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1. EINLEITUNG

Das klassische Ziel der Abwasserreinigung besteht darin, die
im Abwasser enthaltenen pathogenen Keime und die organischen
Verunreinigungen mglichst weitgehend zu eliminieren und da-
mit von Gewdssern fernzuhalten. Diese Aufgabe erfiillen mecha-
nisch-biclogische Klé&ranlagen, wobel durch eine erschipfende
Mineralisation der abbaubaren organischen Substanzen und eine
Abtrennung der Schlammstoffe die Belastung der Gewdsser redu-
ziert werden kann.

Dariiber hinaus werden in den letzten Jahren bei der Abwas-
serreinigung vor allem die gewdssereutrophierenden Pflanzen-
ndhrstoffe beriicksichtigt. Fiir die Bundesrepublik Deutschland
wurden 1988 erstmals im 10-Punkte~Katalog des Unweltministers
Grenzwerte fiir die Stickstoff- und Phosphor-Konzentrationen
im Ablauf von Kl3ranlagen festgelegt. So dlirfen z.B. Kldran-
lagen mit einer Kapszitidt von > 100.000 Einwohnergleichwerten
nicht mehr als 1 mg Gesamt-P/l in den jeweiligen Vorfluter
abgeben; die Stickstoffkonzentration im Ablauf sollte durch
den Einsatz geeigneter technischer Mafinahmen den Wert von

10 mg NH.-N nicht i{ibersteigen.

Zur Behandlung des Abwassers wird weltweit bevorgzugt das Be-
lebtschlammverfahren eingesetzt. Bei diesem Verfahren nutzt
man die F&higkeit der frei im Wasser suspendierten Mikroorga-
nismen zur Flockenbildung aus. Die in einem kiinstlich belif-
teten Reaktionsbecken (Belebungsbecken) wachsenden Flocken
(Belebtschlamm) werden in einem nachgeschalteten Sedimentati-
onsbecken (Nachkl&rbecken) von dem gereinigten Wasser durch
Sedimentation abgetrennt und iiberwiegend in das Belebungsbek-
ken zurickgefithrt. Durch die Belebtschlammriickflihrung lassen
sich eine hohe Biomassekonzentration im Belebungsbecken ein-
stellen und dementsprechend je Volumeéneinheit hohe Stoffum-
satzraten erzielen. Durch die Entnahme von Schlamm (Uber-
schufschlammentnahme) 183t sich die Biomassekonzentration im
Balebungshecken kontrollieren und den jeweiligen Erfordernis-

sen anpagssen.




Die Problembereiche des Belebtschlammverfahrens liegen vor
allem in dem Erhalt einer sedimentationsfidhigen Biomasse, die
zur Aufrechterhaltung hoher Biomassekonzentrationen im Bele-
bungsbecken und zur Gewdhrung eines suspensafreien Ablaufs
notwendig ist.

Die Sedimentationsfihigkeit des Belebtschlammes wird haupt-
sichlich beeinflufit, wenn statt kompakter Bakterienflocken
volumintse Flocken entstehen (ATV 1988) oder wenn fadenfdrmig
wachsende Mikroorganismen in der Belebtschlamm-Biozbnose

{iberhandnehmen {(Tomlinson und Bruce 1979}.

Fin weiteres Problem bei dem Belebtschlammverfahren besteht
in der Einbeziehung der neuerdings geforderten Stickstoffeli-
mination. Meist wird nur ein relativ geringer Teil des Stick-
stoffs von der wachsenden Biomasse assimiliert und mit dem
iberschufischlamm aus dem zu behandelnden Abwasser entfernt.
Der verbleibende Stickstoff, der iiberwiegend als Ammonium-
Stickstoff im Belebungsbecken vorliegt, kann unter geeigneten
Bedingungen mikrobiell zu Nitrat oxidiert werden (Nitrifika-
tion), wie dies im 10-Punkte-Katalog des Bundesumweltmini-
sters und den daraus abgeleiteten Gesetzen und Verordnungen

vorgesehen ist.

Ohne eine weitergehende Behandlung des Wassers gelangt der
Stickstoff als Nitrat in den Vorfluter.

Herrschen im Nachkldrbecken reduzierende Bedingungen vor, so
kommt es zu einer partiellen Denitrifikation, also einer Re-
duzierung des Nitrats zu N. oder N0, wobei der abgesetzte
Schlamm mit den entstehenden Gasblischen auftreibt und ab-
schwimmt (Schwimmschlamm}.

Deshalb mup Nitrat nicht nur wegen der eutrophierenden Wire
kung auf den Vorfluter, sondern auch zur Stabilisierung und
aufrechterhaltung eines ordnungsgemdfen Kldranlagenbetriebs
eliminiert werden (Krauth 1989}.

Eine solche Nitratelimination kann in der Kldranlage durch
die gezielte Denitrifikation erfolgen. Dabei ist vor allem
eine ausreichende Konzentration an Elektronendonatoren not-

wendig.




Es kann aber nur eine Denitrifikation erfolgen, wenn vorab
nitrifiziert wurde. Nach der Nitrifikation stehen Jjedoch im
Abwasser die zur Denitrifikation notwendigen Elektronendona-
toren nicht mehr zur Verfiigung, da sie bei Anwesenheit von
Sauerstoff mikrobiell oxidiert werden.

Diese Problematik hat dazu gefiihrt, daf fir die Stickstoff-
elimination eine Reihe von verfahrenstechnischen LOsungsan-
sitzen entwickelt wurden (von der Emde 1987). Diese Verfahren
fordern entweder eine totale Neukonzeption bestehender Anla-
gan,'einen hohen Energieeinsatz oder die Verwendung externer
Elektronendonatoren fiir die Denitrifikation.

Der Forderung nach P-Ablaufwerten von < 1 mg/l kann man mit
einer chemisch physikalischen Fdllung durch Metalloxid-hy-
drate nach Zugabe von Aluminium~ oder Eisensulfat und an-
schliepfender Flockungsfiltration nachkommen (Hegemann 13985).
Diese Methode der Phosphat-Féllung fithrt allerdings zu einem
erhthten Schlammanfall, mit den entsprechenden Entsorgungs-
problemen und zu einer Aufsalzung des Kldranlagenablaufs mit
Sulfat. Alternativ zur chemisch-physikalischen P-Elimination
18t sich eine biologische Phosphat«Entfernung durchfiihren.
Dabei besteht prinzipiell sogar die Mbglichkeit, Phosphat se-
lektiv zu entfernen und als Rohstoff wiederzugewinnen
{(Donnert 1988).

Bei einer gleichzeitigen N~ und P-Elimination ist Jjedoch eine
vollstéindige Denitrifikation notwendig, da Nitrat die biolo-
gische P-Elimination behindert (Bischofsberger 13588}.




Grundgedanke der vorliegenden Arbeit war es, Beitridge zur LO-

sung folgender Fragen zu leisten:

L&t sich die Zusammensetzung der Belebtschlamm-Biozdnose
durch eine gednderte Nihrstoff- und Substratversorgung
positiv (Verhinderung der Bldhschlammbildung) beeinflussen?
Kénnen in einem einzigen Reaktionsbecken die notwendigen
Milieubedingungen zur effizienten Stickstoffelimination
mittels Nitrifikation und Denitrifikation geschaffen
werden?

lLassen sich die Ergebnisse der vorgenannten Optimierungs-
versuche auf den Betrieb von Belebtschlammanlagen
ibertragen?

Wie wirkt sich die Abwasserzusammensetzung und insbesondere
das Verhiltnis von organischem Kohlenstoff zu Stickstoff
auf die Stickstoffeliminationsleistung aus?

Welche Stoffumsatzraten kdnnen mit den optimierten
Xldranlagen-Betriebsweisen erreicht werden?

gzur Einfiihrung in die angesprochenen Fragen wird in den fol-
genden Abschnitten zunichst ein Uberblick ilber den Stand der

Forschung und Technik gegeben.




1.1 STAND DER FORSCHUNG UMD TECHNIK
1.1.1 DAS BLAHSCHLAMMPROBLEM

Nehmen in der Biozdnose des belebten Schlammes einer Kldran-
lage Organismen iiberhand, die durch volumindse Flockenbildung
die verfahrenstechnigch wichtigen Schritte der Abtrennung und
Rickfiihrung der Biomasse stdren bzw. verhindern, so spricht
man von Bldhschlamm.

Nach der Definition der ATV Arbeitsgruppe 2.6.1 (1988) liegt
Bldhschlamm vor, wenn (bedingt durch die Entwicklung von fa-
denf8rmig wachsenden Organismen} der Schlammvolumenindex
(siehe Material und Methoden) mehr als 150 ml/g TS betrigt.
Dies bedeutet eine signifikante Verschlechterung der Ab-
setzeigenschaften des Belebtschlammes.

Bei iiber 50 % aller Kl¥ranlagen, die nach dem Belebtschlamm-
verfahren betrieben werden, kommt es mehr oder weniger ver-
stérkt zur Bldhschlammbildung. Dies hat zur Folge, dap
Biomasse (Belebtschlamm) abschwimmt und die Reinigungslei-~
stung, die im ilbrigen auch mit f&digen Organismen gut ist,
auf die Dauer nicht aufrechterhalten werden kann (Hiinerberg
et al. 1970;: Eikelboom 1975; Matché 1977; Wagner 1982; Pujol
und Boutin 1598%).

Der Definition entsprechend wird von Bldahschlamm gesprochen,
wenn das schlechte Absetzverhalten durch fadenfdrmige Mikro-
organismen ausgeldst wird. Hohe Schlammvolumenindizes von
iiber 150 ml/g TS k&nnen aber auch durch die massenhafte Ent-
wicklung von Zoogloee remigera bedingt sein, was jedoch nur
relativ selten beobachtet wird (ATV 2.6.1 1988).

1.1.1.1 BLAHSCHLAMM VERURSACHEMDE MIKROORGANISHEN

In der komplexen Bicozdnose des Belebtschlammes sind die ver-
schiedensten Organismen vertreten (Ritter 1588). Padenidrmig
wachsende Mikroorganismen tragen zum Teil zur Ausbildung ei-
ner kompakten Flockenstruktur bei (ATV 2.1.6 1988). Nur bei
einer iibermifigen Entwicklung dieser Organismen verhindert




die Vernetzung der einzelnen Belebtschlammflocken eine Sedi~
mentation des Belebtschlammes im Nachklirbecken.

Bei den fadenfdrmigen Organismen handelt es sich meist um
Bakterien; Pilze spielen bei der Bldhschlammbildung nur eine
untergeordnete Rolle (Eikelboom und van Buijsen 1983). Viele
der aus Belebtschlammanlagen isolierten fadenfdrmigen Bakte-
rien, die als bldhschlammverursachende Organismen angesehen
werden, sind von Eikelboom und Buijsen (1983} charakterisiert
worden. Der von diesen Auntoren fiir fadenfdrmige Bakterien
anfgestellte Bestimmungsschlissel wird allgemein zur Bestim-
mung bzw. Typologisierung von Bldhschlamm verursachenden Mi-
krocrganismen angewandt. Er ermdglicht allerdings in den mei-
sten Fidllen nur eine grobe Typisierung der Bakterien.

Dariiber hinaus wurden noch eine Reihe anderer Mikroorganismen
als Blihschlammverursacher identifiziert und untersucht. Dazu
z8hlen Thiotrix spec ., Beggiatoa spec . und eine Reihe anderer
sulfuroxidierender Bakterien (Farguhar und Boyle 1872;
Larking 1980; Nielsen 1985; Haber et al. 1984).

Von 356 untersuchten deutschen Kldranlagen wurde der Schlamm,
der laut Definition als Bldhschlamm zu bezeichnen war, mikro-
skopisch untersucht und die auftretenden fadenfSrmigen Mikro-
organismen in Form einer HHufigkeitstabelle dargestellt

(Tab. 1).

Tab. 1: Héufigkeit der wichtigsten in Bléhschlamm gefundenen
Fadenbildner (ATV 2.1.6 1988).

Padentvp Anteil (%)
Typ 021H 23,3
Microthrix parvicella 15,2
Typ 0041 14,6
Sphaerotilus natans 9.0
Actinomyceten {z.b. Norcardia sp.) 7:3
Haliscomenobacter hydrossis 4,8
Nostocoida fimicola 4,2
Typ 1701 3,4
Typ 0961 2,8
Typ 0803 2,5

In verschiedenen Ans#tzen (Eikelboom 1977 und Jashim et al.
1984) wurde versucht, von der Anwesenheit bestimmter Fadenor-
ganismen in der Belebtschlammbioznose auf die Ursache des




Bldhschlamms in der jeweiligen Kldranlage zu schliefien. Die
diskutierten Zusammenhdnge sind jedoch umstritten und bediir-

fen weiterer Untersuchungen.

1.1.1.2 MOGLICHE URSACHEN DER BLAHSCHLAMMBILDUNG

Eine wesentliche Rolle bei der Entwicklung fadenfbrmiger Bak-
terien in Kl8ranlagen wird der Abwasserzusammensetzung zuge-
schrieben (Wagner 1982). Vor allem Abwésser mit einem hohen
Gehalt an niedermclekularen Zuckern und organischen SHuren
fihren zur Bldhschlammbildung, wobei das oft unausgewogene
Néhrstoffverh8ltnis ausschlaggebend sein kdnnte (Wagner
13982). So berichtet Matsché (1%73), dap bei der Behandlung
von Abwasser aus der Zuckerindustrie mit einer Zusammenset-
zung von BSBs:N:P = 100:1,2:0,02 durch Aufstocken von N und p
auf 100:2,5:0,5 gut absetzbarer Schlamm erhalten wurde. Wei-
terhin konnte bei Versuchen mit Abwasser aus der Altpapier-
verwertung erst bei einem BSB:N:P von 100:14:4 ein absetzba-
rer Schlamm im Belebungsbecken erreicht werden (Kapp 1980).
Wood und Tchobanoglous (1975) stellten bei ihren Untersuchun-
gen fest, daf neben der Niahrstoffkonzentration auch die Un-
terversorgung mit Spurenelementen von entsprechender Bedeu-
tung fiir die Bldhschlammbildung sein kann.

Die Zusammensetzung des Abwassers wird auch durch die Ver-
weilzeit im Kanalisationssystem beeinfluft. Tomlinson und
Bruce (1979) stellten fest, dap die fliichtigen Fettsduren
oder Sulfide, die unter anaeroben Bedingungen im Abwasser
entstehen, Bl&hschlamm verursachen kdnnen oder das Wachstum
fadenfdrmiger Schwefeloxidierer ermfglichen.

Neben der Abwasserzusammensetzung spielen bei der Blih-
schlammentwicklung eine Reihe verfahrenstechnisch bedingter
Ursachen wie die Schlammbelastung oder die Geldstsauerstoff-
konzentration im Belebungsbecken eine Rolle (Chiesa und
Irvine 1985). Storm und Jenkins (1984) stellten fest, daf es
vor allem bei GelSstsauverstoffkonzentrationen von < 2 mg/l zu
Bldhschlammbildung kommt.




1.1.1.3 HOGLICHKEITEN DER BLAHSCHLAMMVERHINDERUKG URD
~BEKAMPFUNG

Da die vermeintlichen Ursachen, die zur Entstehung von Blih-
schiamm fiihren, genausco zahlreich sind wie die untersuchten
Abwassertypen und die Blihschlamm verursachenden Mikroorga-
nismen, werden auch die unterschiedlichsten Methoden ange-
wandt, Blihschlamm zu bekdmpfen, zu unterdriicken, zu vermei-
den oder trotz Bliahschlamm den Betrieb der Kl&ranlage auf-

recht zu erhalten.

Die ErhShung des spezifischen Gewichts der Bldhschlammflocken
mittels Eisen-, Aluminium- oder Kalziumsalzen fihrt zur Ver-
besserung des Absetzverhaltens von Belebtschlamm. Im prakti-
schen Betrieb hat sich die Zugabe von Eisensulfat als besone
ders giinstig erwiesen, da neben dem besseren Absetzverhalten
auch eine giinstigere Konditionierbarkeit des Belebt- bzw.
iberschufschlamms erreicht wird. Donnert (1984} stellte je-
doch fest, daf trotz einer Eisensulfatdosierung von

16 g Fe/m® gzeitweise Bl&hschlamm auftrat.

Eine M8glichkeit der Bl&hschlammbekdmpfung ist durch die
Zugabe von Chemikalien gegeben, welche die fadenfdrmigen Or-
ganismen bevorzugt schidigen. Jenkins et al. (1982) berichtet
iiber positive Ergebnisse mit der Zugabe von freiem Chlor, das
dem Riickfiihrschlamm in einer Konzentration von 10 kg Chlor/

t TSed zugegeben wurde. Alternativ zum Chloreinsatz wurde von
Schwarzer et al. (1980) die Schadigung der fadenfdrmigen Bak-
terien mit H20- untersucht. Nachteile des Chemiekalienein-
satzes ergeben sich daraus, daPf sowohl der Einsatz von Chlor
als auch von Wasserstoffperoxid vor allem die Nitrifikanten
und Protozoen schidigt, so daPf es zu einer ernsthaften Beein-
trichtigung der Belebtschlammbiozdnose kommt. Bei der
Chlorung besteht auferdem, wie aus der Trinkwasseraufberei-
tung bekannt ist (Rook 1978) die Gefahr der Bildung chloror-
ganischer Verbindungen (AOX), die in den Vorfluter gelangen.

Als weitere M&glichkeit der Bl&hschlammbekdmpfung, aber vor

allem der Blidhschlammverhinderung bietet sich eine gezielte




Anderung der Abwasserzusammensetzung durch Zugabe von N&hr-
salzen oder eine, durch technische Mafnahmen bedingte Ver-
hinderung des Entstehens von mikrobiellen Abbauprodukten an,
die dazu beitragen, daf Bldhschlamm entsteht. Schon im Vor-
feld der Kldranlage kann man durch eine regelm#ifige Schliamm-
rédumung im Kanal anaerobe Abbauvorgénge reduzieren und somit
die Entstehung der bl8hschlammfdrdernden niedermolekularen
organischen Sduren und reduzierten Schwefelverbindungen weit-
gehend unterbinden.

Aus dem gleichen Grund sollten lange Verweilzeiten der Bakte-
rienbiomasse im Nachkl&rbecken vermieden werden (Schlegel
1886 .

Insbesondere, wenn Abwisser aus der lebensmittelverarbeiten-
den, Papier- und der chemischen Industrie zu einem iberwiew
genden Teil in kommunalen Kldranlagen mitbehandelt oder in
betriebseigenen Kl¥ranlagen behandelt werden, kann es notwen-
dig sein, dem Abwasser Stickstoffverbindungen und Phosphat
zuzugeben, um die Entwicklung wvon Bldhschlamm zu verhindern.
Dabei ist eine stindige Kontreclle der N- und P-Konzentratio-
nen notwendig, um einerseits eine Limitierung der Ndhrstoffe
auszuschlieBen und andererseits die Ablaufwerte mdglichst ge-
ring zu halten, mit dem Ziel sowchl die Chemikalienkosten fir
den Betreiber, als auch die iiberfliissigerweise anfallenden
Abwasserabgabekosten fiir erh8hte N2hrsalzkonzentrationen im
Ablauf nicht entstehen zu lassen.

Eine weitere und besonders interessante M&glichkeit der Blih-
schlammverhinderung ist schlieflich die Modifikation der Be-
triebsweise von Kldranlagen in der Form, daff sich in der Be-
lebtschlammbioztnose bevorzugt flockenbildende gut absetzbare
Bakterien entwickeln. Die durchzufithrenden Modifikationen be-
ruhen im Grunde auf Arbeiten und Arbeitshypothesen von
Chudoba (1973 a,b, 1974) und van den Eynde et al. (1982), die
im n8chsten Abschnitt kurz erldutert werden.
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1.1.1.4 OKOLOGISCHE ASPEKTE DER BLAHSCHLAMMVERURSACHUNG

Chudeba (1973 a, b, 1374) zeigte, daf in voll durchmischten
Belebungsbecken Bldhschlamm auftrat, wdhrend sich in unter-
teilten, hintereinander geschalteten Becken (Pfropfenstrd-
mung), die ansonsten unter gleichen Bedingungen betrieben
wurden, keine fadenflrmigen Bakterien entwickelten. Der einw
zige Unterschied zwischen beiden Anlagen war, daf sich in der
unterteilten Anlage ein Stoffgradient einstellte. Das heifit,
die Abwasserkonzentration im vorderen Teil der Anlage war
hoch und nahm zum Ablauf der Anlage ab. Der Riuckfiihrschlamm
wurde bei dieser Betriebsweise in das erste Becken geleitet

und mit dem zuflieBenden Abwasser vermischt.

Nach Cech und Mitarbeiter (1985) wurde bei dieser als Selek-
torverfahren bezeichneten Betriebsweise eine andere Biozdnose
ausgebildet als bei der Abwasserreinigung in vollidurchmisch-
ten Becken. Durch den Konzentrationsgradienten l&ngs der
Reihe von Belebungsbecken wurden die Bakterien dauernd unter-
schiedlichen Substratkonzentrationen unterworfen, was zu ei-
ner Selektion flockenbildender Mikroorganismen filhrte. Bei
dem Vergleich einer volldurchmischten mit einer nach dem Se~
lektorprinzip arbeitenden Anlage wurde in der volldurchmisch-
ten Anlage immer ein grofer Teil fadenfSrmiger Organismen in
der Biozdnose becbachtet. In der Selektoranlage bestand die
Bakterienbiomasse dagegen hauptsdchlich aus flockenbildenden
Bakterien. Beli einem Vergleich von Via=- und Kg-Wert des
Blihschlamms mit den kompakten Flocken hatten die fadenf&rmi-
gen Bakterien bei Einsatz verschiedener Substrate stets einen
niedrigeren Ke~Wert als die flockenbildenden Bakterien.

Die fadenf&rmig wachsenden Bakterien haben demnach nur einen
Wachstumsvorteil, wenn bestimmte Substratkomponenten in ge-
ringen, da heift wachstumslimitierenden Konzentrationen im

Belebungsbecken vorliegen.
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Entsprechende Ergebnisse ergaben die Versuche von van den
Eynde et al. (1982) mit Reinkulturen von 4rthrobacter
globiformis, einem flockenbildenden Organismus und
Sphaerotilus natans , einem fadenfSrmig wachsenden Organismus
arbeiteten.

Die Ergebnisse von van den Eynde werden durch Untersuchungen
gestiitzt, bei denen durch schubweise Abwasserdosierung die
Bldhschlammbildung unterdriickt wurde (van den Eynde et al.
1984: Houtmevers et al. 1980; Verachtert et al. 1980).

o
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&bb. 1: Substrataufnahmerate als Funktion der Substrat-

konzentration fiir zwei hypothetische Organismen
{nach van den Eynde et al. 1982).

A: z.B. Sphaerotilus natans (V= & mg Glucose/g TS-Min;
K= 5 mg/l)

B: z.B. Arthrobacter sp. {Vie= B8 mg Glucose/g TS -Ming
Ker= 20 mg/1)
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Abb. 2: Verhiltnis von Wachstum und Substratkonzentration zweier
hypotheticher Organismen (nach Chudoba et al. 1973).
A: z.B. Sphaerotilus natans
B: z.B. Arthrobacter sp.

Das zeitweilig erhBhte Substratangebot kurz nach Abwasser-
zugabe bot anscheinend den flockenbildenden Bakterien einen
Wachstumsvorteil, weil sie schneller wuchsen {(h8herer {mms)
oder zumindest, durch die Fihigkeit der h8heren Substratauf-
nahmekapazitét (hSherer Vaa.) den griferen Teil des Substrats
fir sich beanspruchten (Abb. 1 und 2). Diskutiert wurde auch,
ob die Flockenbildner zu einer hdheren Substratspeicherung
befihigt sind als die Fadenbildner und somit ein zeitweiliges
Substratiiberangebot besser verwerten kinnen (Grau et al.

1982).

1.1.1.5 UMSETZUKG DER UNTER 1.1.1.4 GENANNTER HYPOTHESEN
IN DIE PRAXIS

Als eine M&glichkeit der technischen Realisierung, der zur
Unterdriickung von fadenfdrmigen Mikroorganismen notwendigen
Einstellung des Substratgradienten, wird das obengenannte Se-
lektorprinzip eingesetzt. Das Selektorprinzip lapt sich am
einfachsten durch die Installation eines Kontaktbeckens (Vo-
jumen 10-20 % des Belebungsbeckens) verwirklichen, welches
dem Belebungsbecken vorgeschaltet ist und in dem der Rick-
fiihrschlamm mit dem Abwasser zusammengefilhrt und vermischt

wird.




13

Eine weitere M&glichkeit bietet die punktuelle Abwasserzugabe
bei lé&ngsdurchstrdmten Rechteckbecken. Besonders elegant 1&pt
sich dieses Prinzip bei der "Kaskadenbiologie" verwirklichen,
bei der das Belebungsbecken in mehrere Becken unterteilt ist,
und das Abwasser wie bei einer Kaskade von einem in das ndch-
gte Becken flieft. Das gesamte Abwasser wird in die erste
Kaskade des Belebungsbeckens gegeben, wodurch iiber das ge-
samte Belebungsbecken ein Konzentrationsgradient der Abwas-
serinhaltsstoffe entsteht.

Die schubweise Abwasserzugabe in ein volldurchmischtes Becken
bewirkt einen Konzentrationsgradienten der Abwasserinhalts-
stoffe iiber die Zeit. Beim Sequencing Batch Reaktor (SBR),
einer Technik, die bereits bei der Entwicklung des Belebungs-
verfahren versuchsweise zum Einsatz kam (Ardern und Lockett
18323y, wird der gesamte Reinigungsprozef und die Sedimenta-
tion des belebten Schlammes in einem einzigen Reaktionsraum
durchgefiihrt, wobei die Abwasserreinigung in den Schritten
Fillen, Beliiften, Absetzen und Klarwasserabzug ablduft. Durch
diesen diskontinuierlichen Betrieb werden flockenbildende
Bakterien bevorteilt und Blahschlamm verhindert (Wilderer
1988).

Ebenfalls mit einer diskontinuierlichen Abwasserzugabe arbei-
tet das auf Arbeiten von van den Eynde (1982} aufbauende so-
genannte “intermittent feeding*, bel dem das Abwasser aufge-
staut und z.B. einmal pro Stunde in 1-15 Minuten ins Bele-
bungsbecken dosiert wird (Zanders und Soeder 1986). Bei die-
sem Verfahren, iiber dessen Entwicklung und Eigenschaften die
vorliegende Arbeit berichtet, wird durch die heterogene
Stoffverteilung iiber die Zeit bei kontinuierlichem Ablauf aus
dem Belebungsbecken eine Selektion zugunsten der flockenbil~
denden Bakterien erreicht und somit Blihschlamm verhindert.

1.1.2 HOTWENDIGKEIT DER WEITERGEHENDEK ABWASSERREINI-
GUNG (STICKSTOFF UMD PHOSPHOR-ELIMINATION)

Mit der Erprobung und Entwicklung von Verfahren, die das Pro-
blem der Blihschlammentwicklung bei der Abwasserreinigung
wirksam beseitigen, ist ein wichtiger Schritt zum Schutz der




14

Gewdsser vollzogen., Durch die stdndig voranschreitende Indu-
strialisierung und die stetig anwachsenden zivilisatorischen
Einfliisse auf die Zusammensetzung unserer GCewidsser wurde in
den letzten Jahrzehnten die Stabilitdt der limnischen und ma-~
rinen Okosysteme stark geschwicht. Somit kann ein wirksamer
Gewdgsserschutz nicht alleine durch die Herabsetzung der Koh-
lenstoff. und Suspensafracht in Kldranlagenabliufen erreicht
werden. Von ebenso grofler Wichtigkeit und bei der vorliegen~
den Gewidsserglite von absoluter Dringlichkeit, ist die Herab-
setzung der Ndhrsalzfracht im Ablauf von Klidranlagen (Neumann
1887). Die Einleitung von Sticksteff und Phosphat in die Vor-
fluter bewirkt eine Uberdiingung und damit eine Eutrophierung

dieser Gewdsser.

Von besonderer Bedeutung ist dabei, daf in den limnischen Sy-
stemen die Eutrophierung durch die Zugabe von Phosphaten er-
reicht wird, da im Siifwasser P meist der limitierende Faktor
ist (Schwoerbel 1984). Dariiber hinaus wurde in den letzten
Jahren nicht beriicksichtigt, dap vor allem die marinen Sy-
steme durch die Zugabe grofer Stickstoffmengen gefEhrdet wer-
den. Dort ist nicht, wie im Sifwasser, P der limitierende
Faktor, sondern N. Die Auswirkungen dieser Nachlidssigkeit
sind jdhrliche Algenbliiten in Nord- und Ostsee sowie die ka-
tastrophalen Ereignisse im Sommer 1988, wo sich eine, die
Figchbestdnde durch ihre Toxizitdt gefiZhrdende, Algenspezies
massenhaft vermehrte.

pie Ursache solcher Eutrophierungs-Phénomene liegt darin, dap
speziell die Primdrproduzenten wie Algen, Blaualgen und ver-
schiedene Bakterienarten in ihrer Entwicklung wesentlich von
der Verfiligbarkeit von Lichtenergie, C0- und mineralischen
Nihrstoffen abhingt. Um eine ilibermdfige Entwicklung dieser
Organismen zu unterbinden, muf man dem 1862 von Liebig formu-
lierten Gesetz vom Minimum folgen und einen der Faktoren so-
weit limitieren, daPf eine weitere Entwicklung der Organismen
ausbleibt.

Erstes Gebot fiir esinen wirksamen Gewdsserschutz ist daher
eine wirksame Verminderung der Nidhrstoffeintrige. Im wesent-
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lichen sind dabei die Stickstoff- und Phosphorverbindungen zu
beriicksichtigen. Die Abbildungen 3 und 4 zeigen die verschie-
denen Quellen der Gewidsserbelastung mit Stickstoff und Phos-

phor.
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abb. 3 und 4: Gropenordnung der Stickstoff- und Phosphoreintrige
in die Gewdsser der Bundesrepublik Deutschiand
{nach Firk und Gegenmantel 1986).

Der Abb. 3 ist deutlich zu entnehmen, dap etwa 60 % der
Stickstofffracht, die unsere Gewdsser belastet, aus Abwissern

stammt. Beim Phosphor sind es sogar iiber 80 % der Gesamt-
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fracht; allein 60 % entstammen dem h8uslichen Abwasser. Eine
Reduzierung der P-Fracht aus h#uslichem Abwasser ist schon
eingetreten, da zunehmend phosphatfreie Waschmittel einge-
setzt werden (Mertsch 1989). Eine P-Elimination in Abwas~
serreinigungsanlagen wird jedoch auch in Zukunft zur Verhin-
derung der Gewidssereutrophierung notwendig sein. Stickstoff
spielt in den Vorflutern nicht nur als eutrophierende Kompo-
nente, sondern je nach Oxidationsstufe auch als sauerstoff-
zehrende und/oder pH-senkende Verbindung eine Rolle.

Wird in der Kliranlage nur eine Elimination des organischen
Kohlenstoffs angestrebt, so gelangt der im Abwasser enthal-
tene, zum iiberwiegenden Teil als Ammonium vorliegende Stick-
stoff in den Vorfluter. Bei einer dann einsetzenden Nitrifi-
kation des NH,* werden pro mg NH.* 4,6 mg O= gezehrt. Aufer-
dem werden pro mg N 8,71 mg HCOa~ verbraucht, da ein Kation
NH.* in ein Anion NOs~ umgewandelt wird, was auch die Puffer-
kapazitdt des Wassers herabsetzt.

Steigt durch biogene (CO:-Fixierung der Algen) oder externe
Einfliisse bedingt der pH-Wert in den alkalischen Bereich,
dissoziiert Ammonium in freies Ammoniak, welches schon in ge-
ringen Konzentrationen < 1 mg/l fiir ammoniotelische Organis-
men stark toxisch ist (Penzlin 1980, Schliiter und Groeneweg

19867 .

Auch nach seiner Uberfiihrung in Nitrat, das heifit trotz der
Nitrifikation, behielte der nach wie vor bioreaktive Stick-
stoff (HBhlein et al. 1989) seine eutrophierende Wirkung. Fir
einen wirklich effektiven Gewlsserschutz ist es daher notwen-
dig, den Stickstoff in den Kldranlagen mittels Nitrifikation

plus Denitrifikation vollends zu entsorgen.
1.1.3 STICKSTOFFELIWINATION AUS ABWASSER

burch die reduzierenden Bedingungen im Kanalnetz und nach

Entfernung von partikuldrem Stickstoff im Vorkldrbecken ge-
langt iiberwiegend Ammoniumstickstoff in das Belebungsbecken.
Zur Elimination des Ammoniums aus Wasser stehen verschiedene
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Verfahren zu Verfiigung. Neben dem Ammoniak-Stripping und der
Knickpunkt-Chlorung, ist die FEllung des Ammonium mit Magne-
siumsalzen und Phosphorsédure, das sogenannte MAP-Verfahren,

bekannt.

Bevorzugt angewandt wird allerdings die biologische Oxidation
des Ammoniums (Nitrifikation) mit einer anschliefenden Reduk-
tion des Nitrats zu gasfdrmigen Stickstoffverbindungen (Deni-

trifikationy).
1.1.3.1% HITRIFIKATIOH

Als Nitrifikation wird die mikrobielle Oxidation von Ammonium
fiber Nitrit zum HNitrat bezeichnet. Die an diesem Stoffwech-
selvorgang beteiligten Organismen kommen in der Natur iiberall
dort vor, wo unter aercoben Bedingungen organisches Material
umgesetzt und Ammonium frei wird (Schlegel 1986).

1.1.3.1.1 WIKROBICLOGIE DER NITRIFIKAMNTEN

Bei der Nitrifiketion wird grunds8tzlich zwischen einer 1i-
thotrophen und einer heterotrophen Nitrifikation unterschie-
den.

Die lithotrophe Nitrifikation wird von streng spezialisier-
ten, phylogenetisch nicht ndher miteinander verwandten Gram-
negativen Bakterien durchgefiihrt (Bock 1980).

Die Ammoniumoxidanten oxidieren Ammonium zu Nitrit, die Ni-
tritoxidanten Nitrit zu Nitrat. Die bei der Oxidation freige-
setzte Energie wird fir den Stoffwechsel genutzt (Lithotro-
phie}. Als Kohlenstoffquelle dient hauptséchlich CO> {(Auto~
trophie). Nur einige Vertreter der Nitritoxidanten aus der
Gattung Nitrobacrer sind fakultativ zu heterotrophem Wachstum
befdhigt (Bock 1988).

Zu den heterotrophen Nitrifikanten zdhlen Bakterien verschie-
dener taxonomischer Gruppierungen und einige Pilze (Focht und
Verstraete 1977). Diese Organismen oxidieren neben Ammonium

und Nitrit verschiedene organische Stickstoffverbindungen zu
Nitrit oder Nitrat. Sie gewinnen aus dieser Oxidation jedoch
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keine Energie, so daf man bei diesem Vorgang von einer Kooxi-
dation spricht (Bock 1988). Nach der geltenden Lehrbuchmei-
nung hat die heterotrophe im Vergleich zur lithotrophen Ni-
trifikation quantitativ nur eine geringe Bedeutung (Bock
1888).

Bis vor einiger Zeit galt die Meinung, dap eine obligate Kop-
pelung zwischen Litotrophie und Autotrophie bei den Nitrifi-
kanten besteht. Bock ({1988} hat nachgewiesen, daf alle bis
jetzt isolierten lithotrophen Nitrifikanten auch organische
C-Quellen, wenn auch oft nur sehr spezielle, assimilieren
k6nnen. Uber die heterotrophe Nitrifikation ist biochemisch
nur wenig bekannt, man kann jedoch davon ausgehen, dap sich
beide Stoffwechselwege unterscheiden (Focht und Verstraete
1977).

Die lithotrophe Ammoniakoxidation l8uft vermutlich in drei
Schritten ab (Bock 1988). Im ersten wird Ammoniak durch eine
Mono- oder Dioxygenase zu Hydroxylamin oxidiert. In zwei wei-
teren Schritten wird dann Hydroxylamin dber Nitroxyl zu Ni-
trit oxidiert. Die Oxidation von Hydroxylamin wird dabei von
der Hydroxylaminoxidoreduktase katalysiert. Dabeli werden

2 Elektronen freigesetzt, die lber eine terminale Oxidase auf
Sauerstoff iibertragen werden. Wie die Oxidation des Nitroxyls
zu Nitrit erfolgt, ist noch nicht abschliiefend gekldrt. Ent-
weder erfolgt eine 2 e~ Dehydrogenierung mit Ubertragung der
Elektronen auf Sauerstoff durch eine terminale Oxidase, oder
es findet eine spontane Reaktion des Nitroxyls mit Sauerstoff
statt, wobei keine Energie gewonnen wird {(Hooper et al. 1978;
Terry und Hooper 1981; Lipscomp und Hooper 1982; Prince et
al. 1983; Hooper et al. 1984}).

Als Hauptkohlenstoffquelle wird von den Nitrifikanten COz as-
similiert. Dabel werden die zur COz-Assimilation bendtigten
Reduktionsdquivalente h&chstwahrscheinlich durch einen rick-
ldufigen Elektronentransport vom Substrat zum NADY, also ei-
ner Umkehrung der Atmungskette, die mit einem ATP-Verbrauch
verbunden ist, bereitgestellt (Bock 1888).
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Das Endprodukt der Ammoniakoxidation Nitrit bildet bei der
Nitritoxidation das energieliefernde Substrat. Nitrit wird
durch die Nitritoxidoreduktase zu Nitrat oxidiert. Dabel wer~
den bei der Oxidation won 1 Mol Nitrit zu Nitrat 2 Elektronen
freigesetzt, die beim Transport iber Enzyme der Atmungskette
zum Energieauflau in Form von ATP und HADH verwendet werden
{(Kumar und Nicholas 1983).

Fiir die autotrophe COz-~-Fixierung bendtigtes NADH wird dabei
wieder {iber den riickldufigen Elektronentransport syntheti-
siert. Dieser energieaufwendige riickl&ufige Elektronentrans-
port bedingt sowohl bei den Ammoniumoxidanten, als auch bei
den Nitritoxidanten ein relativ langsames Wachstum (Bock
1988).

Die Nitrifikation ist als biochemischer Prozef naturgemidf
temperaturabhingig. Als Temperaturcoptimum fiir die Ritrifikan-
ten werden Werte angegeben, die von 15 °C -~ 40 °C reichen
(Raff 1588). Bei Temperaturen < 5 °C werden nur noch sehr ge-
ringe Nitrifikationsraten erreicht (Focht und Verstraete
1977y,

Als pH~Optimum fiir Wachstum und Stoffumsatz der Hitrifikanten
wurde lange Zeit ein leicht alkalisches Milieu von pH 7,5 - 8
angenommen. Hang und McCarty (1972) wie auch Kowalski und
Lewandowski (1983) konnten jedoch zeigen, daf sich die Nitri-
fikanten an niedrige pH-Werte adaptieren kénnen (pH 6 bzw.
4,5) und dann die gleichen Nitrifikationsraten wie im leicht

alkalischen Milieu erreichen.

Von grofer Bedeutung filir die HNitrifikstion ist die Sauer-
stoffversorgunyg. Fir die Oxidation des Ammoniums zu Nitrit
werden 3,21 mg O=/mg NH.-N und fiir die Nitritoxidation

1,11 mg Oz/mg NOzx-N verbraucht. Pro Mol NH.* werden dabei

2 Mol H* freigesetzt, so daff die S8urekapazitit des Mediums,
in dem die Hitrifikanten Ammonium ozxidieren, abnimmt.
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1.1.3.1.2 NITRIFIKATION IK KLARANLAGEN

Um eine Nitrifikation in Belebungsanlagen zu erreichen, mup
die Verweilzeit bzw. die Erneuerungsrate des Belebtschlammes
in Abwasserreinigungssystemen so gewdhlt werden, dap die im
Vergleich zu heterotroph wachsenden Bakterien extrem langsam
wachsenden Nitrifikanten mit Generationszeiten, die unter op-
timalen Bedingungen zwischen 7-15 Stunden liegen, sich im Sy-
stem halten k&nnen. Ein susreichendes Schlammalter zum Erhalt
der Nitrifikanten wird erfahrungsgemdf ({(Handbuch der Abwas-
sertechnik) bei einer Schlammbelastung von 0,15 kg BSB/kgTS-d
erreicht. Fir eine vollsténdige, ganzjdhrige Oxidation des
Ammoniums zu Nitrat werden Schlammbelastungen empfohlen, die
unter 0,08 kg BSB/kgTS-d liegen (BShnke 1988). Eine niedrige
Schlammbelastung erfordert grbfere Reaktionsrdume, die im
allgemeinen bei vielen bestehenden Kldranlagen nicht vorhan-
den sind. Aus diesem Grund wird versucht, die Biomasse im Re-
aktionsraum entweder durch Installation von Aufwuchsfldchen
oder Rinbringen von Aufwuchsk&rpern zu erhdhen. ilber einen
erstaunlich positiven Einfluf auf die Nitrifikation durch
Zugabe von geringen Mengen Braunkohlekoks berichtete Firk
{1989).

1.1.3.2 DENITRIFIKATIOHN

Als Denitrifikation bezeichnet man die mikrobielle Reduktion
von Nitrat zu gasfSrmigen Stickstoffverbindungen (Payne
1981). Die Denitrifikanten sind fakultativ aercobe Bakterien,
die ubiquitdr vertreten sind. Sie kinnen unter Bedingungen,
bei denen nicht genligend molekularer Sauerstoff zur Verfligung
steht, die Atmungskettenphosphorylierung mit Nitrat betrei-
ben, also Nitrat statt molekularem Sauverstoff veratmen.

1.1.3.2.2 MIKROBIOLOGIE DER DEHITRIFIKANTEN

Bei der Denitrifikation wird zwischen einer chemolithotrophen
und einer organcheterotrophen Denitrifikation unterschieden
{Schlegel 1986). Bei der chemolithotrophen Denitrifikation
nutzen Bakterien anorganische Elektronendonatoren, wie Schwe-
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fel, Sulfid, Pyrit oder Ha. Diese Verbindungen werden von den
Bakterien oxidiert, wobei Ritrat als terminaler Elektronenak-
zeptor dient, also reduziert wird.

Bei der Denitrifikation im Abwasserbereich ist jedoch vor al-
lem die organcheterotrophe Denitrifikation von Bedeutung. Bei
diesem Stoffwechselvorgang dienen als Elektronendonatoren und
als Kohlenstoffguelle organische Verbindungen, die zur Ener-
giegewinnung oxidiert werden, wobei die Elektronen auf Nitrat
als terminalen Elektronenakzeptor libertragen werden (Wilderer
1988},

Bei der vollsténdigen Denitrifikation werden die Oxidations-
stufen NOx—, NO=—, NO, N20 bis zum N. durchlaufen. Nach heu-~
tiger Vorstellung ist der zentrale Stoffwechselschritt die
Reduktion des Nitrats zu Nitrit, der durch die Nitratreduk-
tase katalysiert wird {(Delwiche 1981). Dabei wird ein Elek-
tron vom Elektronendonator auf Nitrat iibertragen. Den nidch-
sten Schritt, die Reduktion des Nitrits zu Stickstoffmono-
oxid, katalysiert die Nitritreduktase. Die NO~Reduktase redu-
ziert das NO weiter zu Nz20, welches von der Nz0O-Reduktase zum
Endprodukt der Denitrifikation, dem Ns reduziert wird
{Schlegel 1986).

Da nicht alle Denitrifikanten die genannten Enzyme syntheti-
sieren kénnen oder aber diese Enzyme nicht immer induziert
sind, besteht die Miglichkeit, daf die oben genannten Pro-
dukte als Endprodukte freigesetzt werden (Schlegel 1986).

Moore und Schroeder (1970) stellten fest, daf Nitrat schnel-
ier reduziert wird als Nitrit, wodurch NHitrit akkumulieren
kann. Nitrit wiederum kann die Denitrifikation (Shimizu et
al. 1978) hemmen, was Williams et al. {1978) bei Reinkulturen
von Pseudomonas aeruginosa und Paracoccus denitrificans nach-

weisen konnte.

Eindeutig ist, daf H20 als Zwischenprodukt bei der Denitrifi-
kation auftritt (Payne und Balderstone 1878); cob dies auch
fiir NO zutrifft, ist noch nicht eindeutig gekl&drt und Gegen-

stand laufender Forschungsarbeiten.
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Die denitrifizierenden Bakterien bilden eine uneinheitliche
Gruppe aus fast allen Gattungen der aercben Bakterien (Ritter
1%88). Die Wachstumsraten mit Nitrat als terminalem Elektro-
nenakzeptor sind je nach Organismus unterschiedlich und mit
denen unter aseroben Bedingungen zu vergleichen. Der Energie-
gewinn ist bei der Elektroneniibertragung auf Nitrat etwa um
30 % geringer als bei der auf molekularen Sauerstoff.

Die Denitrifikationsrate wird im wesentlichen von der Tempe-
ratar, dem pH-Wert, der Sauverstoffkonzentration und der Kon-
zentration und Verfiigbarkeit des Elektronendonators beein-
filupt (Raff 1988).

Als Temperaturoptimum fiir die Denitrifikation werden Werte
zwischen 35 und 40 °C angegeben. Als unterste Grenze wird

0 °C angegeben. Bei Temperaturen unter 5 °C werden nur noch
geringe Denitrifikationsraten erreicht.

Als pH-Optimum kann man filr die Gesamtheit der Denitrifikan-
ten kaum einen verbindlichen Wert angeben. Je nach Bakterien-
art liegt das Optimum zwischen pH 6,3 und 8, wobei man im Be-
reich zwischen pH 5,8-9,2 eine Denitrifikation nachweisen
konnte (Painter 1970).

Einen besonderen Einfluf hat der pH-Wert bei der Denitrifika-
tion auf das jeweilige Endprodukt. Delwiche (1956) stellite
fest, daf bei einem pH-Wert wvon iiber 7,3 vorwiegend N. gebil-
det wird und bei pH-Werten unter 7,3 meist nur N.0 als End-
produkt der Denitrifikation nachzuweisen ist.

iiber den Einfluf der Sauerstoffkonzentration auf die Denitri-
fikation werden sehr unterschiedliche Angaben gemacht.

Von Christensen und Harremoes (1977) wurde becbachtet, dap
bei Biofilmen eine Gel&stsauverstoffkonzentration von > 2 mg/l
die Denitrifikation hemmt. Bel frei suspendierten Bakterien
trat die hemmende Wirkung schon bei Konzentrationen > 0,5 mg
0=/1 auf. Misra und Mitarbeiter (1974) stellten fest, daf die
Denitrifikationsrate durch Sauverstoff bei niedrigen Tempera-
turen stérker gehemmt wird als bei hohen Temperaturen. Es
gcheint, als sei der Einfluf des Sauverstoffs auf die Denitri-
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fikation ganz wesentlich von den iibrigen Milieubedingungen

abhdngiqg.

Einen grofen Einfluf auf die Denitrifikationsrate hat die
Konzentration und Verfiigharkeit des Elektronendonators.

Fiir die Denitrifikation bei der Abwasserreinigung ist vor ale
lem der Unterschied zwischen einer Denitrifikation mit endo-
genen und externen Elektronendonatoren von Interesse. Bei

20 °C und einer Denitrifikation mit endogener Energiequelle
wurden Umsatzraten von 0,4-1,3 g NOs-N/kg oTS<h gemessen
(Henze und Harremoes 1878; Wuhrmann 1964; Schlegel und Te
Heesen 1378; Ermel 1983; Christensen und Harremoes 1977).

Christensen und Mitarbeiter (1978) ermittelten beim Einsatgz
verschiedener Elektronendonatoren folgende Denitrifikations-

ratens

bei endogenem Elektronendonator und 20 °¢
~ 0,4 mg NOz-N/g TSeh

bei Rohabwasser als Elektronendonator und 20 °C
- 3,0 mg NOs~N/g TS+h

bei Methanol als Elektronendonator und 20 °¢
- 10 mg NOs-N/g TSeh

Zur Beschreibung der Stoffumsatzgeschwindigkeit von Denitri-
fikanten, bezogen auf die Nitratkonzentration, ist man bei
niedrigen Konzentrationen lange von einer Reaktion erster
Ordnung ausgegangen und nahm fiir h8here NOs-Konzentrationen
eine Reaktion nullter Ordnung an.

Es konnte jedoch gezeigt werden, dap sich die Denitrifikati-
onsrate in Abh#ngigkeit von der NOs-Kongzentration am besten
mit der Michaelis-Menten Kinetik beschreiben ldpt, wobei der
Es-Wert mit < 0,5 mg NO3-N/l sehr niedrig ist (Bousman et al.
1974; Button 1985).
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1.1.3.2.2 DENITRIFIKATION IN KLARANLAGEN

Wie oben bereits erwdhnt, ist die Denitrifikation in Klédran-
lagen weitgehend von der Konzentration und Verfiigbarkeit der
Elektronendonatoren abhingig. Der Stickstoff gelangt aller-
dings als Ammonium in die Kldranlage, muf also zuerst nitri-
fiziert, also oxidiert werden, bevor das Nitrat oder Nitrit
denitrifiziert werden kann. Bei der aercben Nitrifikation
werden jedoch von den heterotrophen Mikroorganismen die Elek-
tronendonatoren, die man zur Denitrifikation bendtigen wirde,
mikrobiell oxidiert. Bei nachfolgender Denitrifikation wiirde
also ein Reduktionsmitteldefizit vorliegen.

Man hat in den letzten Jahren die verschiedensten Verfahrens-
varianten entwickelt und erprobt, um durch hydraulische Mafi—
nahmen oder Zugabe von Reduktionsmitteln dennoch eine Deni-
trifikation in Xldranlagen zu ermdglichen. Von der Emde
(1987) hat diese verschiedenen Verfahren vorgestellt und dis-
kutiert.

Zu den Verfahren, die zur Zeit am hdufigsten eingesetzt wer-
den, zihlen: die simultane, die nachgeschaltete und die vor-
geschaltete Nitrifikation/Denitrifikation.

Bei der simultanen Nitrifikation/Denitrifikation werden in
einem Reaktionsraum aerobe (Nitrifikations-) und anaerobe
(Denitrifikations-} Zonen eingerichtet. Der Belebungsbecken~
inhalt wird durchmischt und gelangt somit in die unterschied-
lichen Zonen. Bei diesem Verfahren ist mit einer Denitrifika-
tionsleistung von 0,4 ¢ NOs-N/kg oTS-h zu rechnen {Henze und
Harremoes 1978). Von der Emde (1987) weist aber darauf hin,
daf bei diesem Verfahren oft Bl&hschlamm entstehen kann.

Bei der nachgeschalteten Denitrifikstion wird dem Belebungs-
becken ein unbeliiftetes Becken nachgeschaltet, in dem die De-
nitrifikation mit der gleichen Geschwindigkeit erfolgt wie
bei der simultanen Nitrifikation/Denitrifikation. Durch den
Einsatz von externem Reduktionspotential 18Bt sich die Lei-
stung dieses Verfahrens steigern, was aber einen grofen Be-
triebskostenaufwand bedeutet.

Die vorgeschaltete Denitrifikation nutzt als Reduktionspoten-
tial die oxidierbaren Abwassserinhaltsstoffe des Rohabwas-
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sers. Bei diesem Verfahren wird ein Teil des nitrifizierten
Wasser-Belebtschlammgemisches in ein, dem Belebungsbecken
vorgeschaltetes durchmischtes Denitrifikationsbecken gelei-
tet, in dem Nitrat reduziert wird. Bei diesem Verfahren hdngt
die Denitrifikationsleistung von der Riickfiihrrate ab. Es kén-
nen Denitrifikationsleistungen von 70 % erreicht werden (von
der Emde 1987).

Auf einem Fortbildungsseminar in Braunschweig forderte Kayser
{1987), man miisse ein Verfahren entwickeln, bei dem durch die
Zugabe des Abwassers wihrend der Denitrifikationsphase das
gesamte Reduktionspotential des Rohabwassers zur Denitrifika-
tion genutzt wird und eine vollstdndige Denitrifikation mbg-
lich ist. 2u diesem Zeitpunkt lag dem deutschen Patentamt be-
reits die Anmeldung des Verfahrens vor, das dieser Forderung
nachkommt. Die Entwicklung dieses Verfahrens und die Be-
schreibung seiner Leistungsf@higkeit war Gegenstand dieser
Arbeit.

1.1.4 PHOSPHAT-ELIMINATIONR

Wie in der Einleitung erwihnt, gehSrt die Fdllung von Phos-
phat mit Ralk, Eisen- oder Aluminiumsalzen zum Stand der
Technik (Handbuch der Abwassertechnik).

Eine vielversprechende Alternative ist die biologische Phos-
phatelimination, die vor allem durch grundlegende Arbeiten
aus Sfidafrika und den USA bekannt ist (Heymann 188%; Winter
1989; Bordacs und Chiesa 1989)

Bei den bioclogischen Verfahren wird die Fdhigkeit einiger
Bakterien ausgenutzt, tberdurchschnittlich viel Phosphat auf-
zunehmen und unter anderen Milieubedingungen wieder abzuge-
ben. Unter oxischen Bedingungen wird von diesen Bakterien
ortho~Phosphat aufgenommen und als Polyphosphat in der Zelle
gespeichert. Unter anaeroben Bedingungen nutzen diese Bakte-
rien die durch eine Abgabe von ortho-Phosphat freiwerdende
Energie, um im Abwasser vorliegende Substrate (vorwiegend
niedermolekulare organische S&duren) aufzunehmen und in Spei-
cherstoffe, besonders in Poly-B-hydroxybuttersdure umzuwane-
deln. Bei einem stdndigen Wechsel von Phosphataufnahme und
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-abgabe nehmen die Bakterien mehr Phosphat auf, als sie ei-
gentlich benStigen luxury uptake}.

Erst bei einem sténdigen Milieuwechsel des Belebtschlammes
von aercbhb nach anaerob, wobel unter anaercben Bedingungen
niedermolekulare Fettsduren vorhanden sein miigssen, kommt es
zu einer Anreicherung von Mikroorganismen im Belebtschawmm,
die Phosphat iiber ihren physiologischen Bedarf hinaus spei-~
chern kdnnen. Bei der technischen Realisierung der bioclogi-
schen P-Elimination unterscheidet man zwischen dem Haupt- und
dem Nebenstromverfahren (Bischofsberger 1988).

Im wesentlichen findet beim Hauptstromverfahren die Entnahme
des Phosphats aus dem System iiber die Uberschufschlamment-
nahme statt.

Verschiedene Verfahrensvarianten der bioclogischen P-Elimina-
tion nach dem Hauptstromverfahren wurden von Bischofsberger
{1988) dargestellt.

Um nennenswerte Mengen von gespeichertem Phosphat mit dem
berschufschlamm entnehmen zu kénnen, mup viel Uber-
schufschlamm produziert werden. Dies ist nur méglich, wenn
man eine hohe Schlammbelastung einhd&lt. Eine hohe Belastung
steht aber im Konflikt mit der Forderung nach einer vollstén-
digen HNitrifiksastion, die nur bei geringer Schlammbelastung

erzielt werden kann.

Levin (1979} entwickelte ein Verfahren, bei dem die Phos-
phatentnahme von der {berschufschlammentnahme entkoppelt
wird. Bei dieser ales Nebenstromverfahren bezeichneten Technik
wird ein Teil des Riickfiihrschlammes in ein geriihrtes anaero-
bes P-Riicklésebecken geleitet, in dem durch die Zugabe von
Rohabwasser die fiir eine P~RiicklSsung notwendigen ocrganischen
S8uren bereitgestellt werden. Der Rilckfiihrschlamm muf durch
eine vollstédndige Denitrifikation in der Belebung nitratfreil
sein, da Nitrat die Phosphat-Riickldsung behindert (Rensink et
al. 1889).

Nachdem die Bakterien das Phosphat als ortho-Phosphat in das
Medium abgegeben haben, sedimentiert der phosphatarme Schlamm
und wird so von dem phosphatreichen Uberstand getrennt. Das
Phosphat kann dann durch Fdllung mit Kalk oder Calcit
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(Donnert 1988} aus dem Uberstand entfernt werden, wobei wie-
derverwertbares Kalziumphosphat anf&llt. Der phosphatarme
Schlamm mit seiner FHhigkeit der Phosphataufnahme wird erneut
in das beliiftete Belebungsbecken zurilickgefiihrt.

1.1.5 ZIEL DER ARBEIT

- Ein Schwerpunkt der vorliegenden Arbeit war zundchst die
Mdglichkeiten der diskontinuierlichen Abwasserzugabe
{(intermittent feeding) zur Verhinderung von Bl&hschlamm zu
untersuchen und die Betriebsergebnisse mit denen von konti-
nuierlich betriebenen Laborkldranlagen zu vergleichen.

- Die Ergebnisse, die mit Modellbelebtschlammanliagen bei dis-
kontinuierlicher Abwasserzugabe gemessen wurden, sollten
unter praxisnahen Bedingungen iliberpriift werden.

- Bin weiteres Ziel der Arbeit war die Optimierung der Stick-
stoffelimination bei der intermittierenden Abwasserzugabe.

-~ Bei verschiedenen Abwasserzusammensetzungen sollten die
Stickstoff~Umsatzraten ermittelt und die eventuell auf-
tretenden 2Zwischenprodukte gualitativ und guantitativ

analysiert werden.
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2 MATERIAL UND METHODEN

Wenn nicht anders erwihnt, wurde nach den Methoden des
Deutschen Einheitsverfahrens (DEV) 1989 gearbeitet. Die
Genauigkeit der Analysen wurde an Standards iiberpriift.

2.1 CHEMISCHE ANALYSEM
2.1.1 BESTIMKHUNG DES CHEMISCHEN SAUERSTOFFBEDARFS ((SB)

Die auf Kliranlagen zur Bestimmung der Wasserqualitit ange-
wandte Methode der CSB-Messung wird meist mit dem Uberstand
von 2 Stunden Absetzproben angesetzt (DIN 38409, Teil S,
1980). Damit erfaft man die je Volumeneinheit vorliegenden
oxidierbaren Stoffe. Durch Filtration mit einem Membranfilter
der Porenweite 0,45 um kann man die Abgetzzeit umgehen. Da
bei dieser Filtration sowohl feinstpartikulire unbelebte
Stoffe, als auch Bakterien das Filter passieren, wurden Mem-
branfilter der Porenweite 0,2 pm eingesetzt. Flir die Messung
des CSB wurde ein Kiivettentest der Firma Macherey und Nagel
verwendet. Der Test wird fiir zweli Mefbereiche angeboten
(15-150 mg/1l und 150-1000 mg/l1).

Anwendung:

2 ml Probenvolumen wurden in eine Testkiivette pipettiert, die
mit Chromschwefelsdure, Quecksilbersulfat und Silbersulfat
befiillt war. Die Probe wurde in dieser L&sung 2 Stunden bel
148 °C inkubiert. Dabei wurden die in der Probe enthaltenen
Verbindungen oxidiert. Die Chromatkonzentrationsabnahme, die
dem Sauerstoffverbrauch Aquivalent ist, wurde photometrisch
gemessen.

zur Uberpriifung der Methode wurde gelegentlich die CSB-Be-
stimmungsmethode nach DIN 38409 H4l, 1980 eingesetzt. Die
beiden Mefmethoden stimmten mit einer Abweichung von * 5 %
fiberein.

Rach der neueren DIN-Vorschrift von 1989 ist die CSB-Konzen-
tration im Ablauf von Kldranlagen von unfiltrierten Proben zu
ermitteln. Dies wurde jedoch im Rahmen dieser Arbeit nicht
durchgefiihrt.




25

2.1.1.2 BESTIMMUNG DES BIOCHEMISCHEN SAUERSTOFFBEDARFS
(BSB)

Zur Bestimmung des BSB wurde ein Sapromat der Firma Voith
verwendet. Der Sapromat besteht aus einem durchmischten Reak-
tionsgefdf, einem Elektrolysegefif und einer Druckmefzelle,
die in einem temperierbaren Wasserbad (20 %t 0,1 °C) stehen.
Bei der Bestimmung des BSB wird eine definierte Menge Abwas-
ser (250 ml) mit 0,2 ml Belebtschlamm als Inckulum angeimpft
und in das Reaktionsgefif gegeben, welches luftdicht ver-
schlossen und mit dem Elektrclysegefdf und der Druckmefzelle
iber PVC-Schléuche verbunden ist. Im Reaktionsgefidf befindet
sich ein mit Natronkalk gefiilltes (CO:-Adsorbergefif. Wird nun
durch mikrobielle Oxidation Sauerstoff verbraucht und O
produziert, so bindet der Natronkalk das CO. aus der Gas-
phase, wodurch im gesamten Gasraum ein Unterdruck entsteht.
Der Unterdruck schaltet iiber die Druckmefzelle die Elektroly-
seeinheit ein. Der durch die Elektrolyse in schwefelsaurer
CuS04.~Lbsung an einer Platinelektrode freigesetzte Sauerstoff
kompensiert den Unterdruck und steht den Mikroorganismen zur
weiteren Veratmung des Substrats zur Verfiigung. Die Zeit der
Elektrolyse, die dquivalent der Sauerstoffproduktion ist,
wird auf einem Schreiber registriert.

2.1.2 KOHLENSTOFFBESTIMMUNG (DOC, IC, TC)

Zur Bestimmung der verschiedenen Kohlenstoffkomponenten wurde
sowohl ein "Carbon Analyser" der Firma Beckman eingesetzt,
der mit thermischem Aufschluf arbeitet, als auch mit einem
"Dohrmann Carbon Analyser® der Firma Xertex, der neben einem
thermischen Aufschluf auch die M8glichkeit einer Xohlen-
stoffoxidation im w8ssrigen Milieu durch intensive UV-Be-

strahlung bietet.

2.1.2.1 KOHLENSTOFFBESTIMMUNG IK CARBON ANALYSER DER
FIRMA BECKHANE

Die durch ein Cellulosenitrat-Filter der Porenweite G,2 pm
filtrierte Probe wurde in definierter Menge (50 ul) in eine
150 °C heipe, mit Phosphorsdure beladene RShre gespritzt, die
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mit CO» freier Luft durchstrémt wurde. Durch das Ansduern der
Probe auf pH 2 wurden Hydrogencarbonat und Carbonat in CO:
ttberfihrt und gemeinsam mit dem gelésten CO, freigesetzt. Der
Gasstrom wurde durch ein Infrarotphotometer geleitet und de-
tektiert. Der resultierende Wert war dem geldsten anorgani-
schen Kohlenstoff (IC) direkt proportional. Von der gleichen
Probe wurden ebenfalls 50 gl in eine 900 °C heife R&hre inji~
ziert. Bei dieser Temperatur wurden aufer den anorganischen
auch die organischen Kohlenstoffverbindungen oxidiert und
konnten als COz gemessen werden (TC). Subtrahiert man von
diesem Wert den geldsten anorganischen Kohlenstoff der ersten
Probe, so erhilt man den DOC-Gehalt der untersuchten Fliissig-
keit.

2.1.2.2 KOHLENSTOFFBESTIMMUNG IM CARBON ANALYSER
DER FIRMA XERTEX

Fiir die Bestimmung des DOC war es erforderlich die 0,2 um
filtrierte Probe mit konzentrierter Phosphors8ure auf pH 2
anzusduern, um den anorganischen Kohlenstoff mit COx-freier
Luft auszustrippen. Der organische Kohlenstoff in den fil-
trierten Proben wurde durch UV-Oxidation aufgeschlossen. Das
gebildete CO> wurde mit COs~freier Luft ausgetrieben und IR~
spektroskopisch gemessen., Mittels Integrator wurde die Ex-
tinktion bei den jeweiligen Proben auf den durch eine Ein-
punkteichung mit einer XKaliumhydrogenphtalatldsung ermittel-
ten Bezugswert berechnet und als mg C/l ausgedruckt. Erfah-
rungswerte zeigten jedoch, dapP es unabdingbar war auch bei
diesem Gerdt eine Eichkurve als Grundlage zur Auswertung der
Messergebnisse zu erstellen, da die Beziehung zwischen Ex-
tinktion und Kohlenstoffkonzentration nicht iiber den gesamten
MeBbereich linear war.

Der thermische Aufschluf erfolgte bei 3900 °C und wurde in
COz-freier Luft als Trigergas durchgefiihrt.
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2.1.3 BESTIMMUNG DER ANORGAMISCHEMN STICKSTOFF-
KOMPOHRENTEH
2.1.3.1 STICKSTOFFHESSUNGEN IM AUTOANALYSER

Zur Bestimmung der Ammonium-~, Nitrit- und Nitratkonzentratio-
nen der Proben wurde ein Autocanalysersystem der Firma Cenco

verwendet .

a. Ammoniumbestimmung:
Im Autoanalyser werden im wissrigen Milieu durch Substituti-

onsreaktionen untexr Einwirkung von Hypochloridionen aus Ammo-~
niak Chloramine gebildet. Aus diesen werden in Anwesenheit
von Nariumnitroprussid, das als Katalysator dient, im basi-
schen Milieu mit Phenol tiefblau gefdrbte Indophencle gebil-
det und bei 620 nm photometrisch detektiert (nach DIN 38406
ES5).

Der Detektionsbereich des Autcanalysers lief sich variieren.
Fiir die von mir durchgefiihrten Versuche war ein Bereich von

0-10 mg WH.-N gesignet.

b, Nitritbestimmung

Im Autoanalyser wird Nitrit durch eine Diazoverbindung mit
Sulfanilamid im sauren Milieu, die mit N-1 Naphtvlendiamin-
dihydrochlorid eine rotviclette Farbe ergibt, bestimmt. Diese
Férbung wird bei 540 nm photometrisch detektiert. Die Auswer-

tung erfolgt anhand einer Eichkurve. Bei meinen Versuchen

konnte in einem Bereich gzwischen 0(-0,5 mg NOz-N gemessen wer-
den. Wesentliche Beachtung bei der Bestimmung der Nitritkon-
zentration erforderte die Probennahme und deren Aufbereitung.

¢, Nitratbestimmung

Bei der Nitratbestimmung im Autcanalyser wird Nitrat im alka-
lischen Milieu mit Hydrazinsulfat zu Nitrit reduziert. Das
Nitrit wird dann wie unter b. beschrieben analysiert. Fiir die
Messungen wurde der Autcanalyser so eingestellt, dap RNO:-R
Konzentrationen gzwischen 0 und 10 mg/l gemessen werden konn-

ten.
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2.1.3.2 BESTIMMUNG DER ANORGANISCHEN STICKSTOFF-
VERBINDUNGEN MIT KUVETTENTESTS

Bei der Bestimmung von NH.*, NOz~- und NOs:—- wurde in einigen
Fdllen eine Schnellmethode der Firma Macherey und Nagel ver~
wendet. Diese Methode wurde gewdhlt, wenn durch die Proben-
nahme auf Kldranlagen eine Probenkonservierung nicht mdglich
war. Ein Vergleich der Mefergebnisse mit den Analysewerten,
die im Autcanalyser gemessen wurden, zeigte eine Abweichung

von £ 5 %.

a. Ammoniumbestimmung

Die Ammoniumkonzentration wird beim Rundkiivettentest der
Firma Macherey und Nagel photometrisch iiber Indophenol be-
stimmt. Die Methode entspricht der Vorschrift der Deutschen
Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersu-
chung, DIN 38406 E5, (1989).

b. Hitritbestimmung

Die Wasserprobe wird mit Sulfonilamid und N-{l-Naphtyl)-ethy-
lendiamin vermischt, was einen spezifischen Farbkomplex mit
Nitrit bildet. Dieser Farbkomplex wird photometrisch detek-
tiert. Diese Methode wird in den Deutschen Einheitsverfahren
fir Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchungen beschrieben,
DIN 38405 D10, 1888%.

c. Nitratbestimmung

Bei der Nitratbestimmung wird die Wasserprobe mit 2,6-Dime~
thylphenol in ein Schwefelsiure-Phophorsduregemisch gegeben.
Dabei bildet sich ein spezifischer Farbkomplex, dessen Ex-
tinktion photometrisch gemessen werden kann. Da Nitrit diese
Bestimmungsmethode stdrt, gibt man Amidoschwefelsdure in die
nitrithaltige Probe und wartet eine Reaktionszeit von 10 HMi-
nuten ab. Danach behandelt man die Probe wie ocben beschrie-
ben. Eine Beschreibung der Methode findet sich in den Deut-
gschen Einheitsverfahren fir Wasser-, Abwasser- und Schlammun-
tersuchungen, DIN 38405 D9, 198%9.
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2.1.3.3 BESTIMMUNG DES KJELDAHBLSTICKSTOFFS

Der Kjeldahlstickstoff in den Abwasserproben wurde in einem
Blichi-Stickstoffbestimmungssystem nach Wieninger gemif DEV
{198%) bestimmt.
Der Probenaufschluf wurde mit 95-97 % stickstoffreier Schwe-
felsdure (Merck 731} unter Zugabe eines Katalysatorgemisches
aus Selen (Kjeldahltablette, Merck 10958) durchgefiihrt,
Die Probe wurde in der Schwefels8ure unter Zugabe der
Kjeldahltablette gekocht, wobei anndhernd alle in der Probe
enthaltenen organischen Stickstoffverbindungen zur niedrig-
sten Oxidationsstufe, dem NHq* reduziert werden. Problema-
tisch bei dieser Reduktion ist, dap die Oxidationsstufen +1
und 0 durchlaufen werden, wobei es zur Bildung von gasfSrmi-
gem N» und NO und somit 2zu Stickstoffverlusten kommen kann.
Diese Verluste sind jedoch vernachlissigbar klein. Nitrit
kann durch die Bestimmung nach Kjeldahl nicht nachgewiesen
werden, da es bei pH 2 in salpetrige S#ure iibergeht, die zum
einen sehr instabil ist, und zum anderen mit Aminogruppen der
o~-Aminosduren und mit sauver amidartig gebundenen Aminogruppen
reagiert, wobei elementarer Stickstoff entsteht (Wagner _
1968). Nitrat liegt bei dem niedrigen pH-Wert im Aufschlufge-
rdt weitgehend als fliichtige Salpetersdure vor, die iiber die
Abluft entweicht und bei der Messung nicht erfaft wird.
Nach dem Aufschluf wurde eine Ammonium-Destillation mit 32 %
stickstofffreier Natronlauge (Merck 5580) durchgefiihrt. Das
im Aqua tridest. (SHurevorlage) aufgefangene Ammonium wurde
titrimetrisch bestimmt.
Die gesammte Apparatur bestand aus:

einem Aufschlufgerdt (Fa. Blichi) 430

einer Destillationseinheit (¥a. Blichi) 325

einem Dosimaten (Fa. Metrom Herisau) E 565

einem Titrator (Fa. Metrom Herisau) E 535

einer pH Elektrode (Fa. Orion research) Mod. 81-04
Zur Bestimmung des organischen Stickstoffs wurde vom
Kjeldahlstickstoff der unfiltrierten Probe der Ammoniumgehalt
der filtrierten Probe, die mit Hilfe des Autcanalyzers ermit-
telt wurde, subtrahiert. Der geldste organische Stickstoff
ergibt sich aus der Menge an Kijeldahlstickstoff der filtrier-
ten Probe abziiglich des Ammoniumstickstoffs. Die Differenz
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zwischen organischem Stickstoff und geldstem organischem
Stickstoff ergibt die Menge an partikulédrem organischem
Stickstoff (DEV 1589).

2.1.3.5 HN-ABALYSE IH GASCHROMATOGRAPHEN (GC)

Die analytische Bestimmung von Nz20 erfoclgte mittels Gaschro-
matographie nach Bergersen (1380).

Um die im Wasser geldsten Gase gaschromatographisch bestimmen
zu k&nnen, wurde dem GC eine Entgasungsapparatur nach
Barrenstein et al. (1983) vorgeschaltet. Nach dem Ausstrippen
der Gase wurden diese in einer Vorsdule mit Flissigstickstoff
ausgefroren. Durch eine Erwdrmung der Vorsdule wird eine
pfropfenférmige Aufgabe auf die Sdule erreicht. Die MefBdauer
zur Analyse einer Probe betrdgt ca. 10 Minuten.

Die Entgasungsanlage war wie folgt aufgebaut:

Material: VahA~Edelstahl

Volumen der Entgasungszelle: 8 ml

Temperatur der Aufwdrmzelle: 40 °C

(Temperaturreglung liber ein Kontaktthermometer)
FProbenvolumen: 5 ml

Trockenrohr: Glas Lénge: 12 cm

Trockenmittel: Magnesiumperchlorat

Die Vorsdule zum Ausfrieren des Gases, die als U-Schleife
auvggebildet war, hatte folgenden Aufbau:

Material: Vab-Bdelstahl
Linge: 20 cm
Durchmegser: 1/8 inch

Fiillung: Glasperlen 45-60 mesh

Einfrieren mit Flissigstickstoff (-196 “"C}: 4 Minuten
Auvtauven mit heifem Wasser {80 “C): 1 Minute

Zur Bestimmung von N20 und N. wurde ein Gaschromatograph (Mo-
dell 5750 G der Firma Hewlett Packard) mit WHrmeleitfdhig-
keitsdetektor (WLD) eingesetzt. Zur Aufzeichnung wurde ein
Integrator der Firma Hitachi, Mocdell D-2000 eingesetzt.

Die Detektion erfolgte iilber einen WirmeleitfiZhigkeitsdetektor
(WLD), der sdmtliche Gase erfaft, die eine andere Wiarmeleit-
fdhigkeit als das Tragergas (Helium 5.6, Fa. Linde) haben.
Durch die Trennung von (COz, N20 und NO (Ausfrieren in der
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Vorsdule) konnte man in der Hauptsdule Nz0 und NO messen.
Die Hauptsidule hatte folgenden Aufbau:

1 Mefisdule, 1 Bezugssidule

Material : Vsh-Edelstahl

Saulenmaterial: Porapak Q 100~120 mesh (Fa. Milipore
Waters Chromatography Division)

Linge: 2,5 m

Durchmesser: 1/8 inch

Tragergasstrimmung: 14 ml/Min

Filamentstrom: 150 mA

Bei der Messung von N» ist eine Auftrennung zwischen N. und
RO notwendig. Dazu wurde eine Molekularsieb der Firma Linde
verwendet.

Die Trennsdule hatte folgenden Aufbau:

Material: ViA~Edelstahl
S8ulenmaterial: Molekularsieb 5A Fa. Linde
Linge: 1,8 m

Durchmesser: 1/4 inch

Temperatur: 135 =C

Trégergasstrom: 14 ml/Min

Filamentstrom: 150 mA

Neben den Flissigkeitsproben (V = 5 ml) wurden auch Gasproben
(V= 0,5 ml) mit gasdichten Spritzen direkt in den Gasport
des GC's injiziert. Die Detektion erfolgte wie oben fiir die
Fliissigproben beschrieben.

Die Nachweisgrenzen fiir die einzelnen Substanzen waren:

- fiir Na0: 0,06 mg N20-N/1
-~ fiir NO: 0,015 mg NO-N/1
-~ fir Na: 0,25 mg N/l

2.1.3.6 PROBENNAHME FUR GASCHROMATOGRAPHISCHE MESSUNGEN

Proben aus der Fliissigphase von Belebtschlammanlagen wurden
in Rulturrdhrchen (V = 20 ml), die mit einem Septum ver-
schlossen werden konnten, gefiillt. Die R8hrchen wurden vorher
mit COz gespllt, um eine Kontamination mit Luft zu vermeiden.
Vor und nach der Probennahme wurden die RShrchen in einem
Eisbad gekiihlt. Unmittelbar nach der Probennahme wurden die
Feststoffe von der Fliissigkeit durch Zentrifugation {Zentri-
fuge Fa. Ecco, Typ E II 11) abgetrennt. Aus dem {berstand
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wurde eine Probe von ca. 12 ml mit einer Glasspritze geszogen.
Die Glasspritze war zuvor mit Helium gespiilt worden. Ebenso
wurde das aus dem RShrchen entnommene Volumen durch Helium
ersetzt, um eine Kontamination der Probe mit anderen Gasen zu
vermeiden. Die Spitze der Glasspritze wurde mit einem Septum
verschlossen und bis zur Analyse gekiihlt (4 °C) aufbewahrt.
Die Probennahme von Gasproben wurden mit verschiedenen Probe-
gefidfen durchgefithrt. Zum einen wurde ein Gassammelbehdlter
(Aluminiumsack mit 5 1 Volumen, Fa. Chrompack), der mit einer
Einfiill8ffnung und einem Septum versehen war, zur Probennahme
von Sammelmischproben eingesetzt, zum anderen wurden ver-
schiedene Gassammelgefdfe aus Glas {Gasmduse) mit 50, 150 und
300 ml Volumen zur Probennahme von Stichproben verwendet.

Vor der Beprobung der Laborkldranlagen (Abb. 6) wurde das in
der Fliissigphase geltste Nz durch zwei- bzw. vierstiindiges
Begasen mit Helium ausgetrieben.

Die Probennahme zur Erstellung der Stickstoffbilanz einer La-
borkldranlage (s. 2.4.2) erfolgte wihrend zwei aufeinander-
folgender Dosier-Zyklen von je 60 Min Dauer.

In der ersten Stunde wurde mittels eines, vorher auf Dichtig-
keit iiberpriften Aluminiumsackes eine Gasstundenmischprobe
der Abluft gewonnen.

Der mit einem Dreiweghahn versehene Aluminiumsack wurde hine
ter einem Eisbad an das Abluftsystem der Anlage angeschlos-
gen. Die Probennahme aus dem Aluminiumsack zur Injektion in
den GC erfolgte iiber ein vor dem Dreiweghahn gelegenes Sep-
tum. Durch eine kontrollierte Befiillung des Aluminiumsackes
mittels einer Schlauchpumpe wurde die Entnahme einer repra-
sentativen Mischprobe sichergestellt.

im darauffolgenden 2Zyklus wurden die Autoanalyser-, Kjeldahl-
und Trockensubstanzproben gezogen.

Zur Bestimmung der Nz-Frachtganglinien wurden die Gasproben
direkt aus der Abluftleitung hinter dem Eisbad gezogen (s.
abb. 6 und 7). Dazu wurden Gassammelgefdfie aus Glas (Gas-
miuse) verwendet. Diese Gasmiduse wurden vor Gebrauch mit He-
1ium mehrfach gespiilt und gefiillt.

pie Eichung des GC erfolgte mit Nz0 fiir medizinische Zwecke,
Fa. Linde und mit Nz, 4.8 Fa. Linde. Eichungen wurden sowohl
bei der Porapak (Q-SHule, als auch bei der Molekularsiebsiule
einmal tdglich durchgefithrt. Da die Eichgeraden im erwarteten
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Konzentrationsbereich linear waren, wurden Einpunkteichungen

durchgefiihrt.
2.1.3.7 ACETYLEH - BLOCKADETECHNIK

Einen direkten Nachweis der Denitrifikation kann man durch
die Rlockierung der vollstdndigen Nitratreduktion mit Acety-
len erbringen (Yoshinari und Knowles 1576). Acetylen hemmt
spezifisch den letzten Reduktionsschritt vom N0 zum N; aller
bisher untersuchten Denitrifikanten ohne die Denitrifikati-
onsrate signifikant zu beeinflussen (Payne 1981). Das ent-
standene Lachgas (N20) ist gaschromatographisch gut erfafbar.
In vitro erfolgt die Umwandlung von HNitrat zu Lachgas bei 1 %
(v/v) Acetylen stSchiometrisch (Yoshinari et al. 1977).

Von Payne (1981} wurde nachgewiesen, dap die Hemmung der Nz0O-
Reduktion durch Acetylen reversibel ist, die Ammoniumoxida-
tion bel der Nitrifikation wird jedoch durch die Zugabe irre-
versibel gehemmt (Haynes 1978).

Diese toxische Wirkung von Acetylen war fir die im Ergebnis-
teil beschriebenen Versuche von grofem Nachteil.

Bei der Acetylen~Blockadetechnik wird Acetylen in den Deni-
trifikationsreaktor dosiert. Da nun eine Blockade der N.0O-Re-
duktase erfolgt und folglich N.0 statt N: als terminales Re-
duktionsprodukt entsteht, 1&ft sich nun durch gaschromatogra-
phische Untersuchung die Denitrifikationsrate bestimmen. Be-
sonders giinstig bei dieser Methode ist der Umstand, dafi N0
eine wesentlich hthere L&slichkeit (1,2 g/1 bei 20 °C) als Na
(0,019 g/1 bei 20 *C) hat. 8o l&dpt sich die Nz20-Produktion
aus Fliissigproben ermitteln, was 2zu einer wesentlichen Er-
leichterung der Arbeit fihrt.

Acetylen
HNOs™ «>» NOz>~ -> HO -> NzO e ff a2 Na

Acetylen
2 KOs~ + 2 (CHz0) + 2 H*  =w—oemee > 2 CO=z + N20 + 3 H20
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2.1.4 ACETATBESTIMMUNG

Acetat wurde guantitativ mit Hilfe der Isotachophorese (Fa.
LXB, Tachophor) analysiert.

Prinzip: Bei der Isotachophorese findet der Ionentrennprozef,
im Unterschied zur Elektrophorese, in einem diskontinuierli-
chen Elektrolytsystem mit zwei verschiedenen Elektrolyten
statt. Der eine Elektrolyt (Leitelektrolyt) enthilt ein Ion
mit héherer Mobilitdt als die zu trennenden Ionen der Probe,
der andere (Endelektrolyt) ein Ion mit niedrigerer Mobilitdt.
Das Probengemisch wird in die Grenzfldche zwischen den Elek-
trolyten indjiziert. Nach Anlegen einer Spannung ordnen sich
die Ionen entsprechend ihrer HMobilitdt. In kurzer Zeit ist
das Probengemisch v8llig aufgetrennt in verschiedene Zonen,
die jeweils nur Ionen gleicher Mobilitdt enthalten. Die ein-
zelnen Zonen halten direkten Xontakt zu ihren Nachbarzonen
und wandern in einem “"Ionenzug” mit gleicher Geschwindigkeit.
Die Lédngen der einzelnen Zonen sind ein Map fir die einge-
spritzten Mengen der einzelnen Ionen.

Die beiden Elektrolyte fiir die Acetatbestimmung setzen sich
ZuSammen aus:

Leitelektrolyt (250 ml): 257,6 mg Glycyl-Glycin (Fluka
puriss. CHR)
500 mg Triton (Merck, fiir Gas-
chromatographie)
75 ml 1 %ige wissrige Ldsung von
Hydrozypropylmethylcellu-
lose {(HPMC)
1,75 ml 1 N HCL
Das Glycyl-Glycin-Gemisch gab dem Elektrolyten die bendtigten
Puffereigenschaften (pH 2,9), Triton sollte als Detergenz
Bakterienwachstum verhindern. HPMC verhinderte die Elektro-
endoosmose zwischen Rachbarzonen. Cl- war in diesem System
das Ion mit der gr&ften Mobilitdt.
Endelekrolyt (250 ml): 0,175 ml 100 %iger n-Hexansdure
{Merck, fir biochemische Zwecke)
Das Hexansdureion stellte das Ion mit der geringsten Mobili-
tdt dar. Die eingesetzte Kapillare hatte eine Linge von 23
cm, die Stromstdrke zum Zeitpunkt der Detektion betrug 50 pA.
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Acetat konnte mit einem Leitf&higkeitsdetektor gualitativ und
quantitativ bestimmt werden. Die Eichung des Mefisystems er-
folgte mit verschiedenen Acetatkonzentrationen (0-10 mmol/1l).
Das Detektionslimit betrug 0,1 mmol/l, der Meffehler * 5 %,

2.1.5 PHOSPHATBESTIHMUNG

Zur Charakterisierung des C:N:P-Verh&dltnisses im Abwasser
wurden ortho~Phosgphat-Bestimmungen mit einem Dr. Lange-Kiivet-
tentest durchgefihrt. Dabei bilden Phosphationen mit einem
Vanadium-Molybdat-Reagenz eine Gelbfidrbung, die man photome-
trisch messen kann. Die Fehlergrenze im Mefbereich von 5-100

mg PO.*— liegt bei ca. 3 %.

2.2 GRAVIMETRISCHE MESSUMNGEN
2.2.1 TROCKENSUBSTANZ UND GLUHVERLUST

Um den Trockensubstanzgehalt in den Belebungsbecken konstant
zu halten, wurden tiglich Proben (50 ml) durch ein
aschefreies Rundfilterpapier (der Firma Schleicher & Schiill,
Sorte 589/3) filtriert. Das Verfahren nach DEV (1989), das
zur Bestimmung der abfiltrierbaren Stoffe nach der Filtration
eine gzweistiindige Trockenzeit bei 104 °C vorsieht, war bei
stark schleimigen Belebtschldmmen ({(Blihschlamm) nicht durch-
fihrbar. Aus diesem Grunde wurden in Anlehnung an Versuche
von Bode (1984) die Filter 60 Min in einem Mikrowellenherd
(Fa. Phillips, Modell 5100, Leistung 600 Watt) bei 120 Sekun-
den Heiz~ und Abklihl-Intervallen getrocknet. Das Trockenge-
wicht des Belebtschlammes ergibt sich aus der Gewichtsdiffe~
renz des Filters mit und ohne Belebtschlamm.

Zur Bestimmung des Glithriickstands wurde nun der getrocknete
Belebtschlamm mit dem aschefreien Filter bei 550 *C im Muf-
felofen fir 2 Stunden verascht (nach DEV 1%89). Aus der Ge-
wichtsdifferenz zwischen dem Trocken- und Aschegewicht des
Belebtschlammes ergibt sich der organische Trockensubstanzge-~
halt des Belebtschlammes.
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2.2.2 SCHLAMHVOLUMENINDEX (SVI)

Der SVI ist ein wichtiger Parameter zur Eigenschaftsbeschrei-
bung des Xl3rschlammes. Er zeligt an, welches Volumen die
Gramm Trockensubstanz entsprechende Biomasse-Menge im Nach-
klérbecken nach 30 Minuten Absetzzeit einnimmt. Mit zunehmen-~
dem SVI korreliert in der Regel ein verstidrktes Wachstum fa-
denfdrmiger Organismen im Belebtschlamm (Storm 1984) und da-
mit ein schlechtes Biomasseriickhalteverm@gen. Aus diesem
Grund gehért die Bestimmung des SVI zum Routineprogramm sdmt-
licher technischer Kldranlagen. Der SVIae- errechnet sich aus
dem Quotienten des abgesetzten Schlammvolumens nach 30 Minu-
ten Absetzzeit und der Trockensubstanz pro Liter der Belebt-
schlammprobe (nach DEV 1989).

SV30~ (ml - 1=-3 }
TS (g-1-%)

SVao = das Volumen der abgesetzten Stoffe nach 30 Minuten.

SVI (ml-g—-*T8) =

TS = Trockensubstanzgehalt im Belebungsbecken.

Zur Bestimmung wurden ll-Standzylinder mit Belebtschlamm ge-
fiillt und nach 30 Minuten das Volumen des abgesetzten Schlam-
mes abgelesen. lUberschritt das Absetzvolumen 250 ml, so mufite
die Probe soweit wverdiinnt werden, dap der abgesetzte Schlamm
nach 30 Minuten einen Wert zwischen 125-250 ml ergab. Die
Verdiinnung erfolgte jeweils mit Kldranlagenablauf.

2.2.3 ABSETZBARE STOFFE

Die Konzentration der absetzbaren Stoffe im Ablauf einer
Klaraniage ist der iibliche Parameter zur Bestimmung des Ge-
halts abschwimmender Biomasse aus dem Nachkl&rbecken. Neuer-
dings werden diese partikul8ren Substanzen im CSB mitbestimmt
(DEV 1989%). Diese Regelung ist als vorteilhaft anzusehen, da
lediglich die sauerstoffzehrenden und die eutrophierenden Ei-
genschaften dieser Partikel fiir den Vorfluter von Bedeutung
sind. Filr die von mir durchgefiihrten Experimente erwies es
sich jedoch in einigen Fdllen als notwendig den Gehalt an ab-
setzbaren Stoffen im Ablauf gesondert 2zu bestimmen, um einen
Vergleich der vorher gemessenen Versuchsergebnisse zu gewdhr-
leisten und um die reale Biomasseproduktion (Schlammproduk-
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tion im Sinne der Abwassertechnik) zu bestimmen.

Zur Ermittlung der absetzbaren Stoffe wird ein Liter Uber-
stand der Nachkldrung in einen Imhofftrichter gegeben und
nach zwei Stunden das Volumen der abgesetzten Substanzen in
der Trichterspitze abgelesen. Die Menge der absetzbaren
Stoffe wird in ml/l angegeben.

2.3 ELEKTROMETRISCHE MESSUNGEN
2.3.1 SAUERSTOFFGEHALY, TEMPERATUR, PH-WERT

Der gel@ste Sauerstoff und die Temperatur wurden mit einem
Gerdt der Firma Syland Scientific gemessen. Dabei wurden
sowohl Blei/Silber als auch Gold/Silber Elektroden verwendet.
Die Syland Gerdte kdnnen an der Luft geeicht werden und kom-
pensieren bei jeder Messung den Druck und die Temperatur, was
einer einfachen Handhabung dient. Mit den Sauerstoffmefgeri-
ten konnte gleichzeitig die Temperatur gemessen werden.

Die pH-Messungen erfolgten mit verschiedenen Mefgerdten, die
mit Einstabmefketten der Fa. Ingold ausgestattet waren.

Eine Reinigung und Kalibrierung der Elektroden aus den Bele-
bungsanlagen erfolgte einmal wdchentlich.

2.4 LABORVERSUCHSANLAGEN
2.4.1 KULTURROHREN

Als volldurchmischte Reaktionsgefdfie zur Ermittlung der bio-
logischen Abbaubarkeit von hochbelastetem Abwasser wurden 300
ml Kulturrthren (Groeneweg und Soeder 1978) eingesetzt. Die
Begasungsrate wurde s0 einreguliert, daf neben dem Sauer-
stoffeintrag auch eine vollstdndige, intensive Durchmischung
des ROhreninhaltes gewdhrleistet war. Zur Temperierung tauch-
ten die RulturrBhren in ein Wasserbad (20 % 0,5 °C).

Als Abwasser wurde anaerchb vorbeshandeltes Briidenkondesat, ein

Abwasser aus der Papierindustrie, verwendet.
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2.4.2 8 LITER LABORKLARAMLAGEN

Dem Grundprinzip des Belebtschlammverfahrens entsprechend,
bestanden die in den Versuchen verwendeten Laborkliranlagen
jeweils aus einem Belebungsbecken (BB) und einem Nachkldrbek-
ken {NKB). Die Behdlter (BB und KKB)} waren aus Plexiglas ge-
fertigt. Die Bl-Laborkldranlagen besaflen einen méglichst ein-
fachen Aufbau, entsprechend dem in vielen Abwasserlaboren Ub-
lichen und wurden fiir einfachere Versuche eingesetzt. Fir an-
spruchsvolilere Untersuchungen entwickelten wir die 24]l-Labor-
kldranlagen {s. 2.4.3), bei denen es sich im Prinzip um Fer-
menter mit Rickfiihrung der abgesetzten Biomasse handelte,

Fir die Versuche mit Laborkl&ranlagen wurden zwel verschie-
dene Systeme verwendet. Ein System beinhaltete ein Belebungs-
becken mit Vepe=8 Liter. Das Nachklédrbecken in Form eines
Dortmundbrunnens mit einer 60° Trichterspitze fapte ein Volu-
men von Vexe=5 Liter. Das Belebungsbecken ist wie auf Abb.5
zu erkennen mit diversen Anschlufgtutzen ausgestattet, um die
notwendigen Ab- und Zuleitungen zu installieren.

Die Sauerstoffversorgung wurde iber komprimierte Aufenluft,
die feinblasig mittels eines hydrophoben Schlauches am Boden
des Belebungsbeckens verteilt wurde, gewdhrleistet. Zur
Durchmischung des Belebtschlamm-Wassergemisches wurde ein
Rithrwerk mit vertikaler Rihrachse eingesetzt. Die Absetzbek-
ken (Nachkldrbecken), die gleich den Belebungsbecken aus Ple-
xiglas gefertigt wurden, bestanden aus einem Zylinder, der im
unteren Drittel trichterfdrmig zusammenlief. Den Ablauf aus
dem Hachklirbecken bildet eine {berfallkante, die hinter ei-
ner den Schwimmschlamm zuriickhaltenden Tauchwand angebracht
war. Zur F&rderung des Substrats, des Riickfiihrschlammes, als
auch des Verdinnungswassers dienten Schlauchpumpen. Fir die
Versuche zur sukzedanen Nitrifikation/Denitrifikation wurden
verschiedene Steuerungseinheiten in das System eingebaut, die
einen konstanten Geldstsauerstoffgehalt im Belsbungsbecken,
definierte anoxische und oxische Phasen und eine diskontinu-

ierliche Abwasserzugabe ermSglichten.
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Abb. 5: Skizze einer 8 1 Modellbelebtschlammanlage.
1 Belebungsbecken 5 0z und pH Mef~ und Regelgerit
2 Nachkl#rbecken . & Zulauf
3 Zeitschaltuhren 7 Schlsmmrickfithrung

4 Beltiftunpgsschiasuch 8 Ablauf
2.4.2 24 LITER LABORKLARANLAGEN

Weiterhin wurden Versuche in grdferen Laborkldranlagen mit

24 1 Vee durchgefiihrt. Die Belebungsbecken der Anlage zur
kontinuierlichen (Abb. 6) und diskontinuierlichen (Abb. 7)
Abwasserzugabe waren aus Plexiglas gefertigt und durch Ab-
dichtung s&mtlicher Offnungen zum gasdichten Betrieb ausge-
richtet. Die Durchmischung war durch eine zentral angebrachte
Rithrwelle gewBhrleistet. Als Antriebsaggregat diente ein
Rilhrwerk mit 250 U/Min (Fa. Jahnke & Runkel). Das NachklBr-
becken war zylinderférmig und im unteren Bereich zu einem
Trichter ausgebildet. Zur Schlammr#umung wurde ein gebogener
VzA Draht, der mit einem Motor (Fa. Compakt) angetrieben
wurde, verwendet. Als Pumpen wurden bei der Modellbelebtw
schlammanlage Schlauchpumpen (Fa. Watson & Marlow) einge-
setzt. Die Fbrderung des Verdiinnungswassers wurde mit einer
Membranpumpe (Fa. Seybert & Rahier) betrieben. Zur Beliiftung
wurde komprimierte Mischluft verwendet, die mittels eines Po-
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lypropylenschlauches am Boden des Belebungsbeckens feinblasig

verteilt wurde.
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Abb. 6: Schematische Darsteliung der kentinuierlich betriebenen

Anlage zur N-Bilanzierung.

1 Belebungsbecken

2 REthrstab

3 NachklErbecken

4 Gaeflasche

5 Megnetventil

6 DurchflufmeB- und Regelgerit

7 Eisbad
8 Gaggammelrohr
9 WassersHule
10 Pumpe
11 Mefverstirker
12 Hybridrekorder
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Abb. 7: Schematische Darstellung der diskontinuierlich betrie-
benen Anlage zur N-Bilanzierung.

1-12 giehe Abb.7
13 Zeitechaltuhr
14 Vorlagebehlilter

Wahrend der Messungen wurden die Anlagen mit einem Helium-
Sauverstoffgemisch, oder in der anoxischen Phase nur mit He-
lium begast. Die Einstellung der Volumenstrime erfolgte iiber
Druckminderer in Verbindung mit Durchflufmef- und Regelgersd-
ten (Fa. Fischer & Porter). Zur Uberpriifung der Dichtigkeit
der Belebungsbecken wurde ein Steigrohr angebracht, das eine
sténdige Kontrolle des leichten Uberdrucks im Belebungsbecken
erlaubte. Da die Durchflufmessgerite nur fiir einen bestimmten
Druck geeicht sind, wurden die Anzeigeskalen auf die vorherr-
schenden Betriebsbedingungen geeicht. Die Messung und Rege-
lung der Sauverstoffkonzentration im Belebungsbecken wurde mit
einem Sauerstoff-Mef- und Regelgerdt (Fa, Syland) und Magnet-
ventilen betrieben.
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2.4.1.1 BETRIEBSDATEN DER LABORKLARANLAGEN

Die Betriebsdaten der 8-Liter-Laborkldranlagen waren bei den

jeweiligen Versuchen unterschiedlich, und werden im Ergebnis-
teil gesondert angegeben.

Die Betriebsdaten der 24-Liter-Laborkl&ranlagen sind im Fol-

genden aufgefiihrt.

diskont. kont.
Volumen des Belebungsbeckens (Ves} 24 1 24 1
Volumen des Nachklirbeckens (Vuxe) 15 1 15 1
zugefiilhrte Abwassermenge (Qzuw) 53 1/d 48 1/4
Beliiftungszeit pro Stunde 45 Min 60 Min
Ricklaufverhdltnis (Qmrs} 150 % 150 %
Sauverstoffkonzentration im BB 0~-3 mg/l 3 mg/l
pH im BB 7,58 7,3
Temperatur im BB 21 °C 21 °C
C:N-Verh8ltnis im Zulauf 100:30 100:30
Raumbelastung {Bz) 1,8 kg/m3-d 0,8 kg/m=3-d
Trockensubstanz (TS) im BB 3,5 g/l 3,0 g/i
organ. Trockensubstanz (oTS) im BB 3,25 g/l 2,79 g/l
Schlammbelastung Bxs{CSB) 0,6 kg/kgTS-d 0,3 kg/kgTs5-d
CSBE im Zulauf 0,81 g/l 0,42 g/l
Stickstoffgehalt im Zulauf 06,075 g/l 0,039 g/t
2.5 HALBTECHNISCHE VERSUCHSAKMLAGEN

Fiir die halbtechnischen Versuchsanlagen (Abb. B) wurden Be-
hdlter aus glasfaserverstdrktem Kunststoff (GFK) verwendet.
Die Belebungsbecken waren ldngs durchstrdmte Rechteckbecken
mit Vee=1000 1. Jedes Belebungsbecken war mit zwei Anschluf-
stutzen NW50 mit Losflanschen ausgestattet. Als Nachkl&rbek-
ken dienten vertikal durchstrdmte Absetztrichter mit

Vax=750 1. Die Nachklirbecken hatten eine nutzbare Oberfliche
von 0,75 m2. Die Gesamtform der Nachklirbecken ist mit der
des Dortmundbrunnens vergleichbar. Als Entgasungszone zwi-
schen Belebungsbecken und Nachkldrbecken diente ein zentral
in das Hachkldrbecken eingehdngtes Rohr, welches etwa bis

60 cm unter die Wasseroberfl&che eintauchte. In dieses Rohr
miindete der Ablauf des Belebungsbeckens. Als Ablaufvorrich-
tung fir den Uberstand des Nachklirbeckens wurde eine Zacken-
rinne, deren Schwellen einen gleichmdfiigen Fliissigkeitiiber-
tritt aus dem Becken gewdhrleisteten, eingesetzt.

Da die Belebungsbecken teilweise mit Aufstau betrieben wur-
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den, war ein Aufstauvolumen von 280 1 pro Belebungsbecken
vorgesehen.

Die Schlammriickfiihrung erfolgte mittels Exzenterschneckenpum-
pen (Fa. Netzch), die eine schonende Schlammf&rderung ermdg-
lichen. Als Substratpumpen wurden sowohl Membranpumpen (Fa.
Seybert & Rahier}), als auch Exzenterschneckenpumpen
{(Fa.Netzch) eingesetzt. Der Einsatz von Membranpumpen war bei
nicht partikelfreien Medien problematisch, da sich durch Ein-
lagerung von Grobstoffen in die Kugelventile der Membranpum-
pen erhebliche Beeinflussungen der Fdrdermengen ergaben. Ab-
hilfe konnte in solchen Féllen der Einsatz von vorgeschalte~
ten, sich selbst freispiilenden Filtern schaffen. Die Beliif-
tung erfolgte iiber Dombeliifter (Eigenbau der KFA Jiilich), die
auf der Schle der Beliiftungsbecken angebracht waren. Als Be-
liftungsaggregate dienten je nach Versuchsort entweder Dreh-
kolbengeblése (Fa. Rerzen) oder Kompressoren {(Fa. Boge).
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Abb. 8: Skizze der halbtechnischen Versuchsanlagen.

i Belebungsbecken 5 Substratpumpe
2 HachklErbecken 6 Luftverdichter
3 Schlammrickitthrung 7 Ablauf

4 Schlammrickftthrpumpe

2.6 MEDIEW FUR DIE BIOLOGISCHEN ABBAUVERSUCHE
2.6.1 SYNTHETISCHES VERDUNNUNGSWASSER

Die folgenden Medien wurden zur Verdiinnung von fermentiertem
Briidenkondensat fiir die Untersuchungen im Sapromaten (3.1.3)

verwendet:




1. BSB-Verdiinnungswasser
Losung 1:
KH2PO.
K2HPC.
NaHPO. * 2 H=z0
NaCl

rH

Lsung 2:
Mg80. * 7 HxO

Losung 3:
CaClz

Lisung 4
FeCls * 6 HzO

8,5
21,7
33,4

1,7

7,2

22,5

27,5

0,2
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g/l
5 g/l
g/l
g/l

g/l

g/l

5 g/l

Pro Liter BSB Verdiinnungswasser wurde von jeder der 4 Stamm-

13sungen 1 ml zugesetzt.

2. N 8-Medium

Zusammensetzung:

KNOs

CaCla * 7 HzO
NaHPC4 * 12 H20
KHPO.

MgS50a * 7 HaO
Fe-EDTA

PAZ

1.

000 mg/l
10 mg/l
260 mg/l
740 mg/l
50 mg/l
mi/l

1 ml/1
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2.6.2 PAZ-SPURENELEMENTE

Zur Rldrung der Frage, ob in Laborkldranlagen mit fermentier-
tem Briidenkondensat als Abwasser Nahrstoffmangel ein Grund
fiir die Bldhschlammbildung war, wurde in einigen Versuchen
die PAZ-Spurenelementldsung zugegeben und das Abbauverhalten
und die Ver@nderung des Schlammvolumenindex gemessen (3.1.1}.

Zusammensetzung:

Al2(S04)a * 18 Ha0 6,66 mg/l
MnCles * 4 HZ0 98,9 mg/l
Cus0e * 5 H20 5,0 mg/l
CoS50a * 7 Ha0 2,8 ma/l
ZnS0a * 7 Hz0 6,32 mg/l
HaBOs 31,0 mg/l
(NHa ) sMO-024 * 4 HaO 1,765 mg/l
NiSCa. * 6 HzO 2,81 mg/l
KJ 294,0 mg/l
KBr 238,0 mg/l
Licl 8,48 mg/l
NH.NOs 2,92 mg/l
2.7 HEDIEN ZUR ISOLIERUNG VOMN BAKTERIEN AUS DEM

BELEBTSCHLAMM EINER LABORKLARARLAGE

2.7.1 1/4 RINGERLOSUNG

1 Tablette 1/4 Ringer (Merck) wird in 500 ml Ho0 geldst. Die
sterile Ringerldsung wurde zur Isolierung fadenfdrmiger Bak-
terien aus einer Mischkolonie genutzt. Unter anderem wurden

100 ml sterile Ringerldsung mit 1 ml n-amyl-Alkohol versetzt
und die zugegebene Bakterienkolonie 2 Stunden bei 25 °C inku-
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biert. 3 ml dieser Suspension wurden auf Minimalndhragar-
Platten (2.6.5) ausgestrichen und inkubiert.

2.7.2 AGAR ZUR ISOLIERUMNG FADENFORMIGER BAKTERIEN

Zur Kultivierung der Bakterienausstriche und Gewinnung einer
Reinkultur wurde folgendes Medium von Webb (1984) mit gerin-
gen Nihrstoffkonzentrationen verwendet.

Lsung 1:

Hefeextrakt 0,05 g
Tryptican soy broth 0,2 g
NaHCOs~Lésung (1%} 2 ml
Vitaminlésung 0,2 ml
Agua dest. 100 ml
L&sung 2:

Agar 2 g
Agua dest. 100 ml
Vitaminlifsung

Thiamin 0,4 g/l
Biz 0,01 g/l

Die L&sung 1 wurde sterilfiltriert. Die Lisung ¢ wurde auto-
klaviert. Beide sterile Lésungen wurden unter der Clean-~Bench
zusammengegeben, umgeschiittelt und zu sterilen Platten gegos-
sen. Bakterienausstriche wurden bei 25 °C 24 Stunden bebrii-
tet.

2.7.3 FLUSSIGHEDIUM (zur Isolierung fidiger Bakterien)

Hefeextrakt 0,25 g/1
Trypticane soy broth i,0 g/1
NaHCOs-Lisung (1%) 10,0 ml/1
Vitaminldsung 1,0 ml/1

in 1/4 Ringer
Diese L&sung wurde nach Filtersterilisation in 10 ml-Schraub-
deckelgldschen abgefiillt.
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2.7.4 TESTHEDIEN FUR DAS ISOLIERTE FADENFORMIGE
BAKTERIUM (nach Webb 1984)

Um das von mir isolierte fadenfSrmige Bakterium zu charakte-
risieren, wurden 57 verschiedene Kohlenhydrate und 22 Amino-
sduren dem Bakterium angeboten. Nach einer Inkubationszeit
von 48 Stunden bei 20 °C wurde mit Hilfe einer diinnschicht-
chromatographischen Methode (s.u.) kontrolliert, ob das Me-
dium von den Bakterien abgebaut wurde. Als Grundmedium bei
den Abbauversuchen diente ein Mineralmedium folgender Zusam-

mensetzung:
KHzPO4s 0,01 %
MgSOa 0,01 % pH 7.0
KCL 0,02 %

Die Ansidtze mit RKohlenhydraten enthielten zusdtzlich Pro-
teose-~-Pepton (0,2 %}.

Dieses Verfahren zur Charakterisierung von Bakterien wurde
von Webb (1984) entwickelt und mir freundlicher Weise zur
Verfiigung gestellt.

Es wurden folgende Kohlenhydrate bzw. Glycoside in den agege-
benen Konzentrationen getestet:

1. Adenosin 0,03 %
2. Aesculin 0,05 %
3. D-Altrose 0,05 %
4. 6-Amino-6-desoxy-D-Glucose 0,04 %
5. D{+) Arabinose 0,03 %
6. L{+) Arabinose 0,02 %
7. Arbutin 6,05 %
g. Cellobionsdure-Lacton 0,05 %
9. Cellobiose 0,03 %
10. 2-Desoxy~b-(Galactose 0,03 %
11. 2-Desoxy~D-Glucose 0,03 %
12. 6-Desoxy-D-Glucose 0,03 %
13. 2-Desoxy-D-Ribose 0,03 %
14, 5-Desoxy-D-Xylofuranose 0,03 %
15. D(+) Digitoxose 6,03 %
16. D«Erythrose 0,03 %
17. D-Fructose 0,03 %
18. D-Fucose 0,05 %
19. L-Fucose 0,05 %
20. D{+) Galaktose 0,03 %
21. a-D-Galacturonsidure 0,058 %
22. Gentobliose 0,03 &
23. D~Gluccheptose 0,03 %
24. D(+) Glucose 6,03 %
25. L-Glucose 0,05 %
26. D-Glucuronsdure Na-Salz 0,0% %




41.
42.
43,
44.
45.
46.
47.
48.
49.
50.
51.
52.
53.
54.
55.
56.
57.

AuPer diesen 57 Kohlenhydraten wurden den Bakterien noch 22

Inosin

. Laktose

. D-Livxose

. L-Liyxose

. Maltose

. D-Manncheptulose
. D{+} Mannose

L-Mannose

. D{+} Melizitose
. Melibiose

1-0~Methyl-a-D-glucopyranosid
Methyl-a-D-glucopyranosid
a~Methyl-D-mannosid
Palatinose

Raffinose

L{+) Rhamnose

D(~) Ribose

D~Ribulose

Saccharose

Salicin
D~Sedoheptuloseanhydrid
a-Sophorose

L-Sorbose

Stachyose

D-Tagatose

a~-D-Talose

B{+) Talose

Trehalose-

B{+) Turanose

B(+) Xylose

L-Xylose

verschiedene Aminosduren angeboten.
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. L-Cystein
. L-Glutamin

L-Serin
L-Glutaminsiure
L~Methionin
L-Tyrosin
L-Histidin
L-Alanin
L-Iscleucin

. L-Asparaginsdure
. Hydroxy=-L-Prolin

L-Arginin
L-Valin

. L~Phenylalanin
. L-Glycin

. L-Threonin

. L-Lysin

L-Aspargin

. L-Tryptophan
. L-Prolin

. L-Leucin

. L-Cystein

8,03
6,03
6,03
0,03
0,05
g,05
6,03
0,05
0,03
0,05
0,03
0,03
6,03
0,03
0,05
0,03
0,03
0,03
0,03
6,03
6,05
0,03
0,03
0,03
0,03
6,03
0,03
0,1 %
0,03 %
0,03 %
0,03 %
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2.7.4.1 HNACHWEIS DER KOHLENHYDRATE

Zum Nachweis der Kohlenhydrate wurde ein Tropfen des Mediums
auf eine Dlinnschicht-Chromatographie-Kieselgel~Platte ohne
Fluoreszenzindikator (Merck, Art. 5626) gegeben. Nach voll-
stdndiger Trocknung der aufgetragenen Proben wurde die Dinn-
schicht-Chromatographie-Platte mit Orcein-Eisen{III)-chlorid-
Schwefelsiure-Spriihlésung bespritht und die Platte 10-15 Min
auf 100 "C erhitzt, um die Farbreaktion hervorzurufen. Die
Reaktion der L8sung mit den Kohlehydraten war optisch gut

auswerthar.

Zusammensetzung der Sprihlésung:
Lésung A: 1 g Eisen(Iil)-chlorid wird in
100 ml Schwefelsdure (10 %) geldst.
Lsung B: Orceinldsung (6 %) in Ethanol.
Die beiden Lsungen wurden vor Gebrauch im Verhdltnis 10 nl

Lésung A und 1 ml L8sung B gemischt.
2.7.4.2 HACHWEIS DER AMINOSAUREM

Zum Nachweis der Aminos8uren wurde ebenfalls ein Tropfen des
Mediums auf eine Dinnschicht-Chromatographie-Platte gegeben

und trocknen gelassen. Daraufhin wurde die Platte mit Ninhy-
drin-Rupfernitrat bespriiht und 15 Minuten auf 100 °“C erhitzt.
Die Reaktion des Reagenz mit den Aminosiuren war optisch gut

auszuwerten.

Zusammensetzung der Ldsung:
Ldsung A: 0,1 g Ninhydrin wird in 50 ml Ethanol (abs.} geldst
unid 10 ml Eisessig und 2 ml Collidin zugesetzt.

Losung B: 0,5 ¢ Kupfer(II)-nitrat werden in 50 ml
Ethanol (abs.) geldst.
Die beiden L&sungen werden im Verhdltnis A:B = 50:3 gemischt.
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Um die Abbaubarkeit des Briidenkondensats durch adaptierte und
nicht adaptierte Bakterien in verschiedenen Konzentrationen
zu testen, wurden 10 Kulturrdhren (300 ml) mit Briidenkonden-
sat unterschiedlicher Verdiinnung gefiillt (1:10, 1:4, 1:2,
1:0,33). Alle 10 R&hren wurden mit 2 ml Belebtschlammsuspen-
sion gleichen Trockensubstanzgehalts angeimpft. Dabei diente
bei 5 R8hren Belebtschlamm aus der KFA-Kliranlage als Inoku-
lum, wogegen die anderen 5 R&hren mit Belebtschlamm aus Mo-
dellklaranlagen, die seit 14 Tagen mit Briidenkondensat als
Substrat in Betrieb waren, angeimpft wurden. Eine 11. R&hre
wurde mit 3 mg/l Rifampicin und einer Tablette Micropur MT1
(Fa. Katadyn, Minchen) zur Entkeimung des Wassers versetzt,
um unter Ausschlup bakterieller Aktivitdt die DOC~Reduktion
durch Stripping erfassen zu k&nnen (Pagga 1984).
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3. ERGEBNISSE
3.1 VERSUCHE ZUM AEROBEN ABBAU VOK FERMENTIERTEM
BRUDENKOMNDENSAT

Am Beginn meiner Arbeit standen Versuche zur aeroben Nachbe-
handlung von Abldufen aus Biogasanlagen, da Vertffentlichun-
gen dazu fehlten. Konkret sollte untersucht werden, ob ein
anaerob vorbehandeltes Abwasser aus der Papierindustrie (so-
genanntes Briidenkondensat) aerob abgebaut werden kann und
welches Verfahren sich dazu eignet.

Das Briidenkondensat flllt als Abfallprodukt mit einem pH von
2 an, und enth#lt 0,2-0,6 Mol Essigsdure/l, 0,005-0,03 Mol
Furfurcl/l und 0,02-0,10 Mol Methanol/l (Aivasidis 1984). Zum
anaeroben Abbau in einem Umlauffestbettreaktor wurde das-
Brildenkondensat mit NaOH auf pH 6,4 eingestellt. Die Essig-
sdure wurde nicht vollstidndig zu CH. und CO: verstoffwech-
selt, so daff sie als Hauptkomponente der organischen Fracht

im ablauf vorlag.

3.1.1 CHEMISCHE ANALYSEN DES FERMENTIERTEN BRUDEN-
KONDENSATS

Je nach Betriebsweise und Versuchsstadium hatte der Ablauf
des Anaercbfermenters eine unterschiedliche Zusammensetzung.
Mit Ausnahme einer kurzen Zeitspanne, in der jedoch kein Ver-
such mit den Laborkldranlagen lief, war die Zusammensetzung
des Fermenterablaufs weitgehend konstant. Zu einem Zeitpunkt,
als das anaerodb fermentierte BRrildenkondensat einen CSB von
¢a. 10.000 mg/1 hatte, wurde es chemisch analysiert.
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Tab. 2: Chemische Analyse des fermentierten Briidenkondensats.

CSB 10.000 mg Oz/1 (¥ 5 %)
Acetat 108 mmol/1
CSB des Acetats (berechnet) 6.900 mg O=/1
Ca 85 mg/1
Na 3.200 mg/l

Fe 10 mg/l

K 55 mg/l

Ni 0,02 mg/l

¢ als DOC 3500 mg/1

N NHe-N 160 mg/1

P PO4-P 40 mg/1
C:N:P-Verhdltnis ca. 100:5:1

pH 6,4

Das Faulwasser (Ablauf des Anaerobfermenters) wies ein durch-
schnittliches C:N:P-Verhfltnis von 100:5:1 auf. Neben den in
Tab. 2 aufgefiihrten Komponenten enthielt das fermentierte
Briidenkondensat gel®ste Sulfide. Die Analyse einer Stichprobe
ergab 100 mg H=S/1. Die CSB-Ablaufwerte des Biogasreaktorab-
laufs schwankten im Bereich von 5.000-10.000 mg CSB/l. Der
pH-Wert des Ablaufs war auf Grund der pH-statischen Fahrweise
des Fermenters konstant.

3.1.2 VERSUCHE IN KULTURROHREN

Die aerobe Abbaubarkeit des fermentierten Briidenkondensats
wurde in 300 ml Kulturrbhren getestet. Die KulturrShren wur-
den mit fermentiertem Brildenkondensat unterschiedlicher Ver-
diinnung befiillt, mit Bakterien (substratadaptierte und nicht
gdaptierte) angeimpft und im Wasserbad bei 20 °C mit kompri-
mierter Luft begast.

Zur Charakterisierung der Abbaurate diente die Messung des
gelbsten organischen Kohlenstoffs (DOC). Wie Abb. 9 und 10
deutlich zeigen, war bei allen R8hren eine kontinuierliche
DOC~-Abnahme {ber die Zeit zu messen. Eine Adaptationsphase
war nicht deutlich ausgeprigt.
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Abb. 9: Réhrenversuch mit nicht adaptiertem Belebtschlamm und
Briidenkondensat als Substrat.
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Abb. 10: Rohrenversuch mit adaptiertem Belebtschlamm und Briiden-
kondensat als Substrat.

Je Zeiteinheit wurde in den hochkonzentrierten Proben mehry
DOC abgebaut als in den verdiinnten Proben (Abb. 9 und 10).
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Multipliziert man die Abbaurate der verdiinnten Proben mit dem
Verdiinnungsfaktor, wird deutliich, daf sowohl in den verdiinne
ten als auch in den unverdiinnten Proben die gleiche prozen-
tuale Abbaurate erreicht wurde ({Abb. 11 und 12). Dies zeigt,
daf weder toxische Substanzen in hohen Konzentrationen den
Abbau beeinflufiten, noch eine Hemmwirkung durch zu hohe Sub-
stratkonzentrationen vorlag.
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Abb. 11: Réhrenversuch mit nicht adaptiertem Belebtschlamm und
Briidenkondensat als Substrat.
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Abb. 12: Réhrenversuch mit adaptiertem Belebtschiamm und Briden-
kondensat als Substrat,

Im Gegensatz zu Versuchen von Keusen (1984} wurde in den
hochkonzentrierten Proben keine Abbauverzlgerung festge-
stellt. Ein Grund fir diese Diskrepanz kénnte in unterschied-
lichen Bedingungen der anaeroben Vorbehandlung, der in den
Versuchen getesteten fermentierten Briidenkondensate, gewesen
sein. In der durch Zugabe von Antibiotika keimfrei betriebe-
nen RShre (siehe 1.4.1), konnte man nach 10 Tagen nur eine
geringfiigige DOC-Abnahme (4 %) messen. Diese Abnahme kénnte
auf ein Ausstrippen von Essigs8ure zuriickzufilhren sein.

Die adaptierten Bakterien aus den Modellbelebtschlammanlagen
zeigten keine h&here Abbauleistung (Abb. 12) als die nicht
adaptierten Bakterien aus der KFA Kliaranlage (Abb. 11). Beide
Ans8tze wurden mit 0,2 ml Belebtschlamm (TS-~Gehalt 3 g/1l} an-
gesetzt. Der hohe Anteil an Essigs8ure macht das fermentierte
Brildenkondensat zu einem leicht abbaubaren Abwasser. Die Bak-~
terien bendtigen keine oder nur eine sehr geringe Adaptati-
onszeit.
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3.1.3 VERSUCHE IM SAPROMATEN

Um die in bellifteten Kulturrdhren festgestellte Beziehung
zwischen Abbauverlauf und Konzentration des Briidenkondensats
(Abb. 9-14) auch unter dem Aspekt des Oz-Verbrauchs betrach~-
ten zu kénnen, wurden Versuche mit den gleichen Substratkon-
zentraticnen im Sapromaten angesetzt. In diesem Gerdt, das
bei Kldrwerken iblicherweise zur Bestimmung des Biochemischen
Sauerstoffbedarfs (BSB) verwendet wird, ist auf Grund des ge-
schlossenen Reaktionsraumes das Ausstrippen flichtiger Sub-
stanzen ausgeschlossen.

Die verschiedenen Versuchsansitze wurden, im Gegensatz zu den
R&hrenversuchen, alle mit unadaptiertem Belebtschlamm
angeimpft. Abb. 13 zeigt, daf die Oa-Zehrung je nach Konzen-
tration des Briidenkondensats unterschiedliche lange anhielt.
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Abb. 13: Sauerstoffzehrung von Briidenkondensat verschiedener
Verdiinnungen im Sapromaten lber die Zeit von 14 Tagen.

Bei der l:l0-Verdiinnung wurde nach 5 Tagen kaum noch Sauver-
stoff gezehrt, so dapf der BSBs den biologischen Sauerstoff
anndhernd vollstd@ndig erfapt. Bei der 1:2 verdiinnten Briden-
kondensatprobe war die Oz-Zehrung auch nach 5 Tagen noch er-
heblich und erreichte in den néchsten 5 Tagen ca. 10 % des
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BSBs-Wertes. Der BSB:, der unverdiinnten Probe war um das Dop-
pelte héher als der BSBs~Wert. Dieser Unterschied in der Sau-
erstoffzehrung zwischen fiinf und zehn Tagen Inkubationszeit
zeigt, daff der BSBs-Wert kein Map £iir den Biochemischen Sau-
erstoffbedarf dieser Abwasserproben und folglich als eine das
Briidenkondensat charakterisierende MePgrdfe ungeeignet war.
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Abb. 14: Sauerstoffzehrung von Briidenkondensat verschiedener Ver-
diinnungen im Sapromaten iiber die Zeit von 14 Tagen.
‘Die Menge des gezehrten Sauerstoffs wurde mit dem Ver-
dinnungsfaktor multipliziert.

Multipliziert man die BSB-Werte mit den zugehdrigen Verdiin-
nungsfaktoren (Abb. 14), so stellt man fest, daf die 1:10-
verdinnte Probe eine wesentlich hdhere relative Sauverstoff-
zehrung erreichte als die niedriger oder unverdiinnten Proben.
Diese Abh#dngigkeit des Abbauverlaufs von den Verdliinnungen
wurde bei fermentiertem Brildenkondensat bereits von Keusen
{1984) beobachtet. Er deutete das Phénomen dahingehend, daf
im fermentierten Briidenkondensat toxische Substanzen vorld-
gen, deren abbauhemmender Einfluf mit zunehmender Verdiinnung
der Proben verschwinde. Vergleicht man dies jedoch mit den
Ergebnissen der von mir durchgefilhrten Abbauversuche in Kul-
turrthren (Abb. 12), so findet man keine Bestdtigung der von
Feusen gemachten Annahme, da das Briidenkondensat bei allen
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Konzentrationsstufen den gleichen Abbauverlauf ergab. Der Sa-
promat, als ein geschlossenes System, verhinderte ein Aus-
strippen fliichtiger Substanzen. Somit k&nnen toxische Ein-
fliisse der fliichtigen Substanzen durch Ausstrippen derselben
nicht vermindert werden. In Kulturrdhren, aus denen fliichtige
Verbindungen entweichen kSnnen, wire ein Konzentrationsriick-
gang flichtiger toxischer Substanzen durch "Stripping" még-
lich. Die mikrobielle Stoffwechselaktivitit wiirde mit einer
Verminderung der Konzentration toxischer Substanzen anstei-
gen.

Eine weitere Erkldrung kénnte der Gleichgewichtszustand des
Kohlensdure-Kalziumhydrogencarbonat-Puffersystems liefern. Im
Sapromaten wird COz auvs der Gasphase an einen (0z-Adsorber
gebunden, um den ndtigen Unterdruck zu erzeugen, der die Oa-
liefernde Elektrolyse in Betrieb setzt. Hauptinhaltsstoff des
fermentierten Briidenkondensats war mit NaOH neutralisierte
Essigséure. Bei mikrobieller Oxidation der S&ure stieg der
pH-Wert in der Ldsung an. Im 1:10 verdiinnten Briidenkondensat
waren sowohl weniger organische S#uren als auch geringere
Mengen an NaOH enthalten. Durch den vollstindigen Abbau der
Sdure konnte dementsprechend in der LSsung der pH-Wert nicht
s0 hoch steigen wie im unverdiinnten Briidenkondensat.

Bei dem unverdiinnten Briidenkondensat konnte der pH-Wert iiber
pH 9 steigen, was zu einer Inaktivierung der meisten Bakte-
rien fihrt (Schlegel 1976). Um dies zu untersuchen, setzte
ich entsprechende Versuche an, jedoch verhinderte eine un-
sachgemdfie Beendigung des Versuches durch Dritte die Messung
des pH-Wertes. Neue Versuche waren wegen Uberlastung der Sa-

promaten nicht mehr mbglich.

Bei den Versuchen in Kulturrdhren (Abb. 12} wurde im Gegen-

satz zum Sapromaten mit Prefluft beliiftet. Da alle Konzentra-
tionen des Briidenkondensats gleich gut abgebaut wurden, kann
man davon ausgehen, daf das Substrat durch mit der Mischluft
eingetragenes oder von den Bakterien abgegebenes CO, im pH-
Bereich zwischen 6,5 (Anfangs-pH) und 9 gepuffert wurde. Dies
stellte einen fiir den Abbauprozef glinstigen pH-Bereich si-

cher. Diese Annahme wurde durch die ansteigende Konzentration
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des anorganischen Kohlenstoffs proportional zur Abnahme der
organischen S8uren bestdtigt.

Der Vergleich zwischen Abbauversuchen in KulturrBhren und im
Sapromaten zeigt, daP der Sapromat in der urspriinglichen Aus-
fiihrung fiir hochkonzentrierte Abwasserproben ungeeignet war,
Der grdfte Nachteil bei diesen Untersuchungen war, dafl der
pH-Wert nicht kontrolliert werden konnte. Somit sind die Er-
gebnisse nicht eindeutiqg zu interpretieren. Tappe (1985) hat,
angeregt durch meine Ergebnisse, weitere Versuche durchge-
fithrt und durch die Weiterentwicklung des Grundgerdtes die
M&glichkeit einer pH-Kontrolle und -Regelung im Reaktionsge-
4B des Sapromaten eingerichtet. Ebenso hat er die Bauer-
stoff-Nachlieferung iiber eine Sauerstoffelektrode geregelt,
s0 daf eine COz-Adscorption an HNatronkalk nicht notwendig war,
wodurch die oben beschriebenen Probleme geldst werden konn-

ten.

In einem weiteren Versuch wurde der Zusammenhang zwischen
Ndhrsalzzugabe und Abbaurate des fermentierten Briidenkonden-
sats untersucht. In drei Reaktionsgefidfien des Sapromaten wur-
den 1:10 verdiinnte Proben gegeben, wobeli als Verdiinnungswas-
ser unterschiedliche Medien dienten. Ziel des Versuches war
es, eine orientierende Information dariiber zu gewinnen, ob
eine Nidhrsalzzugabe eine Verbesserung der Abbauleistung er-
gibt.
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Abb. 15: Sauerstoffzehrung von 1:10 verdiinntem Briidenkondensat im
Sapromaten iber die Zeit von 14 Tagen.
Dem Verdinnungswasser wurden verschiedene Mineralstoffe
zugegeben.

Abb. 15 zeigt, daP eine mit BSB-Verdiinnungswasser verdiinnte
Probe einen raschen Anstieg der Oax-Zehrung aufwies. Eine wei-
tere Probe, die mit entionisiertem Wasser verdiinnt wurde,
zeigte eine weniger rasche Oz-Zehrung, erreichte jedoch nach
8 Tagen etwa die gleiche Sauerstoffzehrung, wie die mit BSB-
Verdinnungswasser versetzte Probe. Die dritte Probe wurde rit
Ng-Medium verdiinnt. Sie zeigte einen raschen Anstieg, er-
reichte jedoch nicht die Oaz-Zehrung wie Probe 1 und 2. Mdgli-
cherweise wurde in dem mit N8-Medium versetzten Ansatz ein
Teil des fermentierten Briidenkondensats mit Nitrat als termi-
nalem Wasserstoffakzeptor, also mittels Denitrifikation ver-
stoffwechselt und somit im Sapromaten nicht erfafit. Da die
Saverstoffzehrung bei den mit entionisiertem Wasser verdiinn-
ten Proben ebenso hoch war wie die mit BSB-Verdiinnungswasser
verdiinnten Proben, ist anzunehmen, daf im fermentierten Brii-
denkondensat alle fiir den mikrobiellen Abbau notwendigen
Ndhrsalze vorhanden waren. Lediglich die Sauerstoffzehrung in
den ersten vier Tagen war bei der Verdiinnung mit BSB-Verdiin-
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nungswasser rascher als bei der Verdiinnung mit entionisiertem
Wasser.

burch die Versuche mit Kulturrdhren und dem Sapromaten wurde
der Nachweis erbracht, daf fermentiertes Briidenkondensat ohne
weitere Zusdtze mikrobiell gut abbaubar ist.

Im Folgenden sollte untersucht werden, ob sich das aerobe Be-
lebtschlammverfahren zur biclogischen Reinigung der Abldufe
aus Anaercbfermentern (Substrat: Briidenkondensat) eignet.

3.2 VERSUCHE MIT LABGRKLARANLAGEHN

3.2.1 KONTINUTERLICHE SUBSTRATZUFUHRUNG BEI VERSCHIE-
DEMEN SCHLAMMBELASTUMGEWR UND ZUGABE VOW
SPUREHELEMENTER

Um die biologische Abbaubarkeit des fermentierten Briidenkon-
densats in kontinuierlich betriebenen Bioreaktoren zu ermit-
teln, wurden vier 8l-Laborkl8ranlagen {(s. 2.4.2} aufgebaut.
Anders als bel den Versuchen in Kulturrdhren und im Saproma-
ten sollten bei diesen Versuchen die Langzeitwirkung des fer-
mentierten Briidenkondensats auf die aercben Organismen unter-
sucht werden. Dabei stand die Frage im Vordergrund, welche
Bakterienpopulation sich im Belebungsbecken bei der kontinu-
ierlichen aercoben Behandlung nach dem Belebtschlammverfahren
einstellt.

Wie in der Einleitung schon ausgefiihrt, kommt es bei der
aeroben Nachreinigung von "gefaulten" (anaerob vorbehandel-
ten) Wissern oft zur Bl&hschlammbildung, also zu dbermédfigen
Wachstum von fadenfdrmigen Bakterien. Diese beeintréchtigen
die Sedimentation der Biomasse im Nachkldrbecken und stdren
damit den gesamten Reinigungsprozef. Ein eventuelles Auftre-
ten dieses Problems bei der aeroben Nachreinigung des fermen-
tierten Briidenkondensats war Gegenstand der folgenden Unter-

suchungen.

in vier 8l-Laborkléranlagen wurde fermentiertes Bridenkonden-
sat den Belebungsbecken kontinuierlich zugefiihrt. Als Aus-
gangs-Biomasse diente eine Belebtschlammsuspension aus der
RFA-Klidranlage. Der Feststoffgehalt (TS) im Belebungsbecken
der Anlagen wurde durch st&ndige Kontrolle und eventueller
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Uberschufschlammentnahme zwischen 3-3,5 g/1 eingestellt. Die
Geldstsaverstoffkonzentration in den Belebungsbecken wurde
auf 2 mg/l eingeregelt. Durch unterschiedliche Zulauvfmengen
des Abwassers wurde die Schlammbelastung der Anlagen 1 und 3
auf 0,27 kg BSB/kg TS-d, die Anlagen 2 und 4 auf 0,4 kg
BSB/kg TSed eingestellt. Die hydraulische Belastung der
Laborkldranlagen konnte mittels entionisiertem Wasser unab-
hdngig von der Schlammbelastung festgelegt werden. Die Auf-
enthaltszeit des zu behandelnden Wassers betrug in allen An-
lagen 24 Stunden.

Mit der Schlammriickfihrrate wurde die Aufenthaltszeit im Ab-
setzbecken auf 2 Stunden eingestellt.

Um eine Spurenelementlimitierung auszuschliefen, die von Wood
{1975) als h3ufige Ursache schlechter Ablaufwerte bei der
Reinigung von Industrieabwissern aufgefithrt wird, wurde dem
Abwasser zweler Anlagen ({Anlage 1 und 2) eine Spurenelement-
l8sung (PAZ, s. 2.6.2) zudosiert.

Die Zufiihrung von Substrat und entionisiertem Wasser in einem
Schlauch erwies sich nach kurzer Zeit als problematisch, da
der Zufuhrschlauch durch Pilzwachstum dauernd verstopfte,
Beide Fliissigkeiten wurden daraufhin getrennt in das Bele-
bungsbecken dosiert.
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Abb. 16: Schlammvolumenindex bei Laborkl@ranlagen mit unterschied-
Ticher Schiammbelastung (B+s) mit und chne Zugabe von
Spurenelementen. Versuchsdauer 23 Tage.

Nach etwa 7 Tagen Betrieb der schwach belasteten Anlagen 1
und 3 stieg der SVI an (Abb.16). Bei der mikroskopischen Un;
tersuchung des Schlammes wurde das vermehrte Vorkommen faden-
férmiger Bakterien festgestellt. Bei den Anlage 2 und 4 wurde
das Auftreten fddiger Bakterien ab dem 12. Tag beobachtet.
Nach 14 Tagen Betrieb erreichte der SVI (in Anlage 1 und 3)
Werte iiber 1.600 ml/g, was die Trennung der Bakterien vom
“gereinigten* Abwasser im Absetzbecken nicht mehr ermbg-
lichte. Schon ab dem 9. Tag war keine Zunahme der Biomasse im
Belebungsbecken mehr zu verzeichnen, da erhebliche Mengen der
nicht mehr absetzbaren Bakterien ausgespiilt wurden.

Bei den h8her belasteten Anlagen 2 und 4 stieg der SVI nicht
so schnell an wie in den Anlagen 1 und 3. Er erreichte nach
22 Tagen Werte von 1.050 ml/g bei Anlage 4 und 850 ml/g bei
Anlage 2.

Daff bei einer Schlammbelastung von 0,27 kg/kged hlhere SV-In-
dizes auftraten als bei einer Schlammbelastung von

0,4 kg/kg(BSB)ed, widerspricht der Aussage von Logan und Budd
{1956), wonach eine Schlammbelastung von 0,22 bis
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0,38 kg/kg(BSB)ed bei Abwissern verschiedener Zusammensetzun-
gen geeignet sein sollte, den SVI niedrig zu halten.

Die Absetzeigenschaften der Bakterienbiomasse waren bel den
niedrig belasteten Anlagen schlechter als bei den hochbela-
steten. Der SVI von den Anlagen 2 und 4 zeigten bei Spuren-
elementzugabe ein geringfiigig besseres Absetzverhalten. Die
Reinigungsleistung der vier Laborkldranlagen, bezogen auf die
CSB~Elimination der filtrierten Ablauvfwerte, war mit 90 % bei
allen Anlagen gleich gut. Durch den hohen Anteil fadenfdrmi-
ger Bakterien in der Biozdnose des Belebtschlammes war die
Abtrennung der Biomasse durch Sedimentation sehr unterschied-
lich. Bei den Anlagen mit hohem SVI (Anlage 1 und 3} wurden
mit dem Ablauf kontinuierlich gréfere Mengen Biomasse ausge-
spiilt als bei den hdher belasteten Laborkl&raniagen.

Mit steigendem SVI war ein verringerter Bakterienzuwachs in
den Belebungsbecken iiber die Zeit (Uberschufschlammproduk-
tion) festzustellen, da ein Teil der Biomasse mit dem Ablauf
aus der Anlage gespiilt wurde. Ab dem 12. Versuchstag konnte
der Bakterienzuwachs die Biomasseverluste durch abschwimmende
Bakterien aus dem HNachkldrbecken bei den Anlagen 1 und 3
nicht mehr kompensieren, so daf die Biomassekonzentration im
Belebungsbecken stark abnahm, und die Reinigungsleistung "zu-
sammenbrach® .

Die idbereinstimmenden CSB-Eliminationsraten bei unterschied-
licher Zusammensetzung der Bakterienpopulation im Belebungs-
becken bewies, daff die fadenfdrmigen Mikroorganismen die bio-
logische Aktivitdt und die Stoffumsatzraten nicht minderten,
jedoch zu einem Biomasseverlust fihrten. Zu dieser Erkenntnis
war bereits Lau (1984) gekommen.

Fiir den Betrieb der Belebtschlammanlagen hatte dies folgende
Konsequenzen: Erstens war die Bufrechterhaltung eines ausrei-
chend hohen biockatalytischen Potentials (Bakterienbiomasse)
im Reaktionsraum {Belebungsbecken) beim Abbau von fermentier-
tem Briidenkondensat wegen Bl&hschlammbilidung nicht mdglich,
und zweitens konnte das Ziel der Abwasseryveinigung, die Eli-
mination partikulBrer und geldster Verbindungen, die den Vor-
fluter belasten, nicht erreicht werden.

In der Praxis wird zur Berechnung der Reinigungsleistung der
CSB des Kliranlagenablaufs aus der nicht abgesetzten, unfil-
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trierten Wasserprobe ermittelt. Die partikuldren organischen
Substanzen werden ebenfalls oxidiert und erh&hen die CSB-Abl-~
aufwerte erheblich. Um einen st&rungsfreien und sinnvollen
Betrieb von Belebtschlammanlagen zu gewdhrleisten, mup fir
eine gut absetzbare Biomasse, also einen niedriegen SVI, ge-

sorgt werden.

3.2.2 KONTIMUIERLICHE SUBSTRATZUFUHRUNG BEI VERSCHIE-
DEMEH C:N:P-VERHALTNISSEN

Wie aus der Literatur hervorgeht (Wagner 1982), ist die Ursa-
che des Ubermifiigen Wachstums fadenf&6rmiger Bakterien bei der
asroben Abwasserreinigung meist ein unausgeglichenes Nahr-
salzverhdltnis im Abwassers.

In weiteren Versuchen sollte geklirt werden, cob eine gedn-
derte Abwasserzusammensetzung durch Zugabe von Stickstoff und
Phosphat die Dominanz fadenf&rmiger Bakterien in der Belebt-
schlammbioz¥nose bei der aercoben Hachreinigung von fermen-
tiertem Briidenkondensat verhindern kann.

Es wurden vier Laborklidranlagen mit jeweils unterschiedlichen
C:N:P-Verhiltnissen betrieben. Als Grundlage fiir die einge-
stellten Ndhrsalzverhiltnisse (Tab. 3) dienten Arbeiten von
Greenberg et al. (1955), Kapp (1980) und Jones (1965). Die
Arbeit von Greenberg und Mitarbeiter (1955) ergab, dap bei
der Abwasserreinigung ein C:N:P-Verhdltnis von 100:13:0,42
erforderlich ist. Bei geringeren Stickstoff- und Phosphatkon-
zentrationen bildet sich nach ihren Angaben hdufig Bldh-
schlamm, Das fermentierte Briidenkondensat wies ein C:N:P-Ver-
hiltnis von 100:5:1 auf, so daf zur Einstellung des o.g.
C:N:P-Verhiltnisses nur die Zugabe von Stickstoff notwendig
WAT.

Kapp, der mit Abwasser aus der Papierindustrie in einer Ver-
suchsanlage den Einfluf der Nihrsalzversorgung auf die Zusam-
mensetzung des Belebtschlammes untersuchte, konnte mit einem
C:N:P-Verhdltnis von 100:14:4 den niedrigsten SVI erreichen.
Da in einigen Arbeiten festgestellt wurde, dap allein durch
die Zudosierung von Phosphat eine Verbesserung der SVI-Werte
erreicht werden konnte (Jones 1965), wurde einer Anlage zu-
sitzlich nur K.HPO. zugefiihrt und ein C:N:P-Verhdltnis von
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100:5:5 eingestellt. Zur Anreicherung des Stickstoffgehaltes
wurde Harnstoff (NH:)20H verwendet.

Tab. 3: Betriebsdaten der Laborkléraniagen.

Kontrolle nach nach nach
Jones Greenberg Kapp
Anlage 1 2 3 4
Bes (kg BSB/kged) 0,4 0.4 0,4 0,4
Oz~Konz. (mg/l) 2 2 2 2
C:HN:pP 100:5:1 100:5:5 1900:13:1 160:14:4

Harnstoff wird von den meisten Mikroorganismen relativ
schnell in Ammonium und CO» umgesetzt. Aus diesem Grund wurde
zur Uberpriifung der Stickstoffversorgung der Bakterien die
Ammoniumkeonzentration im Ablauf der Kl#ranlagen t#glich ge-
messen. Zusdtzlich wurden die Nitrat- und Nitritkonzentration
im Ablauf gemessen, um festzustellen, ob es unter den vorge-
gebenen Bedingungen mit fermentiertem Briidenkondensat als
Substrat zu einer Nitrifikation kommen konnte.

Zur Klérung der Frage, ob durch die Zugabe von Stickstoff und
Phosphat nicht nur eine Bldhschlammbildung vermieden werden
konnte, sondern auch bereits bestehende Blihschlammprobleme
vermindert werden konnten, wurden dem unadaptierten Belebt-
schlamm aus der KFA Kldranlage (7 1 pro Anlage) jeweils 1 1
Belebtschlamm mit hohem SVI-Wert aus Anlage 1 (SVI ca.

1600 ml/g TS) zugesetzt. Der SVI-Wert betrug zu Beginn des
Versuches ca. 400 ml/qg.

In Abb. 17 ist der Schlammvolumenindex aller vier Anlagen
iiber die Zeit von 20 Tagen aufgetragen.

Der Schlammvolumenindex in Anlage 1 (C:N:P = 100:5:1) stieg
ab dem 10. Versuchstag erst leicht, und ab dem 12. Versuchs-
tag rapide von 400 ml/gTS auf 2000 ml/gTS am 16. Versuchstag.
Die Belebtschlammproben muften bei diesen Schlammvolumenindi-
zes s0 stark verdinnt werden, dapf eine Auswertung kaum noch
mdglich war. Die mikroskopische Kontrolle des Belebtschlammes
zeigte ab dem 8. Versuchstag eine stindiq zunehmende Zahl
verschiedener fadenfdrmiger Bakterien im Belebtschlamm. Ein
Teil dieser Bakterien ragte aus den Bakterienflocken heraus
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und verwandelte die Flocken mit der Zeit in knduelartige Ag-
gregate. Ein anderer Teil der fadenfSrmigen Bakterien bildete
zwischen den Flocken ein netzartiges Geflecht.

% Anfegel C:N:P=100:5:1
2,000 —+ Ariogel CN:P=100:5:5

—— Anicgad C:M:P=188:13:1

5 hnleged C:P=108:14:4

1,500

1,000 4

Schiommvolumenindex in mi/g

Tage

Abb. 17: Schlammvolumenindex in Laborkliéranlagen, die bei gleicher
C$B-Schlammbelastung durch Zugabe von Stickstoff und
Phosphor mit unterschiedlichen C:H:P Verhé&ltnissen im
Zulauf 20 Tage betrieben wurden.

Bei Anlage 2, deren Zulauf ein C:N:P-Verh#ltnis von 100:5:5
aufwies, stieg der Schlammvolumenindex ab dem 10. Versuchstag
von 400 ml/gT8 auf 1200 ml/gTS. Die mikroskopischen Untersu-
chungen ergaben auch bei dieser Anlage eine Zunahme fadenflr-
miger Bakterien ab dem 12. Versuchstag.

Bei den Anlagen 3 und 4 (C:N:P-Verhdltnisse 100:13:1 und
100:14:4) stieg der SVI im Versuchszeitraum von 400 ml/gTs
auf ca. 500 ml/gTS. Im Belebtschlamm konnte mikroskopisch bei
einem C:N:P-Verh&ltnis von 100:13:1 (Anlage 3) immer ein
gréperer Anteil fadenfdrmiger Bakterien becbachtet werden als
bei einem C:N:P-Verh#ltnis von 100:14:4 (Anlage 4).
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Abb. 18: Verlauf des Trockensubstanzgehalts in den Belebungsbecken
von Laborkldranlage, die mit verschieden zusammenge-
stellten Abwéssern 20 Tage betrieben wurden.

ber Verlauf des Trockensubstanzgehalts in den einzelnen Bele-
bungsbecken der vier Anlagen (Abb. 18) zeigt ebenfalls deut-
lich, daf Anlage 1 mit einem C:N:P-Verh8litnis von 100:5:1 am
stdrksten vom {ibermdffiigen Wachstum der fadenfdrmigen Bakte-
rien betroffen war. Vom 1. bis zum 11. Tag wurde td3glich aus
allen vier Anlagen ein Teil des belebten Schlammes zur Kon-
stanthaltung der Biomassekonzentration von 3,5 g/l in den Be-
lebungsbecken entnommen. Ab dem 11. Tag war ein stindiger
Rickgang der Biomassekonzentration in Anlage 1 zu beobachten
(s. Abb. 17}, obwohl kein Uberschupschlamm aus dem Belebungs-
becken entnommen wurde. Die Bakterienbiomasse wurde mit dem
Ablauf aus der Laborkl8ranlage gespiilt. Ab dem 18. Tag war
der TS8-Gehalt nicht mehr zu bestimmen, da sich das Filterpa-
pier nach kurzer Zeit zusetzte, und eine Filtration unmdglich
war.

Ausg Anlage 2 mit einem C:N:P-Verhdltnis von 100:5:5 wurde
keine Bakterienbiomasse entnommen. Die Biomassekonzentration
pendelte sich bei ca. 2,5 g TS8/1 ein (Abb.18). Die produ-~
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zierte Biomasse wurde mit dem Ablauf aus der Laborkldranlage
ausgespililt.

Die Riomassekonzentration in den Anlagen mit den h&heren
Stickstoffkonzentrationen im Zulauf (3 und 4) konnte durch
eine t#gliche Entnahme von Bakterienbiomasse aus den Bele-
bungsbecken konstant gehalten werden. Sie produzierten mit
konstanter Rate Uberschufbiomasse.

Zur Bestimmung des CSB mufiten die Abld#ufe aus den vier Labor-
kldranlagen filtriert werden, da in den Anlagen 1 und 2 Bio-
masse mit dem Ablauf ausgespiilt wurde. In allen vier Anlagen
wurden, bezogen auf die Elimination der gel&sten organischen
Verbindungen, unabhingig von der Zusammensetzung der Biozd-
nose in den Belebungsbecken, gleiche CSB-Eliminationsraten
erzielt (Abb. 19).
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Abb. 19: CSB-Konzentrationen im Ablauf der Laborkldraniagen bei
verschiedenen C:R:P Verhdltnissen.
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Abb. 20: Awmonium-K Ablaufkonzentration von LaborkTéaranlagen, die
mit unterschiedlichen (:¥:P-Zulauffrachten betrieben
wurden.

Die t&glich durchgefiihrten Ammoniummessungen zeigten (Abb.
20}, dap die Ablaufkonzentration der vier Laboranlagen, trotz
unterschiedlicher Stickstoffkonzentrationen im Zulauf, mit
durchschnittlich 1,5 mg NHe-N/1 annihernd gleich waren. Es
fiallt auf, daf die Anlage mit der h&chsten Stickstoffkonzen-
tration im Zulauf (C:N:P-Verh&ltnis = 100:14:4} nur geringe
Ammoniumwerte (< 1 mg/l) im Ablauf asufwies.

Anliage 3, die Anlage mit hoher Stickstoff- aber niedriger
Phosphatkonzentration im %ulauf, hatte die hdchste Ammonium-
Ablaufkonzentration mit > 2 mg NH.-N/1.

Mit durchschnittlich 0,3 mg NO=-N/l im Ablauf wiesen die La-
borkldranlagen 1 und 2 deutlich geringere Mengen Nitrit auf
als die Anlagen 3 und 4 (Abb. 21).
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Abb. 21: Hitrit-N Ablaufkonzentration der Laborkldranlagen, die
mit unterschiedlichen C:H:P Zulauffrachten betrieben

wurden.

Bis zum 10. bzw. 12. Versuchstag lagen die Nitrit-N-Konzen-
trationen der Anlagen 3 und 4 bei 0,8 mg NO=-N/1l, stiegen.
dann auf 3 mg NO.~N/l1 an und sanken am 18. Versuchstag auf

2 mg NO2-N/1 bei Anlage 3 und auf 1 mg NO2-N/1 bei Anlage 4.
Die in Abb. 22 dargestellten Nitratablaufkonzentrationen der
einzelnen Anlagen zeigen, daP es in den Anlagen 3 und 4 zu
einer vollstdndigen Nitrifikation kam.
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Abb. 22: Hitrat-N Ablaufkonzentration der Laborkléranlagen, die
mit unterschiedlichen C:N:P-Zulauffrachten betrieben
wurden.

Ab dem 4. Versuchstag wurden in den Anlagen 3 und 4 Nitrat-
Konzentrationen von > 10 mg NO:-N/1 gemessen. Das Stickstoff-
angebot in diesen Anlagen war offenbar hSher als der Bedarf
der Mikroorganismen. In den Anlagen 1 und 2 konnten entweder
wegen Substratmangel keine Nitrifikanten wachsen, oder sie
wurden mit der abschwimmenden Biomasse aus den Laborkliranla-
gen gespiilt. In Anlage 3 und 4 konnte die Biomasse im Nach-
kldrbecken trotz des hohen Schlammvolumens sedimentieren und
in das Belebungsbecken zuriickgefiihrt werden.

Die Versuche zeigten, daf mit einer Zudosierung von Nihrstof-
fen (Phosphat und Stickstoff) in fermentiertes Briidenkonden-
sat die Entwicklung fadenfSrmiger Bakterien eingeschrinkt
werden konnte. Jedoch charakterisierte ein SVI von

1000 ml/g TS bzw. 400 ml/g TS die Bakterienbiomasse der La-
borkldranlagen als Blihschlamm.

Ziel der weiteren Untersuchungen war, durch andere Methoden
eine massenhafte Entwicklung fadenf8rmiger Bakterien bei der
Abwasserreinigung in Belebtschlammanlagen zu unterbinden,
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ohne den Ablauf mit zusitzlichen Ndhrstofffrachten zu bela-

sten.

3.2.3 VERSUCHE MIT “INTERMITTEMNT FEEDING" IN LABOR-
KLARANLAGEN

Die im vorhergehenden Abschnitt beschriebenen Versuche hatten
nicht den erhofften Erfolg gebracht, jedoch wichtige Hinweise
auf die m8gliche Ursache des dominierenden Wachstums faden-
férmiger Bakterien gegeben. Dabei fiel agf, daff bei héher be-
lasteten Anlagen (0,4 kg BSB/kged; Abb. 16) weniger fadenfir-
mige Bakterien auftraten als bei schwach belasteten

(0,27 kg/kged). Zudem wurde beobachtet, daf bei Zugabe von
Harnstoff und K.HPO., als zusdtzliche Stickstoff- und Phos-
phatgquellen bessere SV-Indizes erreicht wurden {abb. 17).

Bei Literaturrecherchen war ich auf die Arbeiten von van den
Eynde (1982) und Verachtert (1980) gestofen. Die Untersuchun-~
gen von van den Eynde, die sich unter anderem auf Arbeiten
von Chudoba (1973) beziehen, schreiben den Wachstumsvorteil
filament&ser Bakterien bei der Abwasserreinigung in voll-
durchmischten Becken, gegeniiber flockenbildenden Bakterien
einer unterschiedlichen Substratverwertungskinetik zu (siehe
dazu Kap. 1.1.1.4). Die Kinetiken der fadenfdrmiger Bakterien
waren durch kleinere Kg- und pma=~Werte gekennzeichnet, die
den Bakterien dann einen Wachstumsvorteil bieten, wenn be-
stimmte Substratkomponenten nur in geringen Konzentrationen
im Belebungsbecken vorliegen. Die flockenbildenden Bakterien
hatten bei hohem Substratangebot einen Wachstumsvorteil, da
sie schneller wuchsen (hohe pme.~Werte}, und durch die FEhig-
keit der Substrat-Speicherung ein zeitweiliges Substratiiber-
angebot besser verwerten konnten. Houtmeyvers et al. (1980)
konnten zeigen, dap bei wechselnd hohem und niedrigem Sub-
stratangebot durch diskontinuierliche Abwasserzugabe das
Wachstum fadenfdrmiger Bakterien unterbunden und Bldhschlamm
verhindert werden konnte.

In den folgenden Versuchen scllte nachgewiesen werden, ob
eine diskontinujerliche Zugabe des fermentierten Briidenkon-
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densats in das Belebungsbecken einer Laborkldranlage die Ent-
wicklung fadenfdrmiger Bakterien verhindern kann.

Es wurden vier Laborkl8ranlagen (2.4.2) fiir diese Untersu-
chungen betrieben.‘ben Anlagen 1, 2 und 3 wurden diskontinu-
ierlich Substrat zugefiihrt, Anlage ¢ wurde zum Vergleich kon-
tinuierlich mit fermentiertem Briidenkondensat beschickt. Alle
vier Anlagen wurden mit einer Schlammbelastung von

0,4 kg/kged betrieben. Der einzige Unterschied zwischen dem
Betrieb der Anlagen 1-3 war die Dauer der Substratzugabe. Das
C:N:P-Verhdltnis des verwendeten fermentierten Briidenkonden-
sats betrug 100:4:0,8. (Der Wert war geringer als bei dem
bisher verwendeten Substrat, da dem Anaerobfermenter weniger
Kéhrsalze zugefiihrt wurden).

Durch Entnahme von Uberschufischlamm wurde der TS-Gehalt in
den vier Anlagen auf ca. 3 g/l eingestellt und der Ausgangs-
SVI betrug etwa 150 ml/l1 (siehe Abb. 23).
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Abb. 23: Schlammvolumenindex bei kontinuierlicher und diskonti-
nuierticher Substratzugabe in Laborkldranlagen iber
26 Tage.
Die jeweilige Dauer der Abwesserdosisrung bel den diskon-
tinuierlich beschickten Anlagen ist der Legende zu
entnehmen.
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Wie aus Abb. 23 ersichtlich, stieq nach etwa 12 Tagen der SVI
der kontinuierlich mit Abwasser versorgten Anlage 4 an und
erreichte am 18. Versuchstag 600 ml/gTS. Am 19. Versuchstag
wurde ein SVI von 700 ml/gTS gemessen. Danach stabilisierte
sich der SVI bei durchschnittlich 600 ml/gTS. Diese Werte
hatten sich schon in den vorhergehenden Versuchen bei etwa
gleichen Bedingungen ergeben (s. Abb. 16}.

Im Gegensatz dazu, zeigten die Belebtschlimme der diskontinu-
ierlich betriebenen Anlagen iiber die gesamte Versuchszeit ein
gutes Absetzverhalten. Der SVI blieb konstant bei ca.

150 ml/gTs.

Die mikroskopische Untersuchung des Belebtschlammes aus der
diskontinuierlich mit Abwasser beschickten Anlage 1 (Sub-
stratzugabe in 30 sec) zeigt, daf sowohl kompakte Flocken,
als auch fadenfdrmige Bakterien vorhanden waren. Die faden-
f8rmigen Bakterien waren meiet frei und auferhalb der Flocken
zu becbachten. Neben freien und sessilen Protozoen waren Ro-
tatorien als Vertreter der Metazoen vorhanden. Diese Organis-
men filtrieren soclitdre Bakterien aus der Biozdnose des Be~
lebtschlammes heraus und tragen zur Selektion von Bakterien-
aggregaten (Belebtschlammflocken) bei (Curds 18753).

Der Belebtschlamm aus der diskontinuierlich betriebenen an-
lage 2 (Substratzugabe in 120 sec) zeigte ebenfalls dichte
kompakte Flocken und vereinzelt fadenfdrmige Bakterien. Wie-
der waren sessile Ciliaten sowie Rotatorien zu becbachten.
Die fadenfbrmigen Bakterien waren meist nur in unmittelbarer
Hihe der Flocken angesiedelt und nicht, wie bei Anlage 1,
frei zwischen den Flocken.

Dies war bei mikroskopischer Betrachtung des Belebtschlammes
von Aniage 3 (Betrieb wie Anlage 2) noch deutlicher zu sehen.
Aus grofien, kompakten Flocken ragten kurze fadenfdrmige Bak-
terien heraus. Ein dichter Besatz der Belebtschlammflocken
mit peritrichen Ciliaten war auch bei dieser Anlage zu beob-
achten.

Ein v8llig anderes Bild bot die Biozdnose aus der kontinuier-
lich beschicketen Bnlage 4. Die fadenfdrmigen Bakterien bil-
deten, indem sie die einzelnen Flocken miteinander verbanden,
ein *Netzwerk", in das die Belebtschlammflocken eingelagert
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zu sein schienen. Dieses "Geflecht” wurde im Laufe der Ver-
suchszeit immer dichter bis es zu einem vollkommen verstrick-
ten "Netgwerk" wurde, in das die Flocken fest eingebunden wa-
ren. Sessile Ciliaten wurden nur vereinzelt beobachtet.

Dieze Ergebnisse bestdtigten die Theorie won van den Eynde
{1982}, dap mit der diskontinuierlichen Abwasserzugabe, die
flockenbildenden Bakterien im Vorteil waren und Bl8hschlamm
verhindert wurde.

Durch die diskontinuierliche Abwasser-(Substrat) zugabe be-
dingt, &nderte sich trotz kontinuierlicher Beliiftung die Ge-
l6stsauverstoffkonzentration im Belebungsbecken im Laufe eines
Dosierzyklus (Abb. 24). Direkt nach Substratzugabe fiel die
O--Konzentration im Belebungsbecken von 4,5 auf < 0,2 mg0z/1.
Wie spdtere Versuche von Tappe (1987) zeigten, wiesen die
Bakterien aus Laborkldranlagen mit schubweiser Abwasserzugabe
h&here Respirationsraten auf als Bakterien aus kontinuierlich
beschickten Anlagen.

[ Ly o+
I ] !

Sauerstoffkonzentration {mg/1)

L

T 1 T ] i H
0 Hi 2 30 40 50 &0
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Abb. 24: Sauerstoffgehalt im Belebungsbecken einer diskontinuier-
Tich mit Abwasser {fermentiertes Briidenkondesat) be-
schickten Laborkliranlage.

Abwzsserzugabe in einer Minute. Bugg = 0,4.

Wie schon bei den vorherigen Versuchen (3.2.2) festgestellt
worden war, wurde die Abbsuleistung, bezogen auf geldste or-
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ganische Kohlenstoffverbindungen, der Laborkldranlagen durch
die Dominanz fadenférmiger Bakterien im Belebungsbecken nicht
beeinfluft. Die C8B-Eliminationsrate der diskontinuierlich
betriebenen Anlagen lag bei 91-93 %, die der kontinuierlich
betriebenen Laborkldranlage bei 87 %.

Die Messung der anorganischen Stickstoffverