund der geringen DurchfluBraten von ca. 1 mL/min bei
konventionellen Sauerstoffelektroden mit einer Durchflukivette von ca. 1 mL Volumen die notwendige
Anstromgeschwindigkeit der Mel3elektrode von 15 cm/s nicht erreicht werden kann. Ferner zeigen die
konventionellen Laborelektroden auch im Fall einer ausreichenden Anstrdmung der Probelésung einen
erheblichen Drift des Mel3signals, so dal? eine Langzeitmessung der Sauerstoffkonzentration nur erschwert
durchzuflihren ist.  Anhand dieser Problematik resultierten  beispielsweise die  grofRen

MeRwertschwankungen bei der Sauerstoffverbrauchsbestimmung in Abbildung 4.61 (Kap. 4.2.3).

Erhebliche Schwierigkeiten bei der Ermittlung des Sauerstoffverbrauchs zeigten sich bei den bellifteten

Biofilm-Reaktoren. Durch die direkte Luftversorgung der oxisch betriebenen Reaktoren hatten die
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eingebrachten Luftblasen eine erhebliche Stérung der MelRwertstabilitt zur Folge. Dadurch war es nicht
maoglich, den Sauerstoffverbrauch bei den Biofilm-Reaktoren zufriedenstellend bilanzieren zu koénnen. Es
wurde daher versucht, anstelle der direkten Reaktorbeluftung durch eine Beluftung der Vorlage fiir eine
ausreichende Sauerstoffversorgung des Reaktors zu sorgen. Dadurch sollte die Problematik der Luftblasen
in den Zu- und Ablaufstromen des Biofilm-Reaktors vermindert, und die Messung des Sauerstoffverbrauchs

verbessert werden.

Anhand von zwei unterschiedlich dimensionierten, oxisch betrieben Biofilm-Reaktoren wurde untersucht,
welchen Einflu die Beluftungsmethode auf das Eliminationsverhalten hat. Dazu wurden die Reaktoren
zum einem direkt am Reaktoreingang belliftet. Zum anderen (zweiter Versuch) wurde nur die Zulaufprobe
innerhalb des VorlagegefalRes Uber eine Fritte beluftet, der Reaktor selbst wurde nicht mit Sauerstoff
versorgt. Als Zulauf diente eine frisch entnommene, faltenfiltriert Tagesmischprobe. Wie die
Versuchsergebnisse in Abbildung 4.111 zeigen, hat die Beliiftungsmethode einen erheblichen Einfluf3 auf

die DOC-Elimination der Biofilm-Reaktoren.
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(ty = 12,5 min) (tyv = 4 min)

Abbildung 4.111:  Einflu der Bellftung (Reaktor bzw. Vorlage) auf die DOC-Elimination in einer
Tagesmischprobe bei zwei unterschiedlich dimensionierten Biofilm-Reaktoren (ty =12,5
min (J) bzw. ty = 4 min (H))

Obwohl die Zulauf-Sauerstoffkonzentration (> 8 mg/L O,) jeweils nahezu beim Séattigungswert liegen und
die Ablauf-Sauerstoffkonzentration in allen Fallen mit mehr als 4 mg/L fur oxische Milieubedingungen

ausreichend ist [Kunz 1995], wird bei der direkten Reaktorbeliftung eine deutlich héhere Eliminationsrate
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erzielt als bei der reinen Vorlagenbeliiftung. Eine mdgliche Erklarung sind die gunstigeren
Vermischungsbedingungen im Reaktor durch den Luftblaseneintrag in den Reaktor, wodurch der Biofilm
besser mit Sauerstoff und mit dem Substrat versorgt werden kann [Harremoés 1986]. Eine andere
Erklarung ist die zusatzliche Versorgung des Biofilms mit Sauerstoff durch einen Sauerstofftransport aus
der Luftblase in die Probelésung. Einen Hinweis flir die ,Nachlieferung des Sauerstoffs” gibt die héhere
Sauerstoffkonzentration in der Ablaufprobe bei der direkten Reaktorbelliftung, obwohl ein héherer DOC-
Eliminationsgrad erreicht wurde als bei der Vorlagenbellftung (Abbildung 4.111). Zusétzlich kann die
gunstigere Sauerstoffversorgung des Biofilms durch den engen Kontakt der Luftblase mit dem Biofilm und
die dadurch bedingte geringere Diffusionsbarriere des Luftsauerstoffs zum Biofim eine hohere

Eliminationsrate zur Folge haben [Stewart 1998, DeBeer et al. 1994].

Zur Klarung, welcher Mechanismus fir die Unterschiede bei den Belliftungsmethoden verantwortlich ist,
wurde bei einem weiteren Versuch der Biofilm-Reaktor J am Reaktoreingang mit reinem Stickstoff (N,, 4.8)
begast. Die Sauerstoffkonzentration der Zulaufprobe (TMP) wurde durch die Beluftung in dem
VorlagegefaR auf etwa 8 mg/L eingestellt. Wie in Abbildung 4.111 dargestellt, ergab sich bei Zufuhr von
Stickstoff, trotz der flir oxische Milieubedingungen ausreichenden Sauerstoffkonzentration, keine
Verbesserung der DOC-Elimination bei dem Biofilm-Reaktor im Vergleich zu dem Versuch mit der
Vorlagenbelliftung. Die aus dem Gasblaseneintrag resultierende Vermischungsbedingung im Reaktor hat
offenbar keinen EinfluR auf Stoffumsatz des Biofilm-Reaktors. Wird davon ausgegangen, daf3 der
Sauerstoffverbrauch des Reaktors mit dem Eliminationsgrad zusammenhéngt, mul3 die geringere geloste
Sauerstoffkonzentration im Reaktorablauf bei der Stickstoffbegasung im Vergleich zur Vorlagenbeliiftung
durch ein zusatzliches Ausstrippen des geldsten Sauerstoffs verursacht sein. Die Sauerstoffnachlieferung
durch die Beluftung spielt demnach fir die Sauerstoffversorgung der aktiven Biomasse eine entscheidende

Rolle. Sie ist malRgeblich entscheidend flir das Eliminationsverhalten des Biofilm-Reaktors.

Die Bilanzierung des Sauerstoffverbrauchs ist bei der direkten Beluftungsmethode nicht moglich, da die bei
der Beluftung zugeflihrte Sauerstoffmenge am Reaktoreingang nicht erfallt wird. Die reine
Vorlagenbelliftung hat zusétzlich zu den Problemen der Mel3wertstabilitét einen stark verminderten DOC-
Eliminationsgrad zur Folge. Somit scheint die respirometrische Methode ein wenig vielversprechendes

Verfahren zu sein, um die biologische Abbaubarkeit von Abwasser charakterisieren zu kdnnen.
4.2.12 Einsatz des Biofilm-Reaktors als Online-Mel3system

AuRergewohnliche Abwassersituationen treten meist unvorhersehbar und innerhalb kurzer Zeit auf. Um

den mdglichen kontinuierlichen Einsatz von Biofilm-Reaktoren als Friihwarnsystem zu untersuchen,
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wurden unterschiedlich zusammengesetzte Modellabwéasser unterschiedlicher biologischer Abbaubarkeit
stolRweise aufgegeben und die Zu- und Ablaufproben in kurzen, definierten Zeitabstdnden entnommen und

die DOC-Konzentration bestimmt.

Im Hinblick auf eine geringe Tragheit des Testsystems wurde ein miniaturisierter, oxisch betriebener
Biofilm-Reaktor mit einer durchschnittlichen Verweilzeit t, < 3 min eingesetzt, der mit synthetischem
Abwasser konditioniert worden war. Als Vergleichsgrof3e diente eine Modellklaranlage (20-L-Mal3stab), die
parallel zum Biofilm-Reaktor kontinuierlich mit synthetischem Abwasser und mit stoBweise aufgegebenen

Modellabwassern versorgt wurde (Abbildung 4.112).

StoBbelastung Modell-Kléranlage
~ Y
Reinstwasser —»(—» - f?
Luft —» .

A »| DOC/IC-Detektion |-

Abbildung 4.112:  Schematische Darstellung des Versuchsstandes mit Parallelbetrieb Biofilm-
Reaktor/Modellklaranlage

Abbildung 4.113 zeigt eine fotografische Aufnahme des gesamten Versuchsstandes. Der Zulaufstrom des
Biofilm-Reaktors wurde mit Reinstwasser bei gleichbleibendem Verdiinnungsfaktor von 4 bis 5 gegentiber
dem Zulauf der Modellklaranlage verdlnnt, um ein frihzeitiges Verschlammen des Biofilm-Reaktors zu
verhindern und so eine maoglichst lange Standzeit zu erreichen. Die Stol3belastungen erfolgten jeweils tber
eine Aufgabezeit von einer halben bzw. einer Stunde. Zu- und Ablauf des Biofilm-Reaktors wurden
alternierend mit Hilfe von PC-ansteuerbaren Mehrwegeventilen beprobt [Sabo 1999]. Zusatzlich wurde eine
kontinuierliche MeReinrichtung zur Bestimmung des biogen gebildeten Kohlenstoffs (BIC) installiert (Kap.
3.1.3). Die Modellklaranlage (Zulauf, Belebungsbecken, Ablauf) wurde nach einer definierten Testzeit
beprobt. Optional erfolgte die Messung des Sauerstoffgehalts im Belebungsbecken kontinuierlich mittels

einer SauerstoffmeRelektrode.
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Abbildung 4.113:  Parallelschaltung von Modellklaranlage (20 L-MaRstab) und Biofilm-Reaktor G (tv < 3 min)
mit kontinuierlicher Detektion des biogen gebildeten anorganischen Kohlenstoffs (BIC)
und einer PC-gesteuerten Probeentnahme fiir DOC-Analysen

Um die Stabilitat der Eliminationsleistung des Biofilm-Reaktors und der Modellklaranlage dokumentieren zu
kénnen, wurde in regelmaligen Zeitabstdnden der DOC-Eliminationsgrad bei der Grundversorgung mit
SAW Uberprift. Wie in Abbildung 4.114 dargestellt ist, wurde bei beiden Testsystemen wéhrend der
Versuchsphase ein nahezu gleichbleibender Eliminationsgrad des SAW von 95 + 1 % (MKA) bzw. 77 £5
% (Biofilm-Reaktor) erreicht. Zu Versuchsbeginn konnte bei der Modellklaranlage durch eine gezielte
Erhbhung des Schlammalters (> 15 d) und durch die entsprechende Erhéhung des
Trockensubstanzgehaltes im Belebungsbecken (> 2 g TS/L) der DOC-Eliminationsgrad von anfénglich 78
% auf 95 % gesteigert werden. Die Entnahme von groReren Mengen an UberschuRschlamm fiihrte bei der
MKA zu einer deutlichen Verringerung des DOC-Eliminationsgrades. Beim Biofilm-Reaktor nahm durch die
wochentlich durchgeflinrte Entfernung der dberschissigen Biomasse mittels héherem Durchflu die

Abbauleistung ebenfalls ab, wodurch die Schwankungen des Eliminationsgrades beim Biofilm-Reaktor
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erklart werden konnen. Der Reaktor erreichte jedoch bereits innerhalb eines Tages bei der

Grundversorgung mit SAW wieder eine konstante DOC-Elimination von 77 %.
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Zeit

Zeitlicher BDOC-Verlauf bei Modellklaranlage und Biofilm-Reaktor G mit synthetischem
Abwasser (DOC-Zulaufkonzentration: ca. 60 mg/L (MKA), ca. 15 mg/L (Biofilm-Reaktor))

Abbildung 4.114:
Die (ber eine Versuchszeit von 2 Monaten gemittelten Betriebsparameter der Testsysteme
(Modellklaranlage und Biofilm-Reaktor) bei der Grundversorgung mit synthetischem Abwasser sind in

Tabelle 4.15 zusammengefalt dargestellt.

Tabelle 4.15: DOC-Elimination der Testsysteme (Modellklaranlage und Biofilm-Reaktor) bei einer
Grundversorgung mit synthetischem Abwasser
Grundversorgung DOC BDOC O,- IC BIC/DOC,
(SAW) Gehalt
in mg/L in % in mg/L | in mg/L in %
Modellklaranlage
Zulauf 58,9 * n.b. n.b. n.b.
DNB 2,8 95 0,12 n.b. n.b.
BB 2,6 95 3,9 n.b. n.b.
Ablauf 2,2 96 n.b. n.b. n.b.
Biofilm-Reaktor G
Zulauf 14,9 77 n.b. 18,4 60
Ablauf 3,4 (11,5 mg/L) n.b. 27,3 (8,9 mg/L)

n.b. = nicht bestimmt

Anhand der Bestimmung des biogen gebildeten anorganischen Kohlenstoffs (BIC) konnten beim Biofilm-
Reaktor weitere Informationen uber die biologische Umsetzung der aufgegebenen Abwasserldsungen

gewonnen werden. Aus der Kohlenstoff-Bilanz ergab sich bei der Grundversorgung des Reaktors mit
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synthetischem Abwasser ein DOC-Eliminationsgrad von 77 %. Davon wurden wiederum 77 % vollstandig

zu CO, mineralisiert und 23 % in der Biomasse des Reaktors fixiert (Abbildung 4.115).

Elimination Mineralisation
Grundversorgung 115 mg/L-C 8,9 mgfl-C
(SAW)
14,9 mg/L-C verbleibend Biomasse
3,4 mg/L-C 2,6 mg/L-C

Abbildung 4.115:  Kohlenstoff-Bilanz des Biofilm-Reaktors G bei einer Grundversorgung mit SAW

Um die Eliminationsleistung von beiden Testsystemen weiter beurteilen zu kénnen, wurden die Zu- und
Ablaufproben von Biofilm-Reaktor und Modellklaranlage gelchromatographisch analysiert (Abbildung
4.116). Anhand der LC-DOC-Analyse zeigt sich, welcher Fraktionsbereich bei der Modellklaranlage und

beim Biofilm-Reaktor eliminiert wurde bzw. welcher Anteil im Ablauf des jeweiligen Testsystems verblieb.

DOC-Detektion
(TSK HW 40 S/1)

Ausgangssituation

Zulauf (SAW)

—O— Denitrifikationsbecken
—O— Belebungsbecken
—A— Nachklarbecken

Modellklaranlage

Relative Signalhdhe

A

— Zulauf (SAW (1:4))

Biofilm-Reaktor G —O— Ablauf
T T v T T T T T T T T T T T r T .
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90

Retentionszeit te in min

Abbildung 4.116: DOC-Chromatogramme: Zu- und Ablaufproben von MKA und Biofilm-Reaktor G nach ca.
1,5 Monaten Inbetriebnahme mit SAW

Bei beiden Testsystemen ist in Abbildung 4.116 eine nahezu vollstdndige Elimination des
chromatographierbaren DOC-Anteils von SAW festzustellen, wobei sich die Ablaufproben sowohl qualitativ

als auch quantitativ nicht wesentlich unterscheiden. Da beim Biofilm-Reaktor von einer geringeren DOC-
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Zulaufkonzentration ausgegangen wird, ergibt sich beim Biofilm-Reaktor durch die geringen Unterschiede
bei der DOC-Restkonzentration im Ablauf im Vergleich zur Modellklaranlage einen geringeren DOC-
Eliminationsgrad. Bei beiden Systemen kommt es zur Freisetzung von hochmolekularen Stoffen innerhalb
des Retentionszeitbereichs von t; = 24 min (> 5.000 g/mol bzgl. PEG) und zu einem unvollstdndigen Abbau
der niedermolekularen DOC-Fraktion bei der Retentionszeit von t; = 38 min (i.d.R. organische Sauren).
Geringe Unterschiede beim Leistungsvergleich der Testsysteme ergaben sich lediglich beim Restgehalt
von Harnstoff (t; = 66 min). Beim Biofilm-Reaktor wurde ein geringer Restgehalt an Harnstoff festgestellt,

wohingegen in der Modellklaranlage Harnstoff vollstandig eliminiert wurde.

Bei der Stickstoffumsetzung zeigen Modellklaranlage und Biofilm-Reaktor ein deutlich unterschiedliches
Eliminationsverhalten. Die DN-Chromatogramme in Abbildung 4.117 lassen erkennen, daR bei der
Modellklaranlage trotz Erhéhung des Schlammalters (> 15 Tage ), ausreichender Sauerstoffversorgung
des Belebungsbeckens (3 bis 5 mg O,/L) und konstantem pH-Wert von 7,6 eine nur geringe Nitrifikation

von Ammonium (t; = 66 min) eingesetzt hatte.

DN-Detektion
(TSK HW 40 S/1) Harnstoff

Modellklaranlage /

Zulauf (SAW)
—A— DNB
—O— BB

—0— NKB

DON Nitrit Nitrat Ammonium

v/

A, O\
[e Or

Relative Signalhdhe

Biofilm-Reaktor G

Zulauf (SAW, 1:4)
—0— Ablauf Z% \

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

Retentionszeit t. in min

Abbildung 4.117:  DN-Chromatogramme: Zu- und Ablaufproben der MKA und des Biofilm-Reaktors G nach
ca. 1,5 Monaten Inbetriebnahme mit SAW

Demgegeniber istim Ablauf des Biofilm-Reaktors anhand des Retentionszeitvergleichs (gestrichelte Linie)
kein Restgehalt von Ammonium festzustellen. Die im Ablauf vorhandene DN-Fraktion bei der
Retentionszeit von t; = 68 min ist auf eine unvollstandige Umsetzung von Harnstoff zurlickzufiihren, wie

auch die gelchromatographische DOC-Analyse zeigt (Abbildung 4.116). Bei beiden Testsystemen wurde
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der organische Stickstoffanteil des synthetischen Abwassers nahezu vollstandig zu anorganischen
Stickstoffspezies umgesetzt. Eine Freisetzung von Proteinen und Aminosduren kann nicht festgestellt
werden. Aufgrund der unterschiedlichen Wiederfindungsraten der einzelnen Stickstoffspezies bei der LC-
DN-Analyse wurde kein quantitativer Leistungsvergleich beider Testsysteme im Hinblick auf die

Stickstoffumsetzung vorgenommen.

4.2.12.1 Simulation einer Tagesganglinie

Um den EinfluB einer Belastungsanderung bei Modellkl&ranlage und Biofilm-Reaktor durch eine Erhdhung
der DOC-Zulaufkonzentration bei einer qualitativ konstanten Zusammensetzung zu ermitteln, wurde die
DOC-Zulaufkonzentration der Testsysteme stoRweise uber eine Stunde um ca. 60 % erhéht. Die stiindlich
vorgenommen DOC-Analysen des Ablaufs der Modellklaranlage ergaben keine Erhohung der DOC-
Konzentration. Der zusatzlich aufgegebene SAW-Anteil wurde von der Modellkléranlage vollstandig
eliminiert. Es konnte lediglich eine Zunahme der DOC-Konzentration im Belebungsbeckens von 2,6 mg/L
vor der Belastungsénderung auf 4 mg/L nach einer Stunde gemessen werden. Bezogen auf die
Zulaufkonzentration der StoRbelastung blieb die DOC-Eliminationsgrad im Belebungsbecken unverandert.
Die Konzentrationszunahme des SAW bewirkte eine Zunahme der Stoffwechseltatigkeit des
Belebtschlamms, die anhand des erhohten Sauerstoffverbrauchs im Belebungsbecken festgestellt werden
konnte (Tabelle 4.16). Beim Biofilm-Reaktor hatte die Zusatzbelastung mit SAW zwar eine Zunahme der
DOC-Konzentration des Reaktorablaufs zur Folge, jedoch wirkte sich die Belastungszunahme des

Reaktors rechnerisch nicht auf den DOC-Eliminationsgrad aus.

In Abbildung 4.118 sind die MeRergebnisse des Zu- und Ablaufs des Biofilm-Reaktors wahrend und nach
der einstiindigen DOC-Konzentrationserhéhung im SAW dargestellt. Mit der Konzentrationserh6hung ist
beim Biofilm-Reaktor, unter Berlicksichtigung der Zeit, die verstreicht, bis die StoRbelastung den Reaktor
erreicht, eine Zunahme der DOC-Elimination festzustellen. Der auf die DOC-Zulaufkonzentration der
StoRRbelastung bezogene DOC-Eliminationsgrad blieb nahezu unverandert. Es ist anhand des DOC-
Eliminationsgrades bei der Grundversorgung anzunehmen (Abbildung 4.116), daR der zusétzlich zur
Grundversorgung aufgegebene Harnstoff nicht vom Biofilm-Reaktor eliminiert wurde. Es wurden zu diesem

Versuch allerdings keine gelchromatographischen Analysen durchgefiihrt, die dies hatte kl&ren kdnnen.
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Tabelle 4.16: Auswirkung der Erhéhung der SAW-Konzentration auf den DOC-Eliminationsgrad, die
Sauerstoffkonzentration im Belebungsbecken und die CO--Bildung in Modellklaranlage
und Biofilm-Reaktor G

vor Stol3 (SAW) Maximale Belastung durch
Erh6hung der SAW-Konzentration
Modellklaranlage
DOC BDOC | O,im BB DOC BDOC O,im BB
in mg/L in % mg/L in mg/L in % mg/L
Zulauf 55,1 * * 89,8 * *
Belebungsbecken 2,6 95 4,8 4,1 95 3,4
Biofilm-Reaktor G
DOC BDOC | BIC/DOC, DOC BDOC BIC/DOC,
in mg/L in % % in mg/L in % %
Zulauf 11,3 * * 18,5 * *
Ablauf 2,6 77 59 4,2 77 49

Die biogene CO,-Bildung (BIC), die aus der Differenz der IC-Konzentration des Zu- und Ablaufs ermittelt
wurde, nahm infolge der Stof3belastung nur geringfiigig zu. Bezogen auf die DOC-Zulaufkonzentration
ergab sich eine deutliche Abnahme des BIC. Daraus kann geschlossen werden, dal der eliminierte SAW-

Anteil der Zusatzbelastung nicht vollstandig mineralisiert, sondern in Form von Biomasse im Reaktor fixiert

wurde.
20 1.0
SAW SAW
——t— Zulauf-DOC L
0.8 M—
O
o s OO0 O
o o
g g _000-—d ;
o o (SIS N
o g m c »O ,C)’
o G _0
g 4
o} 8
la} o
5 d
0.2 - —A—BDOC
---O--- BIC/DOCo
0 T T T T T T 0.0 T T T T T T
-0.5 0 0.5 1 15 2 25 3 35 4 -0.5 0 0.5 1 15 2 25 3 35 4
Versuchszeit (bzgl. Belastungszugabe) in h Versuchszeit (bzgl. Belastungszugabe) in h

Abbildung 4.118:  Auswirkung einer einstiindigen Erhéhung der Zulaufkonzentration des synthetischen
Abwassers (SAW) auf das Eliminations- (BDOC) und Mineralisationsverhalten (BIC) des
Biofilm-Reaktors G (tv < 3 min)

Die Erh6hung der Zulaufkonzentration des synthetischen Abwassers hatte sowohl bei der Modellkl&ranlage

als auch beim Biofilm-Reaktor keine Auswirkungen auf den DOC-Eliminationsgrad zur Folge. Beide
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Systeme reagierten auf die Zusatzbelastung mit einer entsprechend hoheren Stoffwechseltétigkeit, die sich

durch den hoheren Sauerstoffverbrauch bzw. durch die vermehrte CQ.-Bildung zeigt.

4.2.12.2 Simulation einer StoRbelastung mit einer leicht abbaubaren Substanz

Anhand von Glucose wurde die Auswirkung einer kurzzeitigen Belastungsanderung durch eine biologisch
leicht abbaubare Substanz bei beiden Testsystemen untersucht. Die Zudosierung von Glucose erfolgte
halbstlindig additiv zur Grundversorgung mit synthetischem Abwasser. Die DOC-Zulaufkonzentration
wurde bei der Modellklaranlage von 64 mg/L auf 115 mg/L erhéht und beim Biofilm-Reaktor von 14 mg/L
auf 25 mg/L. Damit war die DOC-Zulaufkonzentration bei diesem Versuch deutlich héher als bei dem
Versuch zur Simulation einer Tagesganglinie. Es war zu erwarten, daR durch eine zusatzliche Glucose-
Zudosierung keine Verringerung der DOC-Elimination bei der Modellklaranlage bzw. beim Biofilm-Reaktor
eintreten sollte. Jedoch wurde angenommen, dal? die auBergewodhnlich hohe Zudosierung von Glucose
insbesondere beim Biofilm-Reaktor durch die limitierte biologische Umsetzung eine erhebliche Abnahme

des Eliminationsgrades zur Folge hat.

Entgegengesetzt dieser Erwartungen blieb die DOC-Konzentration im Belebungsbecken und im Ablauf der
Modellklaranlage nahezu unverandert. Aufgrund der bereits vorangegangenen hohen Eliminationsleistung
der Modellklaranlage erhéhte sich der DOC-Eliminationsgrad bei der Glucose-Zugabe um weniger als 2 %
(Tabelle 4.17). Direkt nach der Zudosierung von Glucose nahm die Sauerstoffkonzentration im
Belebungsbecken stark ab. Nach der Glucose-Zugabe konnte ein sofortiger Anstieg der

Sauerstoffkonzentration festgestellt werden.

Tabelle 4.17: DOC-Elimination bei der Modellklaranlage vor und nach einer StoRbelastung mit Glucose
Glucose/SAW vor Stol (SAW) Maximale Belastung durch
(MKA) StoR (SAW + Glucose)
Probe DOC BDOC DOC BDOC
in mg/L in % in mg/L in %
Zulauf 64,3 * 115,7 *
BB 3,1 95 3,4 97
NKB/Ablauf 2,2 97 2,9 98

Beim Biofilm-Reaktor hatte die Zudosierung von Glucose, unter Beriicksichtigung der Zeit bis die
StoRRbelastung den Reaktor erreicht, eine deutliche Zunahme der DOC-Elimination zur Folge (Abbildung
4.119). Dadurch blieb der auf die DOC-Zulaufkonzentration bezogene DOC-Eliminationsgrad des Biofilm-

Reaktors trotz der Erh6hung der DOC-Zulaufkonzentration um ca. 80 % nahezu konstant. Im Vergleich zu
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der erheblichen BDOC-Zunahme ist wéhrend der Glucose-Zudosierung eine verhaltnismaRig geringe
Zunahme des BIC festzustellen. Die biologische Aktivitat bzw. die CO,-Bildung des Testsystems wurde

durch die Zudosierung von Glucose kaum beeinfluf3t.
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Abbildung 4.119:  Auswirkung einer halbstiindigen StoRbelastung von Glucose (additiv zum synthetischen
Abwassers (SAW)) auf das Eliminations- (BDOC) und Mineralisationsverhalten (BIC) des
Biofilm-Reaktors G (tv < 3 min)

Aus der Kohlenstoff-Bilanz und unter Hinzunahme der gelchromatographischen DOC-Analysenergebnisse
ergibt sich in Abbildung 4.120, daR ca. 80 % der zugesetzten Glucosenmenge vom Biofilm-Reaktor
eliminiert wurde. Wobei der groRte Anteil der Glucose (81 %) in der Biomasse des Reaktors fixiert und
nicht mineralisiert wurde. Der Eliminations- und der Mineralisationsgrad des synthetischen Abwasser blieb

trotz der Zudosierung von Glucose nahezu unbeeinfluf3t bei 82 % bzw. 59 %.

Mineralisation
Glucose Elimination <: 1,7 mg/L-C
11 mg/L-C — | 8,7 mg/L-C Biomasse
Zulauf Elimination 7 IMEAE
1 245mgll-C [ 111mgl-C R~ Mineralisation
7,9 mg/L-C
SAW verbleibend g
135mg/Ll-C | 4,7 mg/L-C Biomasse
3,2 mg/L-C

Abbildung 4.120:  Kohlenstoff-Bilanz beim Biofilm-Reaktor G im Fall einer StoRbelastung mit Glucose

Obwohl die DOC-Zulaufkonzentration durch die Glucose-Zudosierung im Vergleich zur Grundversorgung
etwa verdoppelt wurde, flihrte die StoRbelastung mit Glucose sowohl bei der Modellklaranlage als auch

beim Biofilm-Reaktor zu keiner deutlichen Verringerung des Eliminationsgrades. Die hohe
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Eliminationskapazitat bei der hochkonzentrierten StoRRbelastung mit einem systembekannten und leicht
abbaubaren Stoff kann einerseits durch eine sich schnell an die Belastungssituation angepafte biologische
Aktivitat erklart werden. Andererseits kann ein erheblicher Stoffanteil in die Biomasse fixiert werden, wie
aus der Kohlenstoff-Bilanz beim Biofilm-Reaktor ersichtlich ist. Der miniaturisierte Biofilm-Reaktor ist durch
seine hoch aktive Biomasse ein sehr schnell ansprechendes Testsystem, das auch im Fall der

StolRbelastung mit Glucose dasselbe Eliminationsverhalten zeigt wie die Modellklaranlage.

4.2.12.3 Simulation von Stol3belastungen mit schwer abbaubaren Substanzen

Ligninsulfonsaure

Bei beiden Testsysteme (MKA und Biofilm-Reaktor) wurden auRergewohnliche Abwassersituationen mit
schwer abbaubaren Substanzen simuliert. Es sollte hierbei untersucht werden, inwieweit sich die beiden
Systeme in ihrem Eliminationsverhalten unterscheiden. Als biologisch schwer abbaubare organische
Modellsubstanz wurde Ligninsulfonséure (LSS) eingesetzt. Die LSS wurde tber einen Versuchszeitraum
von einer Stunde zusétzlich zur Grundversorgung mit synthetischem Abwasser zudosiert. Die DOC-
Zulaufkonzentration der Modellklaranlage stieg von 53 mg/L auf 70 mg/L bzw. bei dem Biofilm-Reaktor von
12,5 mg/L auf 16,8 mg/L.

Die stiindliche Beprobung des Belebungsbeckens der Modellklaranlage zeigte eine Zunahme der DOC-
Konzentration um 2,7 mg/L auf 3,9 mg/L (Tabelle 4.18). Der DOC-Eliminationsgrad ging hierbei lediglich
um 1 % zurtick. Aufféllig war, daR die DOC-Konzentration im Belebungsbecken nach dem Ende der LSS-

Zudosierung nur langsam sank und nach etwa 5 Stunden noch bei etwa 3,4 mg/L lag (Abbildung 4.123).

Tabelle 4.18: DOC-Elimination der Modellklaranlage vor und nach einer StoRbelastung mit
Ligninsulfonsdure

LSS/SAW vor Stol3 (SAW) Maximale Belastung durch StoR3
(MKA) (SAW + LSS)
Probe DOC BDOC DOC BDOC

in mg/L in % in mg/L in %
Zulauf 52,69 * 69,55 *
BB 2,69 95 3,91 94
NKB/Ablauf 2,42 95 3,65 94

Demgegeniber fihrte die Zudosierung von LSS beim Biofilm-Reaktor in kurzer Zeit zu einer erheblichen
Zunahme der DOC-Ablaufkonzentration und entsprechend zu einer Abnahme des DOC-

Eliminationsgrades. Wie in Abbildung 4.121 dargestellt, verringerte sich die DOC-Elimination wahrend der
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einstlindigen Zudosierung von LSS um mehr als 50 %. Obwohl die Zudosierung von LSS eine Erh6hung
der DOC-Zulaufkonzentration von nur 4,3 mg/L zur Folge hatte, wurde beim Biofilm-Reaktor insgesamt 8,5
mg/L DOC weniger eliminiert als bei der Grundversorgung mit SAW. Dies bedeutet, daR einerseits die
zudosierte LSS vom Biofilm-Reaktor nicht eliminiert wurde. Andererseits mu die LSS-Zudosierung eine
Abnahme der Elimination des SAW-Anteils um ca. 30 % bewirkt haben. Die Hemmung der SAW-
Elimination zeigt sich auch durch die Abnahme der CO,-Bildung (BIC). Infolge von der LSS-Zudosierung

verringerte sich der BIC um etwa 12 %.
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Abbildung 4.121:  Auswirkung einer einstiindigen StofRbelastung von Ligninsulfonsaure auf das
Eliminations- (BDOC) und Mineralisationsverhalten (BIC) des Biofilm-Reaktors G (ty < 3
min)

Nach dem StoRende wurde die urspriinglich vorhandene Leistung des Reaktors innerhalb von einer Stunde

wieder erreicht. Die nahezu unverénderte DOC-Eliminations- und Mineralisationsgrad in Abbildung 4.121

zeigen, daR die Stol3belastung mit LSS keine langere Hemmwirkung auf die Grundaktivitat des Biofilm-

Reaktors und folglich auf die SAW-Elimination hatte.

Im Gegensatz zu den Versuchen mit einer biologisch leicht abbaubaren Modellsubstanz (z.B. Glucose)
reagierten die beiden Testsysteme auf die StoRbelastung mit LSS sehr unterschiedlich. Die
gelchromatographischen Analysenergebnisse in Abbildung 4.122 zeigen die Zu- und Ablaufproben beim
Biofilm-Reaktor und bei der Modellklaranlage direkt nach Beendigung der Zudosierung von LSS und
darauffolgend nach der flinfstlindigen Grundversorgung mit SAW. Es ist deutlich zu erkennen, dald sich der
DOC beim Ablauf der Modellklaranlage infolge der einstiindigen StoRbelastung mit LSS nur geringfiigig
verandert hat. Lediglich im hohermolekularen Fraktionsbereich (t; < 40 min) ist im Vergleich zur
Ausgangssituation eine Zunahme festzustellen, die mit der zudosierten LSS in Zusammenhang zu bringen
ist. Beim Biofilm-Reaktor wirkte sich die StofRRbelastung im Vergleich zur Modellklaranlage bei weitem

deutlicher auf den DOC im Reaktorablauf aus. Direkt nach Beendigung der LSS-Zudosierung ist im
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gesamten Fraktionshereich eine hohere Restkonzentration im Reaktorablauf zu erkennen als bei der
Grundversorgung mit SAW. Bereits 5 Stunden nach der LSS-Zudosierung konnte keine LSS mehr im

Reaktorablauf nachgewiesen werden.
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Abbildung 4.122:  DOC-Chromatogramme: Auswirkung einer einstiindigen StoRbelastung mit
Ligninsulfonsdure auf die DOC-Elimination von MKA und Biofilm-Reaktor G

Das schnelle Ansprechverhalten des Biofilm-Reaktors vor und nach der Zudosierung von LSS kann durch
die geringe Verweilzeit und durch die geringe Dispersion der Stol3belastung im Reaktor (Pfropfenstromung)
erklart werden. Die folglich im Reaktor weitgehend unvermischte ,Belastungsfront” wurde einerseits nicht
von der Biomasse des Reaktors eliminiert und filhrte andererseits zu einer Reduzierung des

Grundumsatzes.

Da anhand der Ergebnisse des Biofilm-Reaktors auch bei der Modellklaranlage kein biologischer Abbau
von LSS anzunehmen ist, ist die geringe Auswirkung der LSS-Zudosierung auf das Eliminationsverhalten
der Modellkléaranlage die Folge der hohen Dispersion der Abwasserlosung in der Anlage. In Abbildung
4123 ist der DOC-Konzentrationsverlauf im Belebungsbecken und im Nachklarbecken der
Modellklaranlage wahrend und nach dem Belastungssto3 mit LSS dargestellt. Die MelRwerte zeigen, daf3
die Zudosierung der LSS zu einem geringen Anstieg der DOC-Konzentration im Belebungshecken flihrte
und die DOC-Konzentration nach der Zudosierung sich erst allméhlich verringerte. Beim Nachklarbecken

ist etwa zwei Stunden nach der Zudosierung ein Maximum der DOC-Konzentration festzustellen, wobei die
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DOC-Konzentration unterhalb der des Belebungsheckens blieb. Zusétzlich zu den MeRwerten ist in
Abbildung 4.123 der theoretische DOC-Konzentrationsverlauf c(t) im Belebungsbecken dargestellt, der aus
den spezifischen Anlagenparametern berechnet wurde (siehe Anhang). Bei der Berechnung wurde davon
ausgegangen, dal LSS nicht eliminiert und der synthetische Abwasseranteil von der LSS-Zudosierung
unbeeinflult abgebaut wurde. AuRerdem wurden das vorgeschaltete Denitrifikationsbecken und das

Belebungsbecken als ideal rlickvermischt angenommen.

LSS/ISAW SAW Modellklaranlage

DOC in mg/L

------- BB (theoretisch)
—0O—BB (LSS)
1 - —2— NKB (LSS)

Zeit in Stunden
Abbildung 4.123:  Experimentell bestimmte und theoretisch berechnete DOC-Konzentration wahrend und

nach einer einstiindigen Zudosierung von Ligninsulfonsédure (LSS) im Belebungsbecken

(BB) bzw. im Nachklarbecken (NKB)
Wie Abbildung 4.123 zeigt, liegen die gemessen DOC-Werte beim Belebungsbecken deutlich unterhalb der
theoretisch erwarteten DOC-Restkonzentration. Der Vergleich der MelRwerte mit den theoretisch
berechneten Werten zeigt, daR mehr als 60 % der zudosierten LSS im Belebungsbecken der MKA
eliminiert wurden. Die geringe Auswirkung der LSS-Zudosierung auf das Eliminationsverhalten der
Modellklaranlage ist nicht allein auf einen Verdunnungseffekt zuriickzuflinren. Wenn von keinem
biologischen Abbau der LSS ausgegangen wird, missen hauptséchlich Sorptionsprozesse beim
Belebtschlamm fiir die Elimination der LSS verantwortlich sein [Schiegl et al. 1997]. Diese Vermutung wird
von der Beobachtung gestiitzt, daR nach der Zudosierung der gelbbraunen LSS ein dunkleres

Erscheinungsbild der Belebtschlammflocken festzustellen war.

Die Ergebnisse der LSS-Zudosierung lassen erkennen, dal im Vergleich zum Biofilm-Reaktor die
Modellklaranlage eine groRRe Tragheit gegentiber der kurzzeitigen Veranderung der Zusammensetzung des

Zulaufs aufweist. Diese Tragheit ist zum einen durch die hohe Dispersion der Abwasserprobe in der
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Gesamtanlage bedingt. Zum anderen sind Eliminationsprozesse (Sorption, Abbau), die auf den
Belebtschlamm der Anlage zurlickzufiihren und fiir die lange Ansprechzeit des Testsystems verantwortlich
sind. Der Biofilm-Reaktor zeigt aufgrund seiner geringen ReaktorgroRe und durch die entsprechend
geringe Verweilzeit der Probe im Reaktor eine geringe Ansprechzeit bei einer kurzzeitig auftretenden
auflergewohnlichen Abwassersituation. Durch die geringe Systemdispersion reagiert der Reaktor auf die

aulRergewohnliche Belastung bei weitem empfindlicher als die Modellkléranlage.

Ligninsulfonséure (UV-bestrahlt)

In Anlehnung an die vorangegangenen Versuche wurde eine weitere Stol3belastung mit LSS durchgeftihrt.
Die zur Grundversorgung (SAW) zudosierte LSS wurde zuvor mittels eines UV-
Quecksilberniederdruckstrahlers (0,2 W/mL) und unter Zusatz einer 35 %igen Wasserstoffperoxid-Losung
(1 % vol/vol) bestrahlt. Die DOC-Konzentration der LSS (R(DOC) = 1,7 g/L) verringerte sich nach einer
Bestrahlungszeit von 12 Stunden um 6 %. Wie erwartet (vgl. Kap. 4.2.9.6) flihrte die UV-Bestrahlung zu
einer Aufspaltung der hochmolekularen Fraktion der Ligninsulfonsdure (t; = 24 min) in kleinere
Molekdleinheiten (Abbildung 4.124: t, = 32,5 min bzw. t; = 38 min). Es trat zudem eine Veranderung der
Farbung der LSS-Lésung von gelbbraun nach ockergelb auf, wobei eine Verringerung der UV-Absorption

bei der Wellenlange von A = 254 nm um mehr als 50 % vorlag.

DOC-Detektion Zulauf (MKA)
(TSK HW 40 S/1) LSS/SAW
—A— LSS(UV)/SAW
(0]
o —O0— SAW
<
©
e
2
(%))
(]
2
©
§
0 10 20 30 40 50 60 70 80

Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 4.124: DOC-Chromatogramme: Qualitative Veranderung von LSS/SAW infolge einer UV-
Bestrahlung (LSS(UV)/SAW)
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Durch die Bildung von niedermolekularen DOC-Fraktionen mit einer geringen UV-Absorption war eine
hohere biologische Abbaubarkeit des Modellabwassers (LSS(UV)/SAW) erwartet worden als ohne
Bestrahlung (LSS/SAW).

Die bestrahlte LSS-Losung wurde zur synthetischen Abwasserlosung zudosiert und beiden Testsystemen
aufgegeben. Wahrend der einstlindigen Aufgabe der UV-bestrahlten LSS-Lésung (LSS(UV)) erhohte sich
die DOC-Zulaufkonzentration zur Modellklaranlage um ca. 11 mg/L bzw. 20 % (Tabelle 4.19). Beim
Belebungsbecken (BB) wurde wahrend der Aufgabe der UV-bestrahlten LSS-Losung lediglich eine
Zunahme der DOC-Konzentration von 0,7 mg/L, beim Modellklaranlagenablauf (NKB) von 0,2 mg/L
ermittelt. Die Zudosierung der UV-bestrahlten LSS-Losung hatte demzufolge einen geringeren Einflu auf

die Reinigungsleistung der Modellkl&ranlage als die Zudosierung der nicht bestrahlten LSS-Ldsung.

Tabelle 4.19: DOC-Elimination der Modellklaranlage vor und nach einer StoRbelastung mit einer UV-
bestrahlten Ligninsulfonséure-Losung
LSS(UV)/SAW vor Stol3 (SAW) Maximale Belastung durch StoR3
(MKA) (SAW + LSS(UV))
Probe DOC BDOC DOC BDOC
in mg/L in % in mg/L in %
Zulauf 58,6 * 69,95 *
BB 2,71 95 3,4 95
NKB/Ablauf 2,7 95 2,9 95

Beim Biofilm-Reaktor erh6hte sich die DOC-Zulaufkonzentration der Grundversorgung mit SAW (3(DOC) =
17 mg/L) durch die Zudosierung der UV-bestrahlten LSS-Losung um 3,5 mg/L. Infolge der Zudosierung von
LSS(UV) nahm die DOC-Ablaufkonzentration des Reaktors um 2,2 mg/L zu (Abbildung 4.125). Gegentiber
der relativen DOC-Zunahme von etwa 20 % verringerte sich der DOC-Eliminationsgrad durch die
StoRRbelastung jedoch lediglich um 7,5 %. Die Zudosierung hatte im Vergleich zur Zudosierung mit der
unbestrahlten LSS-Losung offenbar keine Hemmung der Elimination des SAW-Anteils zur Folge. Die
geringe Zunahme der CO,-Bildung (BIC) weist ferner darauf hin, dal? durch die Stol3belastung mit LSS/UV
die biologische Aktivitdt des Reaktors nicht gehemmt wurde. Die Ergebnisse in Abbildung 4.117 lassen
erkennen, daR die biologische Verfiligharkeit der urspriinglichen LSS durch die UV-Bestrahlung verbessert

wurde und einen geringen Einflul auf den Grundumsatz des Reaktors zur Folge hatte.
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Abbildung 4.125:  Auswirkung einer einstiindigen StolRbelastung von Ligninsulfonsdure (UV-bestrahlt) auf
das Eliminations- (BDOC) und Mineralisationsverhalten (BIC) des Biofilm-Reaktors G (tv
<3 min)

In Abbildung 4.126 verdeutlichen die gelchromatographischen DOC-Analysenergebnisse die nahezu
gleichbleibende Elimination des SAW-Anteils, was beispielsweise bei der Harnstoff-Fraktion (t; = 65 min)
zu sehen ist. Die Zunahme der biologischen Eliminierbarkeit von LSS(UV) kann durch den Vergleich der
Differenzchromatogramme, bei denen die LSS(UV)-Anteile in der Zulauf- und Ablaufprobe des Reaktors

dargestellt sind, erklart werden.

DOC-Detektion
(TSK HW 40 S/1)

Zulauf SAW

Zulauf SAW + LSS/UV
—o— Ablauf (15-30 min)
---A--- Ablauf (135-150 min)

Relative Sighalhdhe

—v— Differenz: Zulaufe
—O— Differenz: Ablaufe

T

U= R v L V

Retentionszeit t_ in min

Abbildung 4.126:  DOC-Chromatogramme/-Differenzchromatogramme (SAW-(SAW/LSS(UV))): Auswirkung
einer einstiindigen Zudosierung von UV-bestrahlter Ligninsulfonsaure (LSS/UV) auf das
Eliminationsverhalten des Biofilm-Reaktors G (tv < 3 min)
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Es ergibt sich eine Abnahme des hochmolekularen Fraktionsbereichs (t; = 23 bis 24 min) sowie bei der
Fraktion mit der Retentionszeit von t; = 38 min. Demgegentiber wurden die DOC-Fraktionen der LSS(UV)
bei dem Retentionszeitbereich von t; = 30 bis t; = 35 min nicht eliminiert. So verfugte auch die durch die
UV-Bestrahlung gebildete Fraktion bei der Retentionszeitt; = 32 min keine biologische Eliminierbarkeit, wie
bereits bei der biologischen Untersuchung mit dem UV-bestrahlten Papierabwasser in Kap. 4.2.9.6

festgestellt wurde.

Bei der Bilanzierung der DOC-Elimination des Biofilm-Reaktors wahrend der Zudosierung der LSS(UV)-
Zudosierung wurde in Anlehnung an die Ergebnisse in Abbildung 4.126 davon ausgegangen, daf die
Elimination von SAW nicht von der zusatzlichen Belastung mit LSS(UV) beeinflul3t wurde. Anhand der in
Abbildung 4.117 dargestellten MelRwerte ergeben sich die jeweiligen mengenméaligen Umséatze von SAW
und LSS(UV) (Abbildung 4.127). Der eliminierte Anteil der zudosierten LSS(UV) lag etwa bei 45 %, wovon

ca. 50 % des eliminierten LSS(UV)-Anteils in der Biomasse fixiert wurde.

Mineralisation
LSS(UV) Elimination < 08mg/L-C
3,6 mg/L-C — | 1,6 mg/L-C Biomasse
Zulauf Elimination U

1 171mg/L-C ] 10 mg/L-C T~ Mineralisation
6,8 mg/L-C

SAW verbleibend g

135mg/Ll-C | 5,5 mg/L-C Biomasse
3,2 mg/L-C

Abbildung 4.127:  Kohlenstoff-Bilanz beim Biofilm-Reaktor G im Fall der StoRRbelastung mit UV-bestrahlter
Ligninsulfonsdure

Auch bei diesen Versuchsergebnissen ist erkennbar, dal? der Biofilm-Reaktor eine weit hohere
Empfindlichkeit bei der Verdnderung der Belastungssituation aufweist als die Modellklaranlage. Diese
relativ hohe Tragheit der Modellkl&ranlage bei einer stof3artigen auRergewohnlichen Belastungssituation
kann, wie bereits bei der Zudosierung der nicht UV-bestrahlten LSS-Losung festgestellt wurde, mit der

hohen systemspezifischen Dispersion des Abwassers in der Anlage erklart werden.

In Abbildung 4.128 ist der DOC-Konzentrationsverlauf im Belebungsbecken und im Nachklarbecken der
Modellklaranlage wahrend und nach dem Belastungsstof? mit der UV-bestrahlten LSS im Vergleich zu den
berechneten theoretisch Werten dargestellt. Bei der Berechnung wurde davon ausgegangen, daf} die UV-
bestrahlte LSS nicht eliminiert wurde und die Elimination des synthetischen Abwasseranteils nicht

beeinfluBt. Im Vergleich zu den Ergebnissen bei der Zudosierung der unbestrahlten LSS-Lésung
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(Abbildung 4.123) sind die DOC-Ablaufwerte des Belebungsbeckens bei weitem geringer als die
theoretisch erwartete DOC-Konzentration, wenn von einem biologisch inerten Verhalten der UV-bestrahlten
LSS-Lésung ausgegangen wird. Es kann daraus geschlossen werden, dal die LSS durch die UV-
Bestrahlung eine bessere hiologische Verfligharkeit aufweist, als die nicht-bestrahlte LSS-Lésung. Dies
erklart auch die nahezu unveranderten DOC-Ablaufwerte im Nachklarbecken wéhrend des Experimentes
mit LSS(UV).

Modellklaranlage

N—

L

------- BB (theoretisch)
—O— BB (LSS/UV)
1 —A— NKB (LSS/UV)

DOC in mg/L
w
) "
3
J

Zeitin Stunden

Abbildung 4.128:  Experimentell bestimmte und theoretisch berechnete DOC-Ablaufkonzentration wahrend
und nach einer einstiindigen Zudosierung von UV-bestrahlter Ligninsulfonséaure
(LSS/UV) beim Belebungsbecken (BB) bzw. Nachklarbecken (NKB)

Der Leistungsvergleich beider biologischen Systeme zeigt, daR der Biofilm-Reaktor bei auRergewdhnlichen
Belastungssituationen ein vergleichbares Testresultat erbringt wie die Modellklaranlage. Wahrend die
Modellklaranlage aufgrund ihrer hohen Systemdispersion sehr trdge auf eine stolartige
Belastungsénderung reagiert, spricht der Biofiim-Reaktor durch seine geringe ReaktorgroRe bzw.
Verweilzeit sehr rasch auf eine drastische Veranderung der Abwassersituation an. Dadurch verfiigt der
Biofilm-Reaktor ein kurze Ansprechzeit, auf3ergewohnliche Belastungsverdnderung rechtzeitig zu

erkennen.

4.2.12.4 Zusammenfassung

Wie die bisher dargestellten Versuchsergebnisse bei der Simulation von auergewdhnlichen
Abwassersituationen gezeigt haben, kann anhand der Verfolgung der DOC-Elimination und der CO,-

Bildung die Belastungsanderung bei dem Biofilm-Reaktor erkannt werden. Beide Me3gréRen zusammen
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geben auBerdem Hinweise auf die biologische Abbaubarkeit der Stof3belastung und inwieweit sich die

Belastungsénderung auf die biologische Aktivitat des Testsystems auswirkte.

Um die kurzzeitige Aufgabe von Modellsubstanzen unterschiedlicher biologischer Abbaubarkeit auf das
Eliminationsverhalten des Biofilm-Reaktors bewerten zu kénnen, wurde in Abbildung 4.129 der DOC-
Eliminations- und Mineralisationsgrad der durchgefiihrten Versuche vor und nach erfolgter Zudosierung
dargestellt. Die beiden Parameter wurden dabei auf den jeweiligen Ausgangszustand bei der
Grundversorgung mit synthetischem Abwasser bezogen. Die Prozentangabe in der Legende gibt hierbei
die durch die Stof3belastung eingetretene DOC-Zunahme der Grundversorgung mit synthetischem

Abwasser (14 mg/L £ 1,5 mg/L) an.

1.1
0 SAW (+35%)
O SAW (+70%)
1.04 /A Glucose (+80%) Ausgangssituation
v Methanol (+42%)
W Nitrobenzolsulfonsdure (+43%)
0.9 4
& Ligninsulfonsaure (+30%)
90 ¢ Ligninsulfonsaure(UV) (+20%)
D 0.8
1
m
0.7 4 biologisch leicht
eliminierbar
biologisch schwer
0.6 eliminierbar
0.5 T T T T T T T I ' I !
0.5 0.6 0.7 0.8 0.9 1.0 1.1

BDOC/BDOC,

Abbildung 4.129:  Auswirkung von kurzzeitigen Sto3belastungen auf das Eliminationsverhalten eines
miniaturi-sierten Biofilm-Reaktors (die fur die StoRbelastungen ermittelten Eliminations-
bzw. Mineralisationsgrade sind auf die Ausgangssituation normiert; die Zunahme der
DOC-Zulaufkonzentration ist jeweils prozentual in Klammern angegeben)

Anhand der korrelativen Darstellung des auf die Ausgangssituation bezogenen DOC-Eliminations- und
Mineralisationsgrades (BDOC/BDOC, bzw. BIC/BIC,) ergibt sich je nach stoffspezifischer Abbaubarkeit der
zudosierten Modellsubstanzen die Auswirkung der Stol3belastung auf den Biofilm-Reaktor. Das auf der
Abszisse aufgetragene Verhéltnis BDOC/BDOC, gibt die biologische Verwertbarkeit der zugegebenen
Modellsubstanz beim Biofilm-Reaktor wieder. Anhand dieser Darstellung wurden Ligninsulfonséure,

Nitrobenzolsulfons&ure und Methanol schlechter eliminiert als die StoRbelastung mit der UV-bestrahlten
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Ligninsulfonséure (LSS(UV)), Glucose und mit dem synthetischen Abwasserkonzentrat. Wie die
Veranderungen des Mineralisationsgrades (BIC/BIC,) durch die StoRbelastung mit den Modellsubstanzen
zeigen, wurde Methanol und Glucose weniger mineralisiert und deutlich mehr in der Biomasse fixiert wurde

als beispielsweise eine entsprechende Konzentrationserhdhung des synthetischen Abwassers.

Dieses Ergebnis spiegelt die begrenzte Kapazitat des biologischen Testsystems gegeniiber einer hohen
Konzentration von gut abbaubaren, jedoch systemfremden Stoffen wieder. Bezogen auf die
Ausgangssituation kann anhand der korrelativen Darstellung des Eliminations- und Mineralisationsgrades
die biologische Abwassersituation beurteilt werden. Direkt nach Beendigung der StoRRbelastung ergab sich
bei den meisten Modellsubstanzen eine geringe Zunahme der biologische Aktivitat des Biofilm-Reaktors (in
Abbildung 4.129 nicht dargestellt). Lediglich bei Nitrobenzolsulfonsdure und Methanol wurde beziglich der
Ausgangssituation ein geringerer Mineralisationsgrad (< 5 %) festgestellt, was auf eine geringe Hemmung

der biologischen Aktivitat des Biofilm-Reaktors hinweist.

4.2.13 Eignung des Biofilm-Reaktors als Friilhwarnsystem

Im Hinblick auf einen langzeitlichen und kontinuierlichen Einsatz des Biofilm -Reaktors als Friihwarnsystem
zeigten sich bei den mit Bimsstein gefiillten Reaktoren mehrere Probleme. Bei dem mehrwdchigen Betrieb
der kleindimensionierten Biofilm-Reaktoren kam es durch die Bildung von (iberschiissiger Biomasse zum
Verschlammen, wodurch regelméfig eine Reinigung entweder bei erhohtem Durchflu} oder durch
Entnahme der Bimssteine und einem Ausschwenken in einer Nahrsalzldsung durchgefiihrt werden mufte.
Im Anschluf3 war in der Regel eine ein- bis zweitagige Aktivierung des Biofilm-Reaktors notwendig, um die
urspringliche Eliminationsleistung des Reaktors wieder zu erreichen. Auerdem fiihrte der unregelmaRige
Gasaustrag aus den Reaktoren zu einer hohen Mefl3wertschwankung bei der CO,-Bestimmung, wodurch

eine Mittelwertbildung tber 15 min erforderlich war (vgl. Kap. 3.1.3).

Es wurde versucht, die Gestaltung des Biofilm-Reaktors weiter zu optimieren. Die Beobachtung, daf sich
bereits in den Zuleitungen sehr schnell ein fester Biofilm ausbildet, gab den Impuls, einen Biofilm-Reaktor
ohne Festbett einzusetzen. Es wurde ein flexibler Kunststoffschlauch aus TYGON® verwendet, bei dem die
rauhe und gummiartige Innenwand selbst als Trager flir den Biofilmaufwuchs diente. Damit eine mdglichst
hohe volumenspezifische Aufwuchsflache erreicht wird und eine ausreichend lange Verweilzeit der Probe
im Schlauch gewahrleistet ist, wurde ein Schlauch mit 1 mm Innendurchmesser und einer Lange von ca. 9
m eingesetzt. Bei einer DurchfluBrate von 1 mL/min (inklusive Bellftung) ergab sich nach einer

mehrwochigen Konditionierung des Schlauchreaktors eine gleichbleibende durchschnittliche Verweilzeit
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von 7 min. Durch die nicht vorhandene Festbettfiillung liegt im gesamten Schlauchreaktorbereich eine
nahezu ideale Pfropfenstrémung vor. Dies zeigte sich insbesondere beim Hindurchstromen der Gasblasen
durch den Reaktor. Sie wurden im Gegensatz zu den mit Bimssteinkornern gefillten Biofilm-Reaktoren
beim Schlauchreaktor gleichmé&fig ausgetragen. Durch den Selbstaustrag der tberschiissigen Biomasse
kam es wahrend den Langzeitexperimenten zu keinem Verstopfen des Reaktors. Dadurch wurden eine
hohere Systemstabilitdt und Anwenderfreundlichkeit erreicht als bei den Biofilm-Reaktoren, die mit

Bimssteinkdrnern gefillt waren.

Anhand von drastischen Belastungsanderungen wurde die Leistungsféhigkeit des Schlauchreaktors als
Frihwarnsystem Gberprift. Um die Reaktion des Biofilm-Schlauchreaktors gegeniber einer
Veranderungen der Abwasserzusammensetzung mdglichst schnell darstellen zu kénnen, wurde gegenliber
den vorigen Versuchen der DOC-Eliminations- und Mineralisationsgrad des Reaktors unter
Beriicksichtigung der durchschnittlichen Verweilzeit kontinuierlich bestimmt. Hierzu wurde ein online-
DOCI/IC-Analysegerat mit einer kontinuierlichen Filtrationsapparatur eingesetzt. Der Zu- und Ablauf des
Schlauchreaktors wurde mittels zeitgesteuerter Mehrwegventile alternierend dem Analysesystem zugefiihrt
(vgl. Kap. 3.3.2).

Leistungsfahigkeit des Biofilm-Schlauchreaktors

Bei der Durchfiihrung der Experimente wurde der Biofilm-Schlauchreaktor zundchst mehrere Wochen mit
einer taglich frisch angesetzten synthetischen Abwasserlosung (SAW) bei einer DOC-Konzentration von 15
mg/L konditioniert, bis ein konstanter DOC-Eliminationsgrad von ca. 80 % erreicht wurde. Bei dem ersten
Experiment wurde nur die Zusammensetzung des Abwassers durch die Zudosierung einer Glucose bzw.
EDTA-L6sung verandert. Die DOC-Zulaufkonzentration wurde jedoch nicht variiert. Ausgehend von einer
Grundversorgung des Reaktors mit einer frisch angesetzten SAW-Lésung zeigen die in Abbildung 4.130
dargestellten Versuchsergebnisse bei der Zudosierung von Glucose eine Zunahme des
Eliminationsgrades. Im Fall eines 50 %igen EDTA-Anteils im Abwasser (SAW) verringerte sich die DOC-
Elimination des Biofilm-Reaktors um etwa 60 %. Im Fall der Glucose-Zudosierung entspricht die
eingetretene Eliminationsrate unter Annahme einer nahezu vollstdndigen Elimination des Glucose-Anteils
der theoretisch erwarteten. Bei der StoRbelastung mit EDTA zeigte sich eine um ca. 10 % hohere
Abnahme der DOC-Elimination als sich theoretisch unter der Voraussetzung, dal? EDTA im Reaktor nicht
abgebaut wird, ergeben muRte. Demnach hat offenbar EDTA die Elimination des SAW-Anteils gehemmt
oder es kam zu einer erhohten Freisetzung von Biomasse (vgl. Kap. 4.2.3). Die nahezu unveranderte CO,-
Bildung (BIC) wahrend der EDTA-Zudosierung deutet darauf hin, daR die Grundaktivitat des Reaktors und
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die Elimination des SAW nahezu unbeeinfluBt blieben. In beiden Fallen wurde die urspriingliche
Eliminationsleistung des Biofilm-Schlauchreaktors nach der StoRbelastung wieder erreicht. Die verénderten

Belastungssituationen hatten offenbar keine Hemmung der Bioaktivitat des Reaktors zur Folge.
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Abbildung 4.130:  DOC-Elimination und CO,-Bildung bei einer Verdnderung der Zusammensetzung des
synthetischen Abwassers (SAW) durch Zudosierung von Glucose und EDTA bei einem
Biofilm-Schlauchreaktor (Glucose/SAW: 1,2 bzw. EDTA/SAW: 0,83 bzgl. DOG,)
ausgehend von einer Konditionierung mit hoher SAW-Konzentration

Bei einem folgenden Experiment wurde sowohl die Zusammensetzung als auch die DOC-
Zulaufkonzentration des Abwassers durch die Zudosierung einer Glucose- bzw. Diethylenglykol(DEG)-
Losung verandert. Der Biofilm-Schlauchreaktor war zuvor mehrere Tage mit SAW einer niedrigeren DOC-
Konzentration von ca. 16 mg/L versorgt worden, wodurch ein geringerer DOC-Eliminationsgrad (73 %)

ergab war als beim ersten Experiment (s.0.).

Die Versuchsergebnisse in Abbildung 4.131 zeigen, daf? sich der Biofilm-Schlauchreaktor innerhalb von
wenigen Minuten auf die veranderte Belastungssituation durch die Zugabe der Modellsubstanzen bzw.
durch die Konzentrationséanderung des synthetischen Abwassers reagiert. Wie zu erwarten, ist wéhrend
der Zudosierung des biologisch schlecht abbaubaren Diethylenglykol (DEG) ein deutlicher Riickgang der
DOC-Elimination des Schlauchreaktors eingetreten. Demgegentiber ist bei der Glucose-Zudosierung eine
hohere DOC-Elimination festzustellen als bei der etwa gleichen DOC-Zulaufkonzentration der
Grundversorgung des Reaktors mit SAW zu Versuchsbeginn. Ferner fallt auf, dal3 die CO,-Bildung (BIC)

beim Reaktor wéhrend der Zudosierung der Modellsubstanzen zurlickgegangen ist. Jedoch ist auch zu
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erkennen, dal} sie bei der Versorgung des Reaktors mit SAW trotz der unterschiedlichen DOC-

Zulaufkonzentration relativ konstant blieb, was auch schon frilhere Versuche gezeigt haben.
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Abbildung 4.131:  DOC-Elimination und CO,-Bildung bei veranderten Zulaufkonzentration und
Zusammensetzung des synthetischen Abwassers (SAW) in einem Biofilm-
Schlauchreaktor ausgehend von einer Konditionierung mit geringer SAW-Konzentration

Um die Auswirkung der Belastungsénderung auf die jeweilige theoretisch Abbaubarkeit des Abwassers
beurteilen zu kdnnen, wurde in Abbildung 4.132 die experimentell bestimmte DOC-Ablaufkonzentration der
theoretisch erwarteten gegenlibergestellt. Bei der Berechnung der theoretischen DOC-Ablaufkonzentration
wurde angenommen, dafd der tatsachlich vorhandenen Anteil der Modellsubstanz wéhrend der
Zudosierung zum synthetischem Abwasser zu 100 % (Glucose) bzw. zu 0 % (DEG) und der SAW-Anteil

selbst unverandert zu 73 % eliminiert wird.

Bei beiden Belastungsfallen mit DEG liegen die theoretisch berechneten Ablaufwerte unterhalb den
experimentell ermittelten. Entsprechend wurde beim Schlauchreaktor wahrend der DEG-Zudosierung ein
geringerer DOC-Eliminationsgrad erreicht als bei der Ausgangssituation. Die Zudosierung von Glucose
hatte einen positiven Einflu auf den reaktorspezifischen Stoffumsatz, wodurch sich im Anschlu® bei der
Grundversorgung mit SAW eine geringere DOC-Ablaufkonzentration ergab als theoretisch erwartet.
Gegentber der Glucose filhrte die Zudosierung von DEG zu einer Hemmung des reaktorspezifischen
Stoffumsatzes. Insbesondere direkt nach Beendigung der héheren Zudosierung von DEG ist bei der
Grundversorgung des Reaktors mit SAW allein ein hoherer DOC-Ablaufwert festzustellen als zu

Versuchsbeginn.
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Abbildung 4.132:  Experimentell ermittelte und berechnete DOC-Ablaufkonzentrationen des Biofilm-
Schlauchreaktors bei veranderten Zulaufkonzentration und Zusammensetzung des
synthetischen Abwassers (SAW) unter Beriicksichtigung der biologischen Abbaubarkeit
der zudosierten Modellsubstanz (Glucose: 100 % bzw. DEG: 0 %) im Vergleich zum
experimentell ermittelten DOC-Eliminationsgrad (BDOC/DOC,)

Inwiefern sich die Zudosierung von DEG auf das Reaktorverhalten auswirkte, zeigen inAbbildung 4.133 die
Ergebnisse der gelchromatographischen DOC-Fraktionsverteilung. Es féllt auf, dal? zum einen die DEG-
Fraktion beim Reaktorablauf um ca. 36 % gegeniiber dem Zulauf zuriickgegangen ist. Jedoch ist zum
anderen inshesondere durch die Freisetzung der DOC-Fraktion bei der Retentionszeit t; = 38 min bis 50
min eine effektive DOC-Zunahme um ca. 10 % gegentliber der Ausgangssituation bei SAW eingetreten. Der
Stoffumsatz wurde offenbar durch DEG gehemmt, wodurch Stoffwechselprodukte (niedermolekulare
organische S&uren) freigesetzt wurden, was beispielsweise auch bei dem Experiment mit dem
Buchenholzsaft festgestellt wurde (Kap. 4.2.3). Harnstoff wurde bei beiden Belastungssituationen nicht
abgebaut, was auf die kurze Konditionierungsphase des Biofilm-Schlauchreaktors von wenigen Wochen
zuriickgefuhrt werden kann (vgl. Kap 4.2.2). Nach einer [angeren Konditionierung von mehreren Monaten
mit SAW erreichte der Schlauchreaktor einen nahezu konstanten DOC-Eliminationsgrad von 80 %, wobei
Harnstoff nahezu vollstdndig eliminiert wurde (nicht dargestellt). Durch den Selbstaustrag der
uberschiissigen Biomasse, die in unregelmaRigen Zeitabstanden als Pfropfen ausgespilt wurde, konnte

wéhrend der experimentellen Arbeiten keine kurzzeitige Reduzierung der DOC-Elimination des
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Schlauchreaktors festgestellt werden. Durch die Selbstreinigung traten folglich keine Probleme des

Verstopfens auf.
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Abbildung 4.133:  DOC-Chromatogramme: Auswirkung einer Zudosierung von DEG zum synthetischen
Abwasser auf die qualitative und quantitative DOC-Zusammensetzung der Ablaufproben
bei einem Bioflm-Schlauchreaktor (beztiglich Abbildung 4.131)

Der Biofilm-Schlauchreaktor zeigt im Vergleich zu den bimssteingefillten Biofilm-Reaktoren das gleiche
Eliminationsverhalten bei kurzzeitiger Belastungsédnderung. Die Zudosierung einer biologisch leicht
abbaubaren Substanz (Glucose) fiinrte zu einer Zunahme des DOC-Eliminationsgrades, wahrend die
Zudosierung von biologisch schwer abbaubaren Substanzen (EDTA, DEG) zur Grundversorgung einen
geringeren Eliminationsgrad zur Folge hatte als theoretisch anhand der Zudosierung erwartet wurde. Die
hohe Empfindlichkeit bei auf3ergewdhnlichen Belastungssituationen, die schnelle Ansprechzeit und der
geringe experimentelle Aufwand machen den Biofilm-Schlauchreaktor prinzipiell als aussagekréftiges
biologisches  Friihwarnsystem einsatzfahig. Zusétzlich zum BDOC ist durch die gunstigen
Stromungsbedingungen im Reaktor eine experimentell gering aufwendige Bestimmung des
Mineralisationsgrades mdglich, wodurch die Wirkung einer auBergewodhnlichen Belastungssituation auf den

biologischen Stoffumsatz des Testsystems erfal3t werden kann.
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5 Zusammenfassung und Ausblick

Ziel der vorliegenden Arbeit war es, ein kontinuierlich arbeitendes biologisches Testverfahren zu
entwickeln, mit dem die biologische Eliminierbarkeit von Abwasserinhaltsstoffen maoglichst schnell und

aussagekraftig bestimmt werden kann.

Anhand gelchromatographischer Analysen konnte gezeigt werden, dall Abwasser je nach Herkunft ein
auf3erordentlich kompliziertes Vielstoffgemisch ist und eine hohe Polydispersitat von geldsten Kohlenstoff-
und  Stickstoffverbindungen  aufweist.  Zusétzlich  unterliegen die  Abwassermenge und
Abwasserzusammensetzung erheblichen Schwankungen, wodurch Abwasser fir die technische
Behandlung aber auch fir die Analyse eine grol3e Herausforderung darstellt. Aus diesem Grund wurde in
dieser Arbeit ein gelchromatographisches Analyseverfahren mit kontinuierlicher Detektion des geldsten
organisch gebundenen Kohlenstoffs (DOC), der UV-Absorption und des geldsten Stickstoffs eingesetzt, um
das Abbauverhalten von Abwasser in Klaranlagen und in biologischen Testsystemen vergleichend
untersuchen zu kénnen. Hierzu wurde flir die Quantfizierung der Stickstoffverbindungen eine spezielle

Detektionseinheit entwickelt.

Die gelchromatographischen Analysenergebnisse ergaben fiir jedes Abwasser nach dessen Herkunft
(kommunal, industriell) einen charakteristischen chromatographischen “finger print”. Hierbei bildete in der
Regel der niedermolekulare Anteil der geldsten organischen Kohlenstoffverbindungen (< 800 g/mol) den
dominierenden Stoffanteil. Der wesentliche biologische Kohlenstoffabbau in Kl&ranlagen erfolgt innerhalb
des niedermolekularen Fraktionsbereichs, wodurch die relative Zunahme des hochmolekularen
organischen Stoffanteils (> 2000 g/mol bzgl. PEG) in biologisch behandelten Abwéassern zu erklaren ist.
Dariiber hinaus konnte gezeigt werden, dal® im biologisch gereinigten Abwasser die Freisetzung von
gelosten hochmolekularen Heteropolysacchariden aus dem Belebtschlamm bedeutsam ist. Bei der
gelchromatographischen Stickstoffanalyse wurden nach der biologischen Stufe auch Hinweise auf eine
Freisetzung von gelosten stickstoffhaltigen hochmolekularen Strukturbestandteilen von Zellen bzw. vom
Belebtschlamm gefunden. Der Huminstoffanteil im kommunalen Klé&ranlagenablauf war gering und betrug
weniger als 15 % (bzgl. DOC).

Um weiteren Aufschluf? (iber die charakteristischen Merkmale von Abwasser in Abh&ngigkeit von seiner
Herkunft zu bekommen, wurden die Proben mit Salzs&ure hydrolysiert (0,1 molar, 16 h bei 110°C). Die
gelchromatographischen Analysenergebnisse lassen erkennen, daf der hochmolekulare DOC-Anteil in den
Proben durch eine Sdaurehydrolyse nahezu vollstdndig zu niedermolekularen Hydrolyseprodukten

umgesetzt wird. Der hydrolysierte DOC-Anteil betrug insgesamt bis zu 30 %, wovon 20 % bis 100 % mittels
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HPAE-PAD-Analyse den Einfachzuckern zugeordnet werden konnte. Ein Zusammenhang zwischen
hydrolysierbaren DOC und der Herkunft der Probe war nicht abzuleiten. Jedoch ergaben sich bei den
Abwasserproben vor und nach der biologischen Behandlung charakteristische Muster der identifizierten
Kohlenhydrate. Bei den kommunalen Rohabwéssern bildeten die Einfachzucker Galactose, Glucose,
Fructose und Ribose den Hauptanteil der gefundenen Monosaccharide. Bei dem Rohabwasser eines
papierverarbeitenden Unternehmens wurde ein relativ hoher Kohlenhydratanteil an Arabinose, Xylose und
Glucose gefunden, die auf die Zellstoffverarbeitung (Cellulose, Hemicellulose) hinweisen. Demgegeniber
konnte bei den biologisch behandelten Abwéssern hohere Gehalte an Desoxy- und Aminozucker
(Rhamnose, Fucose, Glucosamin, Galactosamin) bestimmt werden, die offensichtlich von Zellbestandteilen
(Lipopolysaccharide, Zellmembranen) aus dem Belebtschlamm der Klaranlage stammen. Wie bereits zur
Charakterisierung von Huminstoffen vorgeschlagen, konnte die mikrobiell bedingten bzw. pflanzenblirtigen
Kohlenhydrat-Paare Fucose & Rhamnose bzw. Arabinose & Xylose als Biomarker zur Unterscheidung von

Abwéssern herangezogen werden.

Mit dem Ziel, den biologischen Abbauprozel? in einer Klaranlage mdglichst authentisch zu simulieren,
wurden Saulenreaktoren mit immobilisierter Biomasse (Biofilm-Reaktoren) entwickelt, die kontinuierlich mit
Abwasser betrieben wurden. Es zeigte sich, daB Biofilm-Reaktoren hoch leistungsfahige Testsysteme sind
und trotz einer durchschnittlichen Verweilzeit der Probe im Reaktor von weniger als 1 h bei einer
Durchflurate von 1mL/min eine DOC-Elimination von mehr als 80 % erzielen. Die hohe
Eliminationsleistung der Reaktoren kann durch die relativ hohe Biomassenkonzentration (bis zu 26 g
Trockensubstanz pro L Hohlraumvolumen) erklart werden. Wie die gelchromatographischen
Analysenergebnisse zeigen, wurde wie auch bei den Klaranlagen insbesondere der organische Stoffanteil
im niedermolekularen Fraktionsbereich (< 800 g/mol) eliminiert und hochmolekulare Polysaccharide
freigesetzt. Je nach Betriebsweise und der Versorgung zeigte der heterogen zusammengesetzte Biofilm
des Testsystems ein spezifisches, gleichbleibendes Wirkungsspektrum. Die Weiterentwicklung der Biofilm-
Reaktoren in Form von Kartuschen ermdglichte, das Testsystem direkt im Abwasserstrom der betreffenden
Klaranlage zu kultivieren. Dadurch ist eine Anpassung der Biofilm-Reaktoren an die Testsituation mit sehr

geringem Aufwand mdglich, wobei die Untersuchungen im Laboratorium durchgefiihrt werden kénnen.

Biofilm-Reaktoren, die mit synthetischem Abwasser konditioniert wurden, erzielten bei Rohabwéssern von
kommunalen Klaranlagen eine stets hohere DOC-Elimination (39 % bis 80 %) als bei industriellen
Abwéssern (11 % bis 32 %). Diese Ergebnisse spiegeln wider, dal} h&usliches Abwasser einen héheren

Anteil an leicht abbaubaren Inhaltsstoffen aufweist als Chemieabwasser. Wurden die Reaktoren (ber
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mehrere Wochen mit Chemieabwasser konditioniert, war jedoch eine deutlich hdhere Eliminationsleistung

bei den Reaktoren festzustellen als bei der Versorgung mit synthetischem Abwasser.

Das Eliminationsverhalten des Biofilm-Reaktors wird im wesentlichen durch die Konditionierung bestimmt.
Beispielsweise wurde Glucose bei den mit synthetischem Abwasser konditionierten Biofilm-Reaktoren
abgebaut, wohingegen Methanol nur bei den Reaktoren eliminiert wurde, die mit Chemieabwasser

konditioniert waren.

Am Beispiel eines Zellstoffabwassers konnte gezeigt werden, dal} eine photochemische Vorbehandlung
des Abwassers trotz der Fragmentierung der hochmolekularen Fraktion in kleinere Molekdleinheiten zu
keiner Verbesserung der biologischen Eliminierbarkeit beitrdgt. Durch die UV-Bestrahlung sind
offensichtlich biologisch schwer abbaubare Oxidationsprodukte entstanden, flir die beim Biofilm-Reaktor
keine Stoffwechselmechanismen vorhanden sind. Die Prognose der geringen biologischen Abbaubarkeit
der bei der UV-Bestrahlung gebildeten Oxidationsprodukte wird dadurch bestérkt, daf} im Ablauf der
Klaranlage des papierverarbeitenden Unternehmens die DOC-Fraktionen zu finden sind, die

gelchromatographisch innerhalb des gleichen Retentionszeitbereichs eluieren.

Da das Gefahrdungspotential fir Klaranlagen in den meisten Fallen innerhalb kurzer Zeit auftritt
(Belastungsstol?), wurde im Hinblick auf ein schnelleres Ansprechen des Testsystems die Verweilzeit der
Probe im Biofilm-Reaktor durch eine Verkleinerung des Reaktorvolumens verringert. Dadurch ergab sich je
nach Reaktortyp bei einer Durchflussrate von 1 mL/min eine durchschnittliche Verweilzeit von weniger als
10 min. Anhand der miniaturisierten Biofilm-Reaktoren wurden systematisch grundlegende
Zusammenhé&nge zwischen dem kinetischen Eliminationsverhalten und unterschiedlichen Betriebsweisen,
Reaktordimensionen und Milieubedingungen untersucht, um die Anwendbarkeit fir den praktischen Einsatz
des Testsystems (Routineanalytik) zu dokumentieren. Die Versuchsergebnisse lassen erkennen, dal3 trotz
der Miniaturisierung weiterhin eine hohe Abbauleistung erreicht wurde, die insbesondere auf den leicht
abbaubaren Stoffanteil in der Probe zurlickgeht. Auf eine drastische Veranderung der Belastungssituation
reagierte der Reaktor innerhalb kurzer Zeit (< 1h) mit einer konstanten, der Abbaubarkeit des
aufgegebenen Abwassers entsprechenden Eliminationsleistung (steady state). Bei einer 3-fach héheren
Zulaufkonzentration im Vergleich zur Grundversorgung ging der Eliminationsgrad um weniger als 12 %
zurick. Der Biofilm verfligt somit eine hohe Kapazitdt gegeniiber einer Verdnderung der
Substratkonzentration, die einer Tagesganglinie von kommunalem Abwasser entspricht. Aufstockversuche,
bei denen Modellsubstanzen mit stoffspezifisch unterschiedlicher biologischer Abbaubarkeit zusétzlich zu
einer Grundversorgung aufgegeben wurden, ergaben eine gute Korrelation zwischen der erzielten

Eliminationsrate und den theoretisch erwarteten Werten ab.
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Anhand mehrerer ,aulRergewohnlicher Abwasserproben®, die eine tatséchliche Reduzierung der
Eliminationsleistung der betreffenden Kléaranlage zur Folge hatten, wurde die Anwendung der Biofilm-
Reaktoren als Warnsystem bei ,auflergewohnlichen Abwassersituationen* erprobt. Im Vergleich zu der
gewohnlichen Abwassersituation ist bei den Storproben eine deutlich geringere Elimination (15 % bis 30 %)
eingetreten, die auch anhand des statischen Zahn-Wellens-Tests bei einer Testdauer von mehreren Tagen
bestétigt werden konnte. Die Auswirkung der StoRbelastung auf die Elimination trat beim Biofilm-Reaktor
aufgrund des geringen Verdinnungseffektes wesentlich deutlicher in Erscheinung als bei der Klaranlage
und beim Zahn-Wellens-Test. Hierbei zeigten kleinere Reaktoren mit wenigen mL Reaktorvolumen eine
deutlich hohere Sensitivitat gegentiber der veranderten Belastungssituation als groRer dimensionierte

Biofilm-Reaktoren.

Im Hinblick auf die Nutzung als Frihwarnsystem fiir auRergewohnliche StoRbelastungen wurde beim
Biofilm-Reaktor eine Meleinrichtung integriert, mit der die DOC-Elimination und CO,-Bildung
(Mineralisationsgrad) kontinuierlich erfa3t wurde. Parallel dazu wurde eine Modellkléaranlage im 20 L-
Mal3stab betrieben. Im Fall der kurzzeitigen Zudosierung biologisch schlecht abbaubarer Modellsubstanzen
konnte bei dem miniaturisierten Reaktor ein drastischer Rickgang der DOC-Elimination festgestellt
werden. Demgegen(ber wurde im Fall der Glucose-Zudosierung eine héhere Elimination ermittelt, der dem
tatsachlich vorhandenen Glucose-Anteil im Abwasser entsprach. Der Mineralisationsgrad ging beim
Reaktor insbesondere wahrend der Aufgabe von schwer abbaubaren Modellsubstanzen zuriick. Bei
Veranderung der Konzentration der Grundversorgung wurde der Mineralisationsgrad des Biofilm-Reaktors
nur geringfligig beeinflut. Die Ergebnisse lassen erkennen, dal} anhand des Mineralisationsgrades
zusétzlich die Wirkung einer Modellsubstanz auf das Testsystem ermittelt werden kann. Im Vergleich zum
Biofilm-Reaktor hatten die Belastungsstéfie bei der Laborklaranlage deutlich geringere Auswirkungen auf
die Eliminationsleistung. Die geringe Sensitivitat der Laborkl&ranlage bei Belastungsanderungen konnte
einerseits durch den Verdinnungseffekt und andererseits durch das hohe Sorptionsvermogen des

Belebtschlamms erklart werden.

Eine wesentliche Verbesserung hinsichtlich der Systemstabilitdt und Anwendungsfreundlichkeit von
Biofilm-Reaktoren konnte durch die Entwicklung von Schlauchreaktoren erzielt werden. Ohne zusatzlich
eingebrachtes Festbett diente die rauhe, inerte Innenwand des Schlauches allein als Tréger fir den
Biofilmaufwuchs. Durch den geringen Innendurchmesser (< 2 mm) des Schlauches resultiert unter den
Betriebsbedingungen eine nahezu ideale Pfropfenstrdmung, wodurch die kontinuierliche Bestimmung des

Mineralisationsgrades und der Selbstaustrag der tGiberschissigen Biomasse verbessert werden konnten.
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Kleindimensionierte Biofilm-Reaktoren sind durch den direkten Kontakt mit der Probe und aufgrund ihrer
hohen Bioaktivitdt generell schnell ansprechende und leistungsfahige Testsysteme, um die aktuelle
biologische Abbaubarkeit von Abwassern zu ermitteln. Damit kdnnen die Biofilm-Reaktoren erganzend zu
den bisher zur Verfigung stehenden biochemischen Testsystemen (z.B. enzymatische Toxizitatstests, etc.)
als aussagekréftiges biologisches Monitoring-System eingesetzt werden, um bei auRRergewodhnlichen
Abwassersituationen in Klaranlagen zielgerichtet reagieren zu kdnnen. Neben der prinzipiell sehr einfachen
Handhabung bringt die Anpassungsfahigkeit der Biofilm-Reaktoren an die jeweilige Abwassersituation fir

den praktischen Einsatz einen groRRen Vorteil.
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7 Anhang

7.1 Abkdirzungen

Allgemein

anox anoxisch

BB Belebungsbecken

BAD kommunale Klaranlage im Umkreis von Karlsruhe
DEG Diethylenglycol

DNB Denitrifikationsbecken

DOMP geldste organisch gebundene mikrobielle Abbauprodukte
EDTA Ethylendiamintetraacetat

EPS extrazellulare polymere Substanzen

EW Einwohner

FA Fulvinséure

FIA FlieRinjektionsanalyse

HA Humins&ure

HMF hochmolekularer Fraktionsbereich

HOxx Braunseeprobe (Charge xx)

HPLC hochauflésende Fliissigkeitschromatographie

IC lonenchromatographie

IR infrarote Strahlung

KA Klaranlage

KAWA Karlsruher Leitungswasser

KHP Kaliumhydrogenphthalat

LC-Uv/IDOC Gelchromatographie mit Detektion der UV-Absorption und DOC
LC-DN Gelchromatographie mit Detektion des geldsten Stickstoffs
LSS Ligninsulfonséure

LSS(UV) Ligninsulfonséure (UV-bestrahlt)

MeOH Methanol

MilliQ membranfiltriertes Reinstwasser

MKA Modellklaranlage

mNBS m-Nitrobenzolsulfonséure

MP Mischprobe

NRT kommunale Klaranlage im Umkreis von Karlsruhe
NDIR Nondispersiv-Infrarotgasanalysator

NMF niedermolekularer Fraktionsbereich

NKB Nachklarbecken

0X oxisch

PA Polyacrylsaure

PEG Polyethylenglykol

PC Personal Computer

pH negativer dekadischer Logarithmus der HsO*-Aktivitat
PMA Polymetacrylsaure

PSS Polystyrol

RS Rucklaufschlamm
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PVC
SAW
T™MP
TS
Uss
uv
UVas4mm
VIS
WG

Parameter

AOC
BDOC
BIC
BSBs
BSV
cDOC
CSB
DCh
DN
DOC
DON
DR
HOC
IC
POC
TOC
TS

Polyvinylpyrolidon

synthetisches Abwasser

Tagesmischprobe

Trockensubstanz

UberschuRschlamm

ultraviolette Strahlung

UV-Absorption bei der Wellenlange A = 254 nm
visible Strahlung

kommunale Klaranlage im Umkreis von Karlsruhe

Einheit

mg/L
mg/L
mg/L
mg/L
mg/L
mg/L
mg/L
mg/L
mg/L
mg/L
mg/L
%
mg/L
mg/L
mg/L
mg/L
g/L

FormelzeichenEinheit

AD
R

Dax
ID
h
Ko
M
Mn
Mw
t

tr
tv

\Y

mm
mg/L
mol/L

mm
Js

g/mol
g/mol
g/mol
min
min
min

Bedeutung

assimilierbarer organisch gebundener Kohlenstoff

hiologisch eliminierbarer organischer Kohlenstoff

hiogen gebildeter anorganischer Kohlenstoff

biochemischer Sauerstoffbedarf nach 5 Tagen

hiogener Sauerstoffverbrauch

chromatographierbarer organisch gebundener Kohlenstoff

chemischer Sauerstoffbedarf

geloste Kohlenhydrate

geloster Stickstoff (dissolved nitrogen)

geloster organisch gebundener Kohlenstoff (dissolved organic carbon)
geldster organisch gebundener Stickstoff (dissolved organic nitrogen)
Eliminationsgrad

hydrophober organisch gebundener Kohlenstoff (hydrophobic organic carbon)
anorganischer Kohlenstoff (inorganic carbon)

partikularer organisch gebundener Kohlenstoff (particulate organic carbon)
gesamter organisch gebundener Kohlenstoff (total organic carbon)
Trockensubstanz

Bedeutung

AuBendurchmesser
Massenkonzentration

molare Konzentration

axialer Diffusionskoeffizient
Innendurchmesser

Plank-Konstante (Wirkungsquantum)
Verteilungskoeffizient

molare Masse

Molmasse (Zahlenmittel)

Molmasse (Massenmittel, nominell auf Standardsubstanzen bezogen)
Zeit

Retentionszeit

mittlere Verweilzeit

Volumen
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7.2 Chemikalien
Verwendungsart Substanz Chem. Formel Hersteller Qualitat
Synthetisches Abwasser | Pepton aus Casein - MERCK ZA.
nach Fleischextrakt - MERCK Z.A.
) Harnstoff H,NCONH, MERCK ZA
DIN 38412 Teil 24 Natriumchlorid NaCl MERCK Z.A.
Calciumchlorid CaCl,x2H,0 MERCK ZA
Magnesiumsulfat MgSO, x 7 H,0 MERCK Z.A.
Dikaliumhydrogen-phosphat K,HPO, MERCK Z.A.
Oxidationsmittel Kaliumperoxodisulfat K,S,04 MERCK ZA
Reduktionsmittel Fructose C¢H1,04 FLUKA ZA
Cadmium Cd MERCK Z.A.
Ansduerungsmittel Phosphorséure 85% H,PO, MERCK Z.A.
Salzsaure (2n) HCI BAKER Z.A.
Azofarbstoffkomponenten | N-(1-Naphthyl)-ethylendiamin- C,HuN,2HCI CH,0 FLUKA ZA.
dihydrochlorid
Sulfanilamid CeHgN,0,S MERCK reinst
Pufferlésung Di-Natriumhydrogen-phosphat Na,HPO, x H,0 MERCK Z.A.
Kaliumdihydrogenphosphat KH,PO, MERCK Z.A.
Losemittel Reinstwasser! H,0 MILLIPORE (bocC
<100 pgl/L)
0-Wasser? H,0 GRANTZEL (DoC
<15 pgl/L)
Modellsubstanz Aldrich Humins&ure ALDRICH
Diethylenglycol C4Hi0; MERCK zur Synthese
EDTA CyoH16N,O4 MERCK Z.A.
Glucose C¢H1,04 MERCK -
m-Nitrobenzolsulfon-séure- CsH:.NNaO,S FLUKA Z.A.
Natrium-Salz
Methanol CH,OH MERCK ZA
Ligninsulfons&ure-Natrium-Salz - ROTH -
Kalibrierldsung Ammoniumchlorid NH,CI MERCK Z.A.
Ammoniumsulfat (NH,),SO, MERCK ZA
Kaliumnitrat KNO, MERCK ZA
Natriumnitrit NaNO, FLUKA ZA
Natriumhydrogenkarbonat NaHCO, MERCK Z.A.
Sonstiges Bimsstein - MERCK Z.A.
Fluorescein CyH1,05 MERCK ZA
Natriumazid NaN, MERCK ZA
Natronlauge NaOH J.T. BAKER Z.A.
Kupfersulfat-Pentahydrat CuSO,x5H,0 MERCK Z.A.
Quecksilberdichlorid HgCl, MERCK ZA
Silbernitrat Ag,SO, MERCK reinst
Wasserstoffperoxid H,0, (30%) MERCK medizinisch

! demineralisiertes Wasser mittels Umkehrosmose aufbereitet
2 Reinstwasser, 24 h UV-bestrahlt

256



ANHANG

7.3

MeRwerte

STABW: Standardabweichung des Mittelwerts bzw. der expotentiellen Regressionskurve

Tabelle 7.1: MeRBwerte bzgl. Abbildung 4.1

Kalibrierung des LC/DOC-Analysensystems (28.09.1999)
Kaliumhydrogenphthalat
Injektionsvolumen: 500 L Mittelwert STABW

B(C) Peakflache | Peakflache | Peakflache | Peakflache

mg/L V*min V*min V*min V*min V*min

0 0.04 0.04 0.04 0.04 0.000

0.25 0.19 0.19 0.2 0.19 0.006

0.5 0.38 0.4 0.4 0.39 0.012

0.75 0.57 0.57 0.58 0.57 0.006

1 0.77 0.8 0.79 0.79 0.015

1.5 1.15 1.13 1.15 1.14 0.012

2 1.53 1.52 1.54 1.53 0.010

3 2.32 2.32 2.33 2.32 0.006

4 3.13 3.1 3.11 3.11 0.015

6 4.57 4.57 4.58 4.57 0.006

7 5.4 5.38 5.38 5.39 0.012

8 6.12 6.11 - 6.12 0.007

Kalibrierfunktion: 3 (DOC) = Peakflache / 0.7646 (in mg/L)
Tabelle 7.2: MeRwerte bzgl. Abbildung 4.3

Qualitative Oxidation des LC/DOC-Analysesystems

SV1 (Pyrolyseabwasser) Injektionsvolumen: 500 pL Mittelwert STABW
B (DOC)s, | Konzentrationsfaktor | Peakflache | Peakflache | Peakflache | Peakflache

mg/L - V*min V*min V*min V*min V*min
0.7 1.0 0.59 0.58 0.58 0.58 0.005
14 2.0 1.05 1.02 1.04 1.04 0.015
2.8 4.0 2.28 2.28 2.28 2.28 0.002
4.37 6.3 3.63 3.67 3.64 3.65 0.017
5.6 8.0 4.75 4.75 4.75 4.75 0.002
8.67 12.4 7.32 7.43 7.39 7.38 0.058
11.2 16.0 9.49 9.59 9.48 9.52 0.060
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Tabelle 7.3: MeRwerte bzgl. Abbildung 4.4

Gegenuberstellung der MeRRwerte: LC/DOC-Analysensystem und TOC 5000
TOC 5000 LC/DOC LCDOC/TOC 5000
Dreifach- Mittelwert STABWTOC 5000 Mittelwert STABWL(;/DQC
bestimmung DOC DOC DOC DOC -
mg/L mg/L mg/L mg/L -
Proben eines internationalen Ringversuchs
C 2.79 0.009 2.65 0.005 0.95
| 0.97 0.020 1.54 0.012 1.58
J 1.71 0.007 1.53 0.042 0.89
STD1 0.68 0.039 0.72 0.066 1.06
STD2 1.27 0.010 1.42 0.037 1.12
Blank 0.25 0.100 0.18 0.240 0.74
R-1 8.53 0.044 8.46 0.296 0.99
R-2 14.83 0.276 14.66 0.061 0.99
R-3 2.30 0.215 1.55 0.013 0.67
R-4 4.12 0.502 3.88 0.022 0.94
R-5 12.70 0.219 13.23 0.030 1.04
R-6 7.08 0.052 7.14 0.008 1.01
R-7 0.85 0.101 0.55 0.023 0.65
R-8 4.68 0.019 4.77 0.007 1.02
R-9 8.98 0.012 8.62 0.217 0.96
R-10 8.97 1.270 5.87 0.385 0.65
Proben von Oberflachengewassern
HO 9 24.58 0.148 22.15 0.636 0.90
HO 10 28.26 0.078 24.03 0.570 0.85
Leitungswasser 0.57 0.011 0.56 0.003 0.98
Ammersee 1.82 0.024 1.81 0.010 1.00
SchloRsee 19.46 0.346 23.33 0.527 1.20
Meerwasserproben (internationaler Ringversuch)

A 0.68 0.050 0.28 0.120 0.41
B 0.76 0.053 0.40 0.120 0.53
D 1.07 0.021 0.39 0.051 0.37
E 0.55 0.044 0.20 0.081 0.36
F 1.46 0.031 0.75 0.025 0.52
G 1.07 0.022 0.42 0.000 0.39
H 0.88 0.044 0.60 0.007 0.68
Salz 1 1.13 0.014 0.51 0.048 0.45
Salz 2 0.99 0.029 0.54 0.025 0.54
Salz 3 1.29 0.021 0.51 0.072 0.39
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Tabelle 7.4: MeRwerte bzgl. Abbildung 4.5

DOC-Wiederfindung

Dinnfilmreaktor TOC 5000
Probe Mittelwert] STABW Mittelwert] STABW
mg/L | mg/L mg/L mg/L mg/L | mg/L mg/L mg/L
Leitungswasser 0.56 0.56 0.56 0.003 0.56 | 0.58 0.57 0.011
FluRwasser 1.82 1.80 1.81 0.010 1.84 | 1.80 1.82 0.024
Meerwasser 1 0.54 0.47 0.51 0.048 1.12 | 1.14 1.13 0.014
Meerwasser 2 0.55 0.52 0.54 0.025 0.97 | 1.01 0.99 0.029
Meerwasser 3 0.45 0.56 0.51 0.072 1.30 | 1.27 1.29 0.021

Tabelle 7.5: MeRwerte bzgl. Abbildung 4.6

Ermittelte POC-Konzentration einer Hefe- hzw. Algensuspension

Algensuspension: 14 um filtriert

Diunnfilmreaktor Dohrmann TOC 5000
mg/L mg/L mg/L
TOC
Probe 1 5.43 15.70 36.8
Probe 2 5.49 14.61 36.82
Probe 3 5.31 14.82 36.81
Mittelwert 5.41 15.04 36.81
STABW 0.09 0.58 0.01
DOC
Probe 1 5.02 6.26 6.94
Probe 2 5.30 6.18 6.58
Probe 3 4.84 6.21 6.67
Mittelwert 5.05 6.22 6.73
STABW 0.23 0.04 0.19
POC =TOC - DOC
Mittelwert 0.36 8.82 30.18
STABW 0.32 0.62 0.2
Hefesuspension: 5 min Ultraschall, nicht filtriert
TOC
Probe 1 2.40 5.70 9.87
Probe 2 2.40 5.31 10.05
Probe 3 2.31 5.29 n.b.
Mittelwert 2.37 5.43 9.96
STABW 0.05 0.23 0.13
DOC
Probe 1 2.23 3.18 4.02
Probe 2 2.33 3.17 3.82
Probe 3 2.50 3.17 n.b.
Mittelwert 2.35 3.18 3.92
STABW 0.17 0.01 0.14
POC =TOC - DOC
Mittelwert 0.05 2.25 6.04
STABW 0.22 0.24 0.27
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Tabelle 7.6: MeRwerte bzgl. Abbildung 4.13

LC/DOC: Molmassenkalibrierung nach Fuchs (1986)
TSK HW 40S/2 ohne Probenaufsalzung | mit P-Pufferzugabe | ohne Probenaufsalzung| mit P-Pufferzugabe
Molmasse tr tr Kp Kp
g/mol min min
Dextran Blau | 2000000 24 24.03 0.00 0.00
PEG (4000) 4000 25.9 25.7 0.05 0.05
PEG (1550) 1550 30.8 30.5 0.19 0.18
Raffinose 594.5 41.3 41.6 0.48 0.48
Maltose 360.5 44.9 44.9 0.58 0.58
Glucose 180 48.4 48.5 0.68 0.67
Glyzerin 92.1 53 53.1 0.80 0.80
Methanol 32 60.1 60.3 1.00 1.00
Tabelle 7.7: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.14
LC/DOC: Molmassenkalibrierung bei untrschiedlichen Salz-Zusatzen
TSK HW 50S/2 ohne Salzzusatz | + P-Puffer] + KNO3| + NaCl| ohne Salzzusatz | + P-Puffer] + KNO4| + NaCl
Molmasse tr tr tr tr Kp Kp Kp Kp
g/mol min min min min
PDX 200000 21.32 21.56 2144 | 21.32 0 0 0 0
PDX 23000 22.15 22.26 22.26 | 22.38 0.02 0.02 0.02 | 0.02
PSS 16800 24.97 25.92 25.09 | 25.09 0.09 0.10 0.09 | 0.09
PSS 13200 26.74 2745 26.62 | 26.98 0.13 0.14 012 | 013
PDX 5200 40.64 40.64 n.b. n.b. 0.45 0.45 n.b. n.b.
Glucose 180 49.36 49.36 49.12 | 49.12 0.66 0.66 0.65 | 0.65
Methanol 32 64.09 63.97 63.97 | 63.97 1 1 1 1
Tabelle 7.8: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.20
LC/DN: Kalibrierung vs. Mel3zeit
3 (KNO3) =3 mg/L-N
MelRzeit | Peakflache | Mel3zeit | Peakflache
h V*s h V*s
0 36.2 290 30.3
1.5 37.4 293 28.7
141 33.1 294 28.9
153 30.4 300 29.1
154 30.7 301 28.5
276 31.0
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Tabelle 7.9: MeRwerte bzgl. Abbildung 4.21

LC/DN: Wiederfindung in Abhéngigkeit des pH-Wertes des Oxidationsmittels
Oxidationsmittel: pH<?2 pH=6 pH=8
3 (DN) Peakflache Peakflache Peakflache
ma/L-N V*s V*s V*s
KNO3; 3 44.9 44.8 45.9
Wiederfindung bzgl. KNO3
ma/L-N % % %
Harnstoff 3 92.2 94.8 95.9
Pepton 3 71.3 74.5 75.5
(NH,)2SO, 10 12.0 28.9 29.7
Tabelle 7.10: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.22
LC/DN: Kalibrierung
Kaliumnitrat, Okt 99
Injektionsvolumen: 500 pyL Mittelwert STABW
3 (KNO3) Peakflache | Peakflache | Peakflache
mg/L-N V*s V*s V*s V*s
0 0.00 0.03 0.02 0.021
0.005 0.21 0.19 0.20 0.013
0.01 0.22 0.17 0.20 0.036
0.025 0.43 0.46 0.44 0.018
0.05 0.79 0.77 0.78 0.016
0.2 3.22 3.22 3.22 0.001
0.5 7.72 7.73 7.73 0.004
1 14.78 14.70 14.74 0.057
3 42.00 41.80 41.90 0.141
3 41.43 41.13 41.28 0.212
5 69.50 69.77 69.64 0.191
Kalibrierfunktion: 3 (DN) = (Peakflache - 0.269) / 13.85* (in mg/L)
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Tabelle 7.11: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.29

LC/DOC: Filtration eines belebtschlammhaltigen Abwassers
Filtratdurchsatz Druck DOC STABW(DOC) HOC DOC(HMF) | DOC(NMF)
mL bar mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L
(10 - 20) 6 87.86 2.04 16.19 1.32 71.67
(20 - 30) 6 82.64 0.01 13.81 0.64 68.83
(30 - 40) 6 83.89 0.63 14.68 0.56 69.22
(40 - 45) 6 86.51 0.57 18.52 0.49 67.99
(10 - 20) 3 88.76 0.27 14.93 1.33 73.83
(20 - 30) 3 87.98 0.97 15.70 0.68 72.28
(10 - 20) 1 93.64 0.84 19.24 1.56 74.40
(20 - 30) 1 105.30 1.12 24.69 0.89 80.61

Tabelle 7.12: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.31

LC/DOC: Online-Filtration
Hefeldsung 3 (Hefe) = 10.3 mg/L
Membran 0.45um HTTP Millipore (Polycarbonat)
Filterrickspulung
3-fach Injektion DOC STABW(DOC)
mg/L mg/L
0 2.29 0.015
1 2.36 0.010
2 2.34 0.026
3 2.35 0.019
4 2.32 0.015
5 2.27 0.010
6 2.27 0.030
7 2.27 0.017
8 2.28 0.008
9 2.27 0.010
10 2.28 0.022

262



ANHANG

Tabelle 7.13: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.32

LC/DOC: Filtrationsmethode

Klaranlagen-Ablauf (kommunal)

Filter 0.45um, Polycarbonat

DOC STABW(DOC)
mg/L mg/L
Handfiltration 6.23 0.292
3 bar-Filtration 6.29 0.162
Online-Filtration 6.61 0.089

Tabelle 7.14: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.34

LC/DOC: Konservierungsmethode / fraktionelle Auswertung

Fraktionelle Auswertung (Mehrfachkurvenanpassung)

Synthetisches Abwasser

Methode DOC DOC(Fr.1) | DOC(Fr.2) | DOC(Fr.3) HOC

mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L

frisch 6.17 0 2.66 2.74 0.77
20°C 1.55 0.10 0.59 0.53 0.26
5°C 2.38 0 0.70 1.12 0.54
-20°C 6.19 0 2.34 2.93 0.86
80°C 6.27 0 2.38 2.89 1.38

Tabelle 7.15: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.36

LC/DOC: Konservierungsmethode

Fraktionelle Auswertung (Mehrfachkurvenanpassung)

Synthetisches Abwasser

Methode DOC DOC(Fr.1) | DOC(Fr.2) | DOC(Fr.3) HOC

mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L

frisch 6.17 0.08 2.66 2.74 0.77
+ HgCl, 5.24 0 1.95 2.32 1.15
+ H3PO,4 5.41 0 1.88 241 1.10
+ Azid/H3PO4 5.38 0 1.86 2.49 0.98
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Tabelle 7.16: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.37

LC/DOC: Konservierungsmethode
Synthetisches Abwasser
Ansatz 1 Ansatz 2

Methode DOC DOC

mg/L mg/L
80°C 6.27 6.35
frisch 6.17 6.19
20°C 1.55 1.53
5°C 2.38 5.27
- 20°C 6.19 6.21
+ HgCl; 5.24 5.71
+H3PO4 5.41 5.62
+ NaNa/HzPO, 5.38 5.47

Tabelle 7.17: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.40

LC/DOC: kommunale Klaranlage

Faktionelle Auswertung (Fraktionsschnittmethode)

Fr.-Schnitt (min) 22-30 30-38 38-55 55-90

DOC | cDOCkg 1| cDOCg 2 | cDOCg 3 | cDOCk 4 HOC

Probe mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L

23.03. 37.82 0.53 2.72 12.17 7.48 14.92

31.03. 14.83 0.44 1.60 3.49 3.93 5.39

02.04. 19.99 1.12 2.97 5.29 2.88 7.74

15.04. 12.12 0.36 1.05 4.89 1.49 4.32

21.04. 23.05 1.73 5.20 9.15 2.49 4.48

02.09. 18.12 2.79 3.74 3.74 2.47 5.37

Tabelle 7.18: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.45

LC/DOC: kommunale Klaranlage

Faktionelle Auswertung (Fraktionsschnittmethode)

Fr.-Schnitt (min) 22-30 30-38 38-55 55-90
DOC cDOCFg 1 cDOCk cDOCk 3 cDOCk; 4 HOC
mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L

Zulauf

kommunale Klaranlage 86.86 0.01 0.04 0.28 0.13 0.54

industrielle Klaranlage 266.3 0.00 0.03 0.33 0.30 0.34

Modellklaranlage 19.21 0.02 0.17 0.45 0.15 0.21

Ablauf

kommunale Klaranlage 12.71 0.02 0.04 0.04 0.02 0.03

industrielle Klaranlage 27.40 0.00 0.02 0.03 0.02 0.03

Modellklaranlage 2.63 0.02 0.03 0.04 0.01 0.04
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Tabelle 7.19: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.50

Trockenwetter | Regenwetter
kommunal
Parameter Einheit Zulauf Ablauf Zulauf Ablauf
DOC mg/L 86,2 11,32 17,74 9,4
DOC(NMF) mg/L 22,4 3,61 3,19 2,47
DOC(NMF)/DOC % 26,0 31,9 18,0 26,3
DCh mgC/L 20,41 1,42 0,85 1,10
DCh/DOC % 23,7 12,6 4,8 11,7
Kohlenhydrate (Einzelbestimmung)
DCh STABW DCh STABW DCh STABW DCh STABW

Fucose ngC/L 305,2 38,8 277,9 11,7 49,7 0,5 124,0 2,9
Rhamnose ngC/L 149,1 4,8 221,5 9,3 51,4 1,5 182,7 8,3
Gal.N ngC/L 61,2 0,3 99,5 0,6 18,3 1,5 64,0 5,6
Arabinose ugC/L 278,5 7,7 58,9 3,7 64,4 9,9 46,9 5,5
Gluc.N ugC/L 109,5 9,3 107,1 6,0 36,7 0,8 101,8 0,4
Galactose ugC/L 1762 18,1 174,4 6,4 111,9 1,0 128,3 9,5
Glucose ngC/L 12055 7,2 347,4 9,4 263,8 6,0 185,4 9,9
Mannose ugC/L 0,0 0,0 0,0 0,0 30,0 2,1 83,9 2,7
Xylose ngC/L 344,8 3,8 73,4 0,5 63,9 4,8 79,3 3,7
Fructose ugC/L 3386 9,1 35,2 12,7 49,5 3,4 37,5 7,6
Ribose ngC/L 1957 158,9 26,9 6,6 110,5 0,8 65,4 7,0

Kohlenhydratanteil am DOC
Fucose ngC/mgbOC 3,54 0,45 24,55 1,04 2,80 0,03 13,28 0,31
Rhamnose ngC/mgbOC 1,73 0,06 19,57 0,82 2,90 0,08 19,56 0,89
Gal.N ngC/mgbOC 0,71 0,00 8,79 0,05 1,03 0,08 6,85 0,60
Arabinose ngC/mgbOC 3,23 0,09 5,20 0,32 3,63 0,56 5,02 0,59
Gluc.N ngC/mgbOC 1,27 0,11 9,46 0,53 2,07 0,05 10,90 0,05
Galactose ngC/mgbOC 20,44 0,21 15,41 0,57 6,31 0,06 13,74 1,01
Glucose ngC/mgbOC 139,8 0,08 30,69 0,83 14,87 0,34 19,85 1,06
Mannose ngC/mgbOC 0,00 0,00 0,00 0,00 1,69 0,12 8,98 0,29
Xylose ngC/mgbOC 4,00 0,04 6,48 0,04 3,60 0,27 8,49 0,39
Fructose ugC/mgbOC 39,28 0,11 3,11 1,12 2,79 0,19 4,02 0,81
Ribose ngC/mgbDOC 22,70 1,84 2,38 0,58 6,23 0,04 7,00 0,75

ABV3 HM HO17

kommunal zellstoffverarbeitend Braunsee
Parameter Einheit Ablauf Zulauf Ablauf
DOC mg/L 6,85 482,8 88,9 20,54
DOC(NMF) mg/L 0,71 153 0,72 1,5
DOC(NMF)/DOC % 10,4 31,7 0,8 7,3
DCh mgC/L 0,44 36,51 0,10 1,57
DCh/DOC % 6,4 7,6 0,1 7,6

Kohlenhydrate (Einzelbestimmung)
DCh STABW DCh STABW DCh STABW DCh STABW

Fucose ugC/L 50,6 1,2 3482 79,7 13,7 0,5 194,0 0,9
Rhamnose ugC/L 52,6 1,4 0,0 0,0 8,4 0,5 138,5 0,6
Gal.N ugC/L 30,6 1,2 259,2 7,7 2,7 0,2 0,0 0,0
Arabinose ngC/L 27,8 1,5 3111 11,5 6,6 0,3 110,1 5,4
Gluc.N ngC/L 44,4 0,9 92,9 0,5 3,1 0,2 37,6 0,2
Galactose ngC/L 449 0,2 5483 43,9 9,7 0,5 341,5 2,9
Glucose ngC/L 80,7 2,9 11621 317,3 20,7 0,4 209,2 6,3
Mannose ngC/L 20,5 0,1 7889 128,6 9,3 0,1 203,9 2,7
Xylose ugC/L 36,3 0,8 4182 64,0 8,2 0,4 226,1 3,9
Fructose ugC/L 8,7 0,0 327,7 204,2 2,7 0,3 36,8 0,0
Ribose ngC/L 40,1 0,8 63,6 25,8 17,0 0,6 71,5 6,1

Kohlenhydratanteil am DOC
Fucose ngC/mgbOC 7,37 0,18 7,12 0,16 1,54 0,06 9,44 0,04
Rhamnose ngC/mgbOC 7,65 0,21 0,00 0,00 0,95 0,05 6,74 0,03
Gal.N ngC/mgbOC 4,45 0,18 0,53 0,02 0,30 0,02 0,00 0,00
Arabinose ngC/mgbOC 4,05 0,22 6,36 0,02 0,74 0,03 5,36 0,26
Gluc.N ngC/mgbOC 6,46 0,13 0,19 0,00 0,35 0,02 1,83 0,01
Galactose ngC/mgbOC 6,54 0,03 11,21 0,09 1,09 0,06 16,62 0,14
Glucose ngC/mgbOC 11,75 0,42 23,76 0,65 2,33 0,05 10,18 0,31
Mannose ngC/mgbDOC 2,99 0,02 16,13 0,26 1,05 0,01 9,92 0,13
Xylose ngC/mgbOC 5,28 0,12 8,55 0,13 0,93 0,05 11,00 0,19
Fructose ngC/mgbOC 1,27 0,00 0,67 0,42 0,30 0,04 1,79 0,00
Ribose ngC/mgbOC 5,83 0,11 0,13 0,05 1,92 0,07 3,48 0,30
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Tabelle 7.20: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.53

Kohlenhydrate: Clusteranalyse

1.Vial 2.Via 1.Vial 2.Via
Mittelwerte aus 2-fach Bestimmung Fucose + Rhamnose | Fucose + Rhamnose | Arabinose + Xylose | Arabinose + Xylose
Massenanteil am DCh % % % %
Kléranlagen-Zulauf kommunal, Trockenwetter 1.3 2 3.2 3.1
Kléranlagen-Ablauf kommunal, Trockenwetter 30.4 331 9 9.6
Kléranlagen-Zulauf kommunal, Regenwetter 15.7 11 15 15.3
Kléranlagen-Ablauf kommunal, Regenwetter 26.1 274 11.8 11.2
Klaranlagen-Ablauf  |kommunal 22 215 15 15.5
Kléranlagen-Zulauf zellstoffverarbeitend 8.8 8.3 20.1 201
Klaranlagen-Ablauf |zellstoffverarbeitend 20.1 19.3 14.9 15.1
HO17 (1. Ansatz) Braunsee 19.8 19.7 214 21.8
HO17 (2. Ansatz) Braunsee 21 20.6 216 223

Tabelle 7.21: MeRBwerte bzgl. Abbildung 4.59

Kartuschen-Reaktoren: Konditionierung mit synthetischem Abwasser

Zulaufkonz K1 K2 K3 K1 K2 K3
Zeit DOC, DOCgp DOCgp DOCgp BDOC BDOC BDOC
d mg/L mg/L mg/L mg/L % % %
0.04 2.72 2.15 1.98 2.10 21.1 27.1 22.7
0.21 11.71 6.28 5.64 6.66 46.4 51.8 43.1
3.25 8.99 1.50 1.45 1.45 83.4 83.9 83.9
4.25 8.47 1.22 1.26 1.27 85.6 85.1 85.0
5.33 11.60 1.67 1.34 1.23 85.6 88.5 89.4
6.25 11.22 1.29 1.14 1.34 88.6 89.9 88.1
7.25 11.43 1.44 1.17 1.26 87.4 89.7 89.0
13.25 10.16 1.33 1.42 1.61 86.9 86.0 84.2
14.42 9.82 1.31 1.27 1.13 86.6 87.1 88.5
21.04 11.47 1.21 1.28 1.24 89.5 88.8 89.2
25.25 12.30 1.24 1.23 1.31 89.9 90.0 89.4
40.08 9.56 0.89 0.97 0.93 90.7 89.8 90.2
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Tabelle 7.22: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.60

Biofilm-Reaktor D (oxisch)

Zulauf: synthetisches Abwasser
Datum BDOC Datum BDOC

% %

Jul 96 3.1 Okt 97 92.9
Aug 96 23.8 Dez 97 94.6
Sep 96 53.2 Jan 98 93.9
Okt 96 72.1 Apr 98 81.7
Nov 96 78.5 Apr 98 80.9
Jan 97 89.8 Mai 98 91.6
Jan 97 90.2 Jun 98 92.1
Jan 97 88.9 Jun 98 92.5
Mrz 97 91.8 Aug 98 94
Mai 97 89.3 Aug 98 94.3
Mai 97 90.9 Nov 98 94.6
Jul 97 94.1 Dez 98 95.1
Jul 97 93.1 Dez 98 93.3
Okt 97 93.7 Feb 99 92.6

Tabelle 7.23: MeRBwerte bzgl. Abbildung 4.61

Bellfteter Biofilm-Reaktor: FluBwasser

t BDOC | BIC | BSV t BDOC | BIC | BSV t BDOC | BIC | BSV
h mg/L | mg/L | mg/L] h mg/L | mg/L | mg/L h mg/L | mg/L | mg/L
1.4 0.74 43.4 1.8 || 72.2 0.32

2.4 0.58 44 2.1 75 -0.15

54 0.74 449 0.44 76 0.32

6.4 0.60 45.8 2.3 79 -0.15 2
9.2 0.76 479] -0.21 2.4 | 79.9 0.29

10.2 0.61 48.9 0.43 81 2.1
13.2] 0.74 51.7| -0.20 81.9 2.1
14.2 0.55 52.7 0.39 87.2 0.48

17 0.72 55.7| -0.19 88.7 2.1
18 0.58 56.7 0.37 89.2 0.47

21 0.43 57.7 2.3 || 90.2 0.61

22 0.56 58.4 2.3 | 92.3 23
248 0.47 59.5| -0.18 93.2 0.46

25.8 0.54 60.5 036 | 2.2 || 94.1 0.51

28.8| 0.48 63.4| -0.17 97 0.44

29.8 0.60 64.1 2.3 98 0.51

32.6| 0.49 64.5 0.35 101 0.44 2
33.6 0.57 66.6 2.4 |101.8 0.51

33.8 1.8 || 67.3] -0.17 103.1 1.7
36.5| 0.48 68.2 0.31 104.6| 0.42

37.2 0.45 2 |[69.2 1.8 || 105.6 0.47

38.1| 0.49 71.2| -0.17 1.9 || 106 2
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Tabelle 7.24: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.62

Schlauch-Reaktor: Simulation einer Tagesganglinie

Synthetisches Abwasser

Zeit | DOCz, | DOCab | BDOC| ICyz ICap | BIC | BDOC/DOCo | BIC/DOCo | BDOC/BIC
Zulauf| h mg/L | mg/L | mg/L | mg/L | mg/L | mg/L - - -
5dalt| 0-0.6] 25 3.26 -0.7 119.667]24.55| 4.88 -0.29 1.93 -0.15
(2:2) | 0.7- 6.7 3.17 3.5 18.1 |26.08| 7.98 0.53 1.19 0.44
(:1) | 1.8-| 11.9 3.12 8.8 179 |25.95| 8.05 0.74 0.68 1.09
(1:4) | 2.8- 3.3 2.99 0.3 156 | 233 | 7.7 0.09 2.35 0.04
(:1) | 3.7-| 11.9 3.16 8.7 179 |25.83| 7.93 0.73 0.67 1.10
(1:2) | 4.8- 6.7 3.13 3.6 18.1 |25.93| 7.83 0.53 1.17 0.45
Tabelle 7.25: MeRdaten bzgl. Abbildung 4.65
Biofilm-Reaktor: Durchbruchskurven
Fluorescein HO14 Dextran Blau KCI
Zeit |[SAK/SAKo] Zeit | SAK/SAKo ] Zeit |SAK/SAKo] Zeit | rel. Leitfah.
min - min - min - min
0 0 0 0 0 0
3 0 4 0 2.5 0 1 0
4 6.9 5 5.3 3 3.6 2.2 0
5 22.2 6 16.4 3.5 8.9 2.8 0
6 40.3 7 30.3 4 16.1 3.1 0
7 55.6 8 44.7 4.5 25.0 3.3 0.8
8 67.4 9 57.2 5 33.0 3.5 3.0
9 75.7 10 67.1 5.5 41.1 3.7 7.7
10 81.9 11 74.3 6 50.0 4.0 15.5
11 86.8 12 80.3 6.5 57.1 4.1 18.6
12 88.9 13 84.2 7 63.4 4.3 26.4
13 90.3 14 86.8 7.5 67.9 4.7 38.9
14 93.1 17.8 94.7 8 71.4 5.0 43.6
15 93.1 21.2 97.4 9 78.6 5.3 54.5
16 94.4 10 82.1 5.6 58.4
17 95.8 11 84.8 6.0 67.0
18 95.8 12 87.5 6.2 70.2
19 95.8 13 88.4 6.6 74.1
20 97.9 14 89.3 7.2 80.3
21 98.6 15 89.3 7.8 84.2
16 90.2 8.5 87.3
17 91.1 9.1 90.5
20 92.9 9.7 91.3
21.8 94.6 10.3 92.0
11.0 93.6
11.6 94.4
12.2 94.7
12.8 95.2
13.5 95.5
14.1 95.9
14.7 96.3
15.3 96.7
16.0 96.7
16.6 97.0
17.2 97.0
21.0 98.9
22.2 98.9
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Tabelle 7.26: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.69

Belastungsabhangigkeit der Eliminationleistung
Biofilm-Reaktor D Biofilm-Reaktor F Biofilm-Reaktor D
Zulauf: SAW Zulauf: SAW Zulauf: SAW
DOC, BDOC DOC, BDOC DOC, BDOC
mg/L % mg/L % mg/L %
7.81 83.48 6.54 68.58 9.09 69.64
17.24 79.76 19.31 64.98 13.70 82.63
22.98 71.11 31.93 60.16 16.74 80.11
32.25 68.56 25.03 87.14
40.15 70.98 32.48 85.93
36.19 85.52

Tabelle 7.27: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.70

Belastungsabhangigkeit der Eliminationsleistung

Biofilm-Reaktor H

Zulauf: TMP

1. Versuchsreihe

2. Versuchsreihe

DOC, BDOC DOC, BDOC
mg/L % mg/L %
131.40 22.37 121.70 50.17
63.59 52.04 88.00 54.93
33.99 58.55 74.43 60.37
27.21 78.43 67.10 57.08
58.15 63.71
40.05 66.57

Tabelle 7.28: MeRwerte bzgl. Abbildung 4.72

Biofilm-Reaktor F: Verweilzeitabhangigkeit der Eliminationsleistung
Zulauf: synthetisches Abwasser B (DOC) = 21.4 mg/L
FluBrate | Verweilzeit BDOC FluBrate | Verweilzeit BDOC Verweilzeit BDOC
mL/min min % mL/min min % min %
0.45 18.00 57.7 0.33 12.42 58.5 24.55 56.6
0.74 10.95 495 0.52 7.88 61.0 15.58 57.0
0.85 9.59 46.7 0.73 5.62 60.1 11.10 54.2
1.70 4.76 47.7 1.09 3.76 56.4 7.43 51.3
3.45 2.35 42.7 1.70 241 55.6 4.76 494
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Tabelle 7.29: MeRBwerte bzgl. Abbildung 4.73

Biofilm-Reaktor H: Verweilzeitabhangigkeit der Eliminationsleistung
Zulauf: 24-h-Tagesmischprobe 3(DOC) = 80.1mg/L
FluBrate | Verweilzeit BDOC FluRBrate | Verweilzeit BDOC FluBrate | Verweilzeit BDOC
mL/min min % mL/min min % mL/min min %
0.45 9.11 43.3 0.6 13.50 48.8 0.26 15.77 49.2
0.6 6.83 39.7 1 8.10 47.6 0.36 11.39 45.1
1 4.10 30.2 2 4.05 33.9 0.45 9.11 37.9
2 2.05 24.1 3 2.70 27.6 0.64 6.41 35.2
3 1.37 20.2 7 1.16 20.8 1 4.10 27.5
5 0.82 15.8 5 0.82 14.9
7 0.59 13.9
8.5 0.48 14.4
Tabelle 7.30: MeRwerte bzgl. Abbildung 4.74
Biofilm-Reaktor F: Einflu3 der Abbaubarkeit auf die Eliminationsleistung
Grundversorgung: synthetisches Abwasser 3 (DOC) = 10 mg/L
Synthetisches Abwasser EDTA Glucose
Additiv BDOC Additiv BDOC Additiv BDOC
mg/L % mg/L % mg/L %
0.00 69.6 0.00 56.7 0.00 83.6
7.65 80.1 9.64 79.5 8.95 42.8
15.94 87.1 13.44 83.8 18.81 30.3
23.39 85.9 28.04 90.6 27.40 22.6
27.10 85.5 38.04 93.0 38.33 21.0
461 82.6 0.00 61.2 0.00 82.9
9.49 81.1 9.07 375
Theoretisch erwarteter Eliminationsgrad (EDTA 0%, Glucose 100% abbaubar)
0.00 69.6 0.00 59.3 0.00 79.5
7.65 69.6 9.31 78.9 8.95 41.2
15.94 69.6 19.00 86.0 18.81 26.8
23.39 69.6 27.52 89.1 27.40 20.3
27.10 69.6 33.88 90.7 38.33 17.1
Tabelle 7.31: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.75
Biofilm-Reaktor H
Zulauf: EDTA/Methanol-Gemisch
EDTA-C/Ethanol-C | BDOC |JEDTA-C/Ethanol-C| BDOC
- mg/L |- mg/L
0 54.45 0.6 27.34
0.1 46.14 0.7 23.33
0.2 35.69 0.8 15.90
0.3 36.45 0.9 12.68
0.4 29.49 1 1.20
0.5 23.75
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Tabelle 7.32: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.76

EinfluR der Abbaubarkeit auf die Eliminationsleistung
Biofilm-Reaktor F, SAW-kondioniert Biofilm-Reaktor H, TMP-konditioniert
Zulauf: DEG/SAW
DOC, | DEG-Anteil| DOCa, | BDOC | theor. BDOC| DOC, | DEG-Anteil| DOC,, | BDOC | theor. BDOC
mg/L mg/L-C mg/L % % mg/L mg/L-C mg/L % %
12.83 0 3.02 76.4 76.4 9.25 0 5.52 40.3 40.3
10.61 0.61 3.17 70.1 72.0 19.07 9.07 15.34 19.6 21.1
22.23 12.23 13.25 40.4 34.4 27.46 17.46 22.86 16.8 14.7
29.00 19.00 21.08 27.3 26.4 36.92 26.92 34.15 7.5 10.9
48.09 38.09 40.03 16.8 15.9 48.07 38.07 43.62 9.3 8.4
20.58 10.58 13.44 34.7 18.96 8.96 15.26 195
10.90 0.00 4.57 58.0 8.85 0.00 5.88 33.6
Tabelle 7.33: MeRwerte bzgl. Abbildung 4.78
Glucose-Aufstockversuch (SAW, Reaktor F)
DOC, Gluc.-Anteil DOC,, BDOC theor. BDOC
mg/L mg/L-C mg/L % %
9.29 0 3.02 59.3 59.3
19.31 9.31 3.17 76.1 78.9
29.00 19.00 13.25 83.5 86.0
37.52 27.52 21.08 89.6 89.1
43.88 33.88 40.03 91.5 90.7
19.81 9.81 13.44 85.7
10.64 0 4.57 73.2
Glucose-Aufstockversuch (TMP, Reaktor H)
DOC, Gluc.-Anteil DOC,, BDOC theor. BDOC
mg/L mg/L-C mg/L % %
10.49 0 3.02 41.5 41.5
17.95 7.95 3.17 21.1 67.4
27.41 17.41 13.25 13.1 78.7
30.50 20.50 21.08 13.0 80.8
46.24 36.24 40.03 9.7 87.4
18.31 8.31 13.44 21.1
9.40 0 4.57 38.5
Glucose-Aufstockversuch (TMP, Reaktor H, nach 6 Tagen Adaption)
DOC, Gluc.-Anteil DOC,, BDOC theor. BDOC
mg/L mg/L-C mg/L % %
8.38 0 3.02 26.0 26.0
19.10 9.10 3.17 40.9 61.2
26.79 16.79 13.25 30.5 72.4
39.03 29.03 21.08 25.0 81.0
47.67 37.67 40.03 15.6 84.5
18.78 8.78 13.44 35.8
8.25 0 4.57 32.3
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Tabelle 7.34: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.80

EDTA-Aufstockversuch (SAW, Reaktor F)
DOC, EDTA-Anteil |BDOC BDOC theor. BDOC
mg/L mg/L-C % % %
29.44 0 72.37 72.5 72.5
29.97 1 70.02 71.0 70.1
31.83 3 66.83 68.4 65.7
32.85 5 64.89 65.8 61.5
EDTA-Aufstockversuch (TMP, Reaktor J)
DOC, EDTA-Anteil |BDOC theor. BDOC
mg/L mg/L-C % %
27.92 0 78.25 78.3
28.17 1 76.40 75.5
29.16 3 72.03 70.2
30.41 5 69.42 65.4
EDTA-Aufstockversuch (TMP, Reaktor H)
DOC, EDTA-Anteil |BDOC theor. BDOC
mg/L mg/L-C % %
27.92 0 64.00 64.0
28.17 1 60.40 61.7
29.16 3 57.42 57.4
30.41 5 54.13 53.5
Tabelle 7.35: MeRBwerte bzgl. Abbildung 4.81
Zahn-Wellens-Test
Belebtschlamm der Klaranlage
DOC-Zulaufkonzentration: 100 mg/L
Proben: TMP, TMP» SAW
Zeit BDOC Zeit BDOC Zeit BDOC
d % d % d %
0 0 0 0 0 0
0.125 41.2 0.125 43.1 0.125 32.6
1 57.7 1 65.7 1 55.1
2 73.2 3 78.4 2 70.8
4 85.6 6 87.3 4 86.5
6 87.6 6 88.8
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Tabelle 7.36: MeRBwerte bzgl. Abbildung 4.82

Biofilm-Reaktoren (TMP-konditioniert)

DOC-Zulaufkonzentration: 30 mg/L

Reaktor H Reaktor |
BDOC BDOC
% %
TMP, 19.2 48.8
TMP, 24.6 58.1
SAW 12.4 36.4

Tabelle 7.37: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.83

Zahn-Wellens-Test
Testlosung EDTA TMP EDTA
Startkonz. [3(DOC) =110 mg/L |R(DOC) =97 mg/L |R(DOC) =108 mg/L
Belebungsschlamm Nitrifikationsschlamm
Testzeit BDOC BDOC BDOC
d % % %
0 0.0 0.0 0.0
0.125 17.3 41.2 15.7
1 19.1 57.7 17.6
2 18.2 73.2 23.1
3 28.2 24.1
4 38.2 85.6 38.0
5 36.4 34.3
6 35.5 87.6 38.0
7 40.9 41.7
8 40.9 44.4
10 39.1 42.6
13 35.5 42.6
15 34.5 38.9
17 33.6 40.7
22 31.8 40.7
27 25.5 40.7
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Tabelle 7.38: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.85

Biofilm-Reaktor F: Zeitlicher DOC-Verlauf
Klaranlagenzulauf: 3 (DOC) = 13.42 mg/L
Mittelwerte aus Dreifachbestimmung
Versuchszeit DOCap [|Versuchszeit] DOCap
min mg/L min mg/L
-10 1.28 68 8.19
0 1.24 77.75 7.70
2.65 1.87 89.5 7.71
10.15 9.03 100 7.61
20.9 9.60 120 7.62
32.8 9.14 150 7.54
41.65 8.66 157.5 7.65
50.75 8.92 177.5 7.55
60.5 8.59 KA-Ablauf 5.03

Tabelle 7.39: MeRBwerte bzgl. Abbildung 4.89

Biofilm-Reaktor H

Zulauf: Tagesmischprobe

3(DOCo) = 93.3 mg/L 3 (DOCo) = 28.63 mg/L

Zeit Durchflu@] DOC |Zeit Durchflul DOC
min mL/min mg/L  Jmin mL/min mg/L
-10 5 119 |O 5 3.81
0 5 11.97 |3.75 5 3.873
2 5 36.63 6.75 5 14.01
3 5 58.62 9.75 5 17.44
4 5 74.37 ]12.75 5 18.15
5 5 75.84 175 5 17.97
10 1 75 22.5 1 16.58
14 1 72.25 275 1 11.96
16 1 68.35 [32.5 1 10.47
24 1 52.75 |37.5 1 10.14
26 1 50.9 425 1 9.331
36 1 48.25 |47.5 1 9.789
46 1 53.4 152.5 1 8.947
56 1 51.65 |60 1 9.704
66 1 50.8
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Tabelle 7.40: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.90

Alterung der Vorlage (TMP)
24-h-Tagesmischprobe
Dreifachbestimmungen

Zeit DOC |Zeit DOC
h mg/L  |h mg/L
0 2854 |4 26.53
1 284 |5 26.3
2 27.09 |6 25.79
3 26.32

Tabelle 7.41: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.91

DOC-Elimination oxisch anoxisch
Reaktor D | Reaktor E | Klaranlage
BDOC BDOC BDOC

Rohabwasser % % %
SAW synthetisch 94.1 91 0
WG kommunal 80 72.4 91
BH kommunal 52.4 42 90
BAD kommunal 44 39 85
NRT kommunal 57 49.3 86
papU zellstoffverar. 31.5 27 85
chemU |chemisch 13 11 89

Tabelle 7.42: MeRBwerte bzgl. Abbildung 4.93

LC/DOC-Analyse: Auswertung mittels Fraktionsschnittmethode

Klaranlage BAD (kommunal)

Fr.schnitt 20-30min 30-38min 38-55min 55-90min
DOCk1/DOC | DOCE ,/DOC | DOCk 3s/DOC | DOCk, /DOC HOC
Probe % % % %
Zulauf 6.11 8.50 28.46 16.63 40.30
Reaktor D (oxisch) 6.54 6.49 11.27 11.61 24.74
Reaktor E (anoxisch) 4.66 4.66 21.96 6.57 22.29
Klaranlagen-Ablauf 2.06 3.75 4.66 1.20 2.99
Klaranlage WG (kommunal)
Zulauf 4.21 6.31 50.38 9.50 29.60
Reaktor D (oxisch) 4.04 6.17 9.08 2.14 9.52
Reaktor E (anoxisch) 4.71 6.55 10.53 5.72 16.02
Klaranlage NRT (kommunal)
Zulauf 1.87 5.27 59.96 11.60 21.30
Reaktor D (oxisch) 1.44 3.95 5.49 2.28 3.73
Reaktor E (anoxisch) 0.61 2.04 23.10 3.14 13.22
Klaranlage HM (zellstoffverarbeitend)
Zulauf 5.69 12.58 43.47 8.46 29.80
Reaktor D (oxisch) 4.44 8.95 23.57 5.41 18.16
Reaktor E (anoxisch) 5.41 10.71 29.46 7.37 30.96
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Tabelle 7.43: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.99

LC/DOC: UV-Bestrahlung von Zellstoffabwasser

vor UV-Bestrahlung nach UV-Bestrahlung
DOC/DOC, | SAK/SAK, | DOC/DOC,| SAK/SAK,
chromatographierbar 0.53 0.32 0.466 0.433
nicht chromatographierbar 0.47 0.68 0.164 0.177
Tabelle 7.44: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.101
Storfallprobe (3(DOC,) = 85 mg/L)
Biofilm- Reaktor 1 Reaktor 2 Reaktor 3
Betriebsweise anoxisch oxisch oxisch
Verweilzeit (tyv=5.2min) | (ty=7.2min) | (ty=17 min)
Probe BDOC BDOC BDOC
% % %
TMP (3 d alt) 24.9 455 46.1
Storprobe 15.6 27.9 314
TMP (frisch) 30.2 57.4 57.9
Tabelle 7.45: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.102
Zahn-Wellens-Test
Storfallprobe (B (DOC,) = 98 mg/L)
24-h-TMP (R(DOC,)= 102 mg/L
TMP Storfallprobe
Testzeit BDOC BDOC
d % %
0 0 0
0.125 43.1 17.3
1 65.7 76.5
3 78.4 96.9
6 88.2 98.0
8 90.2
Tabelle 7.46: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.103
Storfallprobe (B(DOC,) = 67 mg/L)
Biofilm- Reaktor 1 Reaktor 2 Reaktor 3
Betriebsweise anoxisch oxisch oxisch
Verweilzeit (tv=5.2min) | (ty=7.2 min) | (ty= 17 min)
Probe BDOC BDOC BDOC
% % %
TMP (1 d vor) 22.9 415 54.1
Stérprobe 11.1 271.7 37.4
MP (2 h nach) 22.1 40.5 53.1
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Tabelle 7.47: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.104

Zahn-Wellens-Test
Probe TMP Stérprobe Stoff X
DOC, 99 mg/L 89 mg/L 115 mg/L
Testzeit BDOC BDOC BDOC
d % % %
0 0 0 0
0.125 44.5 27.0 32.2
1 76.3 37.1 34.8
2 47.0
3 79.2 84.3 55.7
4 71.3
5 85.2
6 89.3 88.8 84.3
7 89.6
8 90.4 87.6 93.0
Tabelle 7.48: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.107
Biofilm-Reaktoren H S H+J
Verweilszeit (bzgl. KCI) in min 4,8 11 19,3
Probe DOC, BDOC BDOC BDOC
mg/L % % %
TMP (frisch) 28.75 70.1 68.5 82.7
Ethanol (+10%) 32.95 73.0 68.4 80.9
EDTA (+10%) 30.04 65.1 58.1 -
Storfall 1 25.67 53.8 47.4 81.8
Storfall 2 28.86 53.1 51.3 79.1
Na-Acetat 28.72 89.2 83.3 -
TMP (alt) 27.49 67.1 61.8 -
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Tabelle 7.49: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.110

Biofilm-Reaktoren H & J: Eliminations-/Verweilzeitverhalten
Zulauf: 24-h-Tagesmischproben (Chemieabwasser)
Reaktor H Reaktor J Reaktor H Reaktor J

Zeit BDOC | Verweilzeit | BDOC | Verweilzeit |Zeit BDOC | Verweilzeit | BDOC | Verweilzeit

d % min % min d % min % min

0 44 41.8 80.8

2 58.4 48 39.5 75.9

6 58.3 49 46.6 72.6

8 55.5 4.4 50 50.8 3.6 76.8

14 54.2 51 48.3 74.3

15 52.3 4.4 52 66.0 6.0 82.8

16 52.9 4.4 52 54.0 5.5 76.4 10.2

23 49.7 55 47.3 3.3 74.1

23 51.3 56 49.1 72.5

24 58.0 4.8 78.3 124 56 53.3 74.8

27 44.1 2.8 79.0 124 57 60.3 4.3 79.9

30 45.5 3.2 77.0 10.8 58 60.3 81.1 9.0

35 44.0 79.1 62 44.3 5.6 71.0

36 32.7 75.1 64 63.5 4.5 80.1 9.7

37 33.9 2.4 73.7 124 66 64.2 4.5 76.1

38 42.9 6.4 80.1 12.8 71 68.1 5.0 81.2 9.0

41 34.3 2.0 77.0 11.2 73 53.9 4.0 75.3

42 34.9 71.6 77 70.3 4.0 81.8 9.5

43 49.6 81.7 79 70.7 82.7

44 50.9 3.2 81.4
Tabelle 7.50: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.114
Zeitlicher DOC-Eliminationsverlauf

MKA Biofilm-Reaktor G MKA Biofilm-Reaktor G
Zulauf: SAW | B(DOC,)~60 mg/L | R(DOC,)~15 mg/L JZulauf: SAW | B(DOC,)~60 mg/L | B(DOC,)~15 mg/L
Datum BDOC BDOC Datum BDOC BDOC
% % % %

02.09.99 78.3 74.7 05.11.99 94.16 78.9
09.09.99 64.1 84.3 09.11.99 94.76
15.09.99 79.22 85 11.11.99 79.47
18.09.99 67 79.6 12.11.99 95.2 72.74
23.09.99 91.1 17.11.99 96.26 80.5
24.09.99 97.4 73.83 19.11.99 95.8 81.12
30.09.99 95.46 24.11.99 94.5 76.9
05.10.99 95.9 26.11.99 96.6 82.2
07.10.99 97.57 79.83 01.12.99 96.4 77.7
13.10.99 96.84 78.56 02.12.99 95.4 75.86
20.10.99 96.5 72.64 08.12.99 95.71 80.28
22.10.99 95.6 76.6 10.12.99 95.4 74.1
02.11.99 75 69.4 15.12.99 94.9 73.19
04.11.99 94.88
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Tabelle 7.51: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.118

Biofilm-Reaktor S1: SAW (hohe Belastung), 1 Stunde
DOC CO,-Konzentration
Zeit | Zulauf | Zeit| Ablauf | BDOC | BDOC | Zeit| Zulauf | Zeit] Ablauf | BIC | BIC/DOC,
h mg/L h mg/L mg/L - h mg/L h mg/L mg/L -
-05] 11.29 [-0.3 2.61 8.68 0.77 |-0.8| 22.68 |-0.5|] 29.34 | 6.66 0.59
0 11.3 [0.25] 2.65 8.65 0.77 |-03| 227 0 29.3 6.6 0.58
0.5 | 16.97 |0.75] 3.94 13.03 | 0.77 J0.25| 22.72 | 0.5] 30.54 | 7.82 0.46
1 18.47 |1.25 4.13 14.34 0.78 ]0.75 23 1 32.1 9.1 0.49
15| 12.64 [1.75] 2.24 10.40 | 0.82 J1.25] 23.28 | 1.5 32 8.72 0.69
2 10.58 [2.25] 2.42 8.16 0.77 |1.75| 23.2 2 30.88 | 7.68 0.73
25| 10.66 |2.75| 2.12 8.54 0.80 |2.25| 23.21 | 25| 30.64 | 7.43 0.70
3 10.28 [3.25] 1.68 8.60 0.84 |2.75| 23.36 | 3 30.69 | 7.33 0.71
4 10.34 [4.25] 1.56 8.78 085 | 38| 2339 | 4 30.63 | 7.24 0.70
Tabelle 7.52: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.119
Biofilm-Reaktor S1: Glucose (hohe Belastung)
DOC CO-,-Konzentration
Zeit | Zulauf | Zeit| Ablauf | BDOC | BDOC | Zeit| Zulauf | Zeit] Ablauf | BIC | BIC/DOC,
h mg/L h mg/L mg/L - h mg/L h mg/L mg/L -
-0.5|] 13.50 |-0.3 2.40 11.10 | 0.82 |-0.8 19 |-0.5| 273 8.30 0.61
0 13.47 [0.25] 2.39 11.08 0.82 |-0.3 19 0 27.26 | 8.26 0.61
05| 2477 |0.75| 5.42 1935 | 0.78 |0.25] 19.2 | 0.5] 283 9.10 0.37
1 16.45 [1.25] 3.68 12.77 0.78 0.75] 19.17 | 1 28.97 | 9.80 0.60
15| 16.15 |1.75] 2.53 13.62 0.84 |1.25] 19.25 | 1.5|] 29.23 | 9.98 0.62
2 14.08 [2.25] 1.83 1225 | 0.87 |1.75] 1943 | 2 29.05 | 9.62 0.68
25| 14.08 [2.75] 1.97 12.11 0.86 |2.25| 19.53 | 2.5 29.13 | 9.60 0.68
3 1441 [3.25] 1.63 12.78 | 0.89 |2.75] 19.68 | 3 27.88 | 8.20 0.57
35| 1361 [3.75] 1.77 11.84 | 0.87 |3.25| 19.7 | 35| 27.16 | 7.46 0.55
4 12.99 [4.25] 158 11.41 0.88 |3.75] 19.89 | 4 26.90 | 7.01 0.54
Tabelle 7.53: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.121
Biofilm-Reaktor S1: LSS (mittlere Belastung)
DOC CO»-Konzentration
Zeit | Zulauf | Zeit] Ablauf | BDOC | BDOC | Zeit| Zulauf | Zeit] Ablauf | BIC ]| BIC/DOC,
h mg/L h mg/L mg/L - h mg/L h mg/L mg/L -
-0.5] 123 |-0.3 2.98 9.32 0.76 |-0.8] 18.93 [-0.5] 25.4 6.47 0.53
0 12.48 |0.25] 3.01 9.47 0.76 |-0.3] 18.95 [ O 25.39 | 6.44 0.52
05| 16.18 |0.75] 7.17 9.01 0.56 |0.25| 18.91 [ 0.5| 25.67 | 6.76 0.42
1 16.76 |1.25] 11.61 5.15 0.31 |0.75] 19.2 1 25.59 | 6.39 0.38
15| 11.69 |1.75] 3.96 7.73 0.66 |1.25| 19.63 | 1.5| 25.57 | 5.94 0.51
2 11.07 |2.25] 2.30 8.77 0.79 |1.75] 19.85 | 2 26.92 | 7.07 0.64
25 10.8 |2.75] 1.59 9.21 0.85 |2.25| 20.08 [ 25| 2752 | 7.44 0.69
3 11.28 |3.25] 2.01 9.27 0.82 |2.75] 20.14 | 3 27.58 | 7.44 0.66
3.5 ] 1041 [3.75] 1.49 8.92 0.86 |3.25| 20.48 [3.5| 27.89 | 7.41 0.71
4 11.49 |4.25] 2.65 8.84 0.77 |3.75] 2061 | 4 28.21 7.6 0.66
45| 10.77 |4.75] 1.59 9.18 0.85 |4.25| 20.77 | 45| 28.25 | 7.48 0.69
5 10.46 [5.25 1.6 8.86 0.85 |4.75] 20.92 | 5 28.33 | 7.41 0.71
5.5 104 |5.75] 1.55 8.85 0.85 |5.25] 21.11 [5.5]| 2853 | 7.42 0.71
6 11.76 [6.25] 2.09 9.67 0.82 |5.75] 21.28 | 6 28.52 | 7.24 0.62
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Tabelle 7.54: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.123

Modellklaranlage: Zudosierung von LSS (1 h)

SAW-Grundversorgung (R (DOC,) = 52.7 mg/L))

BelastungsstoR3(LSS+SAW): B (DOCo) = 69.6 mg/L

BB NKB BB(theoret)
Zeit DOC DOC DOC
h mg/L mg/L mg/L
0 2.69 2.42 2.69
1 3.91 2.95 5.91
2 3.85 3.43 5.38
3 3.86 3.65 4.95
4 3.74 3.52 4.58
6 3.43 3.09 4.01

Tabelle 7.55: MeRwerte bzgl. Abbildung 4.125

Biofilm-Reaktor S1: LSS (UV) (mittlere Belastung)
DOC CO,-Konzentration
Zeit | Zulauf | Zeit | Ablauf | BDOC | BDOC | Zeit | Zulauf | Zeit] Ablauf | BIC | BIC/DOCo
h mg/L h mg/L mg/L - h mg/L h mg/L mg/L -
-0.5] 13.52 | -0.3 3.56 9.96 0.74 ]-0.8] 19.6 |[-0.5] 26.4 6.8 0.50
0 13.53 ]0.25] 3.57 9.96 0.74 ]-0.3] 1963 | O 26.39 | 6.76 0.50
05 ] 17.03 |0.75] 5.79 11.24 0.66 |0.25| 195 |05 27.13 | 7.63 0.45
1 17.12 |1.25] 5.54 11.58 0.68 |0.75] 19.74 | 1 27.34 7.6 0.44
15| 13.71 |1.75] 3.46 10.25 0.75 |1.25] 20.38 | 1.5] 27.66 | 7.28 0.53
2 13.49 |2.25] 3.33 10.16 0.75 ]1.75] 2053 | 2 27.84 | 7.31 0.54
2.5 13.9 |2.75] 3.54 10.36 0.75 |2.25| 20.65 | 25| 27.88 | 7.23 0.52
3 13.46 |3.25] 3.50 9.96 0.74 |2.75] 20.74 | 3 27.98 | 7.24 0.54
3.5 ] 1352 |3.75| 3.54 9.98 0.74 |]3.25| 20.86 | 3.5| 28.10 | 7.24 0.54
4 12.73 |4.25] 3.15 9.58 0.75 |3.75] 21.06 | 4 28.46 7.4 0.58
Tabelle 7.56: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.128
Modellklaranlage: Zudosierung von LSS/UV (1 h)
SAW-Grundversorgung (3 (DOC,) = 58.6 mg/L))
Belastungssto3(LSS/UV+SAW): B (DOCo) = 70 mg/L
BB NKB BB(theoret)

Zeit DOC DOC DOC

h mg/L mg/L mg/L

0 2.71 2.42 2.71

1 3.4 2.95 5.28

2 3.42 3.43 4.86

3 n.b. 3.65 4.51

4 3.39 3.52 4.22

6 2.94 3.09 3.77
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Tabelle 7.57: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.129

SAW-Grundversorgung (R (DOC) = 14 mg/L+- 1.5 mg/L)

SAW(+35%) SAW(+70%) Glucose Methanol
3(DOC,) = 15.9 mg/L 3(DOC,) = 18.5 mg/L 3(DOC,) = 24.5 mg/L 3(DOC,) = 23.2 mg/L
BDOC/BDOC,| BIC/BIC, | BDOC/BDOC,| BIC/BIC, |BDOC/BDOC,| BIC/BIC, |BDOC/BDOC,| BIC/BIC,

1.03 0.93 1.00 0.78 0.96 0.60 0.84 0.67

1.05 0.92 1.01 0.84 1.02 0.56 0.68 0.70
LSS LSS(UV) m-NBS
R(DOC,) = 16.8 mg/L B(DOC,) = 17.1 mg/L B(DOC,) = 21.2 mg/L
BDOC/BDOC,| BIC/BIC, | BDOC/BDOC,| BIC/BIC, |BDOC/BDOC,| BIC/BIC,

0.73 0.81 0.90 0.90 0.77 0.77

0.41 0.74 0.92 0.89 0.79 0.68
Tabelle 7.58: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.130
Biofilm-Schlauchreaktor S1
Reaktor-Zulauf DOC-Anteil Zeit DOC, DOCapiaut 1C, 1Cablauf

h mg/L mg/L mg/L mg/L
SAW 1 0-1.5 114 2.3 174 24.9
SAW/Glucose 1:1.2 1.5-25 12.6 2.3 8.7 174
SAW 1 2.5-3.7 114 2.3 174 25.1
SAW/EDTA 1:11.1 3.7-5.6 11 7.7 8.9 16.8
SAW 1 5.6-6.5 114 2.4 175 24.9
DOC-Anteil Zeit BDOC BDOC/DOC, BIC BIC/DOC, | BDOC/BIC
h mg/L - mg/L - -

SAW 1 0-15 9.1 0.80 7.5 0.66 121
SAWI/Glucose 1:1.2 1.5-25 10.3 0.82 8.7 0.69 1.18
SAW 1 2.5-3.7 9.1 0.80 7.7 0.68 1.18
SAW/EDTA 111 3.7-5.6 3.3 0.30 7.9 0.72 0.42
SAW 1 5.6-6.5 9 0.79 7.4 0.65 1.22
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Tabelle 7.59: MeBwerte bzgl. Abbildung 4.131 und Abbildung 4.132

Biofilm-Schlauchreaktor S1

experimentell

Reaktor-Zulauf | DOC-Anteil| Zeit DOC, | DOCaplaut BDOC |BDOC/DOC,
h mg/L mg/L mg/L -
SAW 1 0-1 15.90 4.39 11.50 0.72
SAW/DEG 1:15 1.1-1.6 | 20.30 15.89 4.42 0.21
SAW 1 1.7-3.7 | 15.90 7.02 8.88 0.56
SAW 1 3.8-5.3 | 12.29 4.13 8.16 0.66
SAW/DEG 1:05 5.4-6.7 | 9.03 5.99 3.04 0.34
SAW 1 6.8-7.2 | 12.27 3.93 8.36 0.68
SAW 1 7.3-9.8 | 22.65 6.62 16.03 0.71
SAW/Glucose 1:0.6 9.9-10.9| 17.81 3.60 14.21 0.80
SAW 1 11-12 | 22.60 4.63 18.02 0.79
experimentell theoretisch
Reaktor-Zulauf | DOC-Anteil Zeit BIC |BIC/DOC,| BDOC/BIC| DOCnapiauf
h mg/L - - mg/L
SAW 1 0-1 10.07 0.63 1.14 4.26
SAW/DEG 1:15 11-16 | 841 0.41 0.53 14.50
SAW 1 1.7-3.7 1 9.63 0.61 0.92 4.26
SAW 1 3.8-5.3 | 8.62 0.70 0.95 3.32
SAW/DEG 1:05 54-6.7 | 7.59 0.84 0.40 455
SAW 1 6.8-7.2 | 8.78 0.72 0.95 3.20
SAW 1 7.3-9.8 | 10.53 0.46 1.52 6.12
SAW/Glucose 1:0.6 9.9-10.9| 9.43 0.53 151 3.04
SAW 1 11-12 | 11.39 0.50 1.58 6.10
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7.4  Gelchromatographische Analyse von synthetischem Abwasser

Synthetisches Abwasser wurde in Anlehnung an DIN 38412 Teil 24 aus den organischen Komponenten
Pepton aus Casein (pankreatisch verdaut, MeRrck), Fleischextrakt (MERcK) und Harnstoff (MERCK)
hergestellt. Die gelchromatographischen Analyse in Abbildung 7.1 zeigen bei Pepton und Fleischextrakt
eine breite DOC-Verteilung. Der hochmolekulare DOC des synthetischen Abwassers wird hauptséchlich
von Pepton (P) bestimmt, wohingegen die niedermolekularen DOC-Fraktionen vom Fleischextrakt (F)
beruhen. Harnstoff (in Abbildung 7.1 nicht durch eine Einzelanalyse dargestellt) eluiert bei der
Retentionszeit von t; = 69 min (Trennséule: TSK HW 40S/1).

DOC-Detektion —— Synthetisches Abwasser

(TSK HW 40 S/1) P —A— Pepton aus Casein

—o— Fleischextrakt

relative Signalhdhe

Retentionszeit t, in Minuten

Abbildung 7.1: DOC-Chromatogramme: Synthetisches Abwasser und seine Einzelkomponenten (Pepton,
Fleischextrakt)

7.5 Bestimmung der mittleren Verweilzeit
7.5.1 Biofilm-Reaktor

Die durchschnittliche Verweilzeit t, der Probe im Biofilm-Reaktor wurde anhand des Deltaimpulsverfahrens
bestimmt. Als Tracer wurde eine Kochsalz-Losung (BR(NaCl) = 50 mg/L) zusatzlich zur Grundversorgung
des Reaktors mit synthetischem Abwasser eingesetzt. Die Aufgabe mit der NaCl-haltigen Abwasserlosung
erfolgte Uber eine Minute durch den Austausch der Vorlage des Reaktors. Die Veranderung der
elektrischen Leitfahigkeit wurde mit einer Durchflul3leitfahigkeitsmeRzelle (LF 96, Wrw) beim Reaktorablauf

verfolgt. Die Totzeit des Leitungssystems und der Mef3zelle wurde durch einen getrennten Versuch im

283



ANHANG

Bypal} des Biofilm-Reaktors ermittelt. Aus der Differenz der Flachenhalbierenden der Signale mit und ohne

Biofilm-Reaktor wurde die durchschnittliche Verweilzeit der Probe im Biofilm-Reaktor berechnet.

Die Messungen in Abbildung 7.2 ergaben exemplarisch eine mittlere Verweilzeit im Reaktor von ca. 2,5 min

und ca. 10 min, bis der Tracer den Reaktor erreichte.

500 : :
19.7 min | Verweilzeitbestimmung
450 ' ' (2n NaCl-Lésung/2min)
ohne Biofilm-Reaktor

S 400 —O— mit Biofilm-Reaktor
3
= : .
= 350 22.2 min
o
4
2 300
e
i(E
& 250

200 4

. ! Verweilzeit der Probe
1 im Biofilm-Reaktor: 2.5 mi
150 | | | _I |Im 1otTim ea ItOI’ min | | |
0 10 20 30 40 50 60
Versuchszeit t, in min
Abbildung 7.2: Bestimmung der mittleren Verweilzeit beim Biofilm-Reaktor mittels elektrischer

Leitfahigkeitsmessung

7.5.2 Modellklaranlage

Die durchschnittlichen Verweilzeiten in den einzelnen Becken wurden mittels ekktrischer Leitfahigkeit einer
Kochsalz-Losung ermittelt. Hierzu wurde eine 5%-ige Kochsalz-Lésung 10 min lang zum Lsungsstrom A
zudosiert (Deltaimpulsverfahren). Durch die hohe Rickvermischung vom Denitrifikations- und
Belebungsbecken war bei beiden Becken der zeitliche Konzentrationsverlauf wahrend der Zudosierung der
Kochsalz-Losung gleich. Aus der Flachenhalbierenden der Signale ergab sich eine durchschnittliche

Verweilzeit der Probe im Belebungsbecken von 45 Minuten und im Nachkl&rbecken von ca. 2,5 Stunden.

Zur Beschreibung des zeitlichen, allein auf Vermischungsvorgéngen beruhenden Konzentrationsverlaufs
einer kurzzeitigen StoRbelastung in den Becken der Modellklaranlage wurde folgendes mathematisches
Modell verwendet. Hierbei wurde vereinfacht das Denitrifikations- und Belebungsbecken als ein ideal

rickvermischter Behalter mit einem gesamten Beckenvolumen von V; angenommen (Abbildung 7.3):
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dn/dt

\°/’ r']zu Modellklaranlage \'/’ hab(t)
»  (DNB,BB) >

Ve

Abbildung 7.3: Bilanzraum Modellklaranlage

Die theoretische Restkonzentration c(t) des zum Versuchszeitpunkt t = 0 aufgegebenen Stoffes bei einer
angenommenen reinen Dispergierung in der Modellklaranlage ergibt sich aus folgender Stoffbilanz
(Gleichung 33):

dn

Nzu— nab(t) =—
dt Gleichung 33

Mit Bericksichtigung der Stoffmengenkonzentration und dem Volumen der Modellklaranlage

(Denitrifikations- und Belebungsbecken) konnen die Stoffmengenstrome wie folgt umgeformt werden:
. . . . dn C
Nzu = Czuw Nap(t) =Cap (t Y ==V
b(t) = Can(t) praain i
Da von einem kontinuierlich betriebenen und ideal durchmischten Reaktor ausgegangen wird, ist die

Konzentration im Ablauf der Modellklaranlage gleich der Konzentration des Belebungsbeckens:

C(t) = Cab (t)
Umgeformt ergibt sich folgende vereinfachte Differentialgleichung (Gleichung 34):

. . C
V[(C(t) Czu)_ Ve % Gleichung 34

mit der Randbedingung c¢(t=0) = 0 folgt schlieRlich Gleichung 35:

Cap (1) = Cyy E%_ exp Q_ HH Gleichung 35
A

Hierbei bedeuten:

\} ; Volumenstrom in L/h n . Stoffmengenstrom der Substanz in mol/h
Vg ! Volumen DN- und BB-Becken in L t :  Dauer der StoR3belastung in h

C,, ' Konzentration der Substanz im Zulauf in mol/L C, (t) : Konzentration im Ablauf in mol/L
c(t) : Konzentration des Stoffs in der Modellklaranlage (DNK/BB) in mol/L

285



ANHANG

Die Stoffmenge der aufgegebenen Modellsubstanzen wird analytisch durch den Mel3parameter DOC erfal3t

und folglich die Konzentration c,,, bzw c,, (t) in mg/L DOC angegeben.

Die anhand von Gleichung 35 berechneten Werte sind in Abbildung 7.4 den experimentell gewonnenen
Ergebnisse gegeniibergestellt. Hierzu wurde nach einer 15 mindtigen Aufgabe von NaCl-Lésung (2n) die
elektrische Leitféhigkeit im Belebungsbecken kontinuierlich gemessen. Zur Berechnung wurden die
klaranlagenspezifischen Parameter (Beckenvolumen, Durchflurate) und die aus dem Experiment

resultierenden Parameter eingesetzt.

850
— experimentell

. 825 — theoretisch
g e
< 2
52
& = 800
m - —
-
[J)

775

750 -

0O 05 1 15 2 25 3 35 4 45 5 55 6
Zeit in Stunden

Abbildung 7.4: Experimentell und nach Gleichung 35 bestimmter Verlauf der elektrischen Leitfahigkeit
im Belebungsbecken nach einer 15 min dauernden Zudosierung einer 2n-NaCl-Lésung
zum MKA-Zulauf.

Im Belebungsbecken ergab sich 45 Minuten nach Zudosierung der Kochsalz-Lésung ein Maximum der
elektrischen Leitfahigkeit. Im Anschluld erfolgte ein exponentieller Kurvenabfall, wobei auch nach 6 Stunden
Versuchszeit die urspringliche Ausgangsintensitat nicht erreicht wurde. Der experimentell ermittelte
Kurvenverlauf fir die elektrische Leitfahigkeit liegt unterhalb des theoretisch erwarteten, wenn reine

Verdiinnungs- und Vermischungsvorgange angenommen werden.
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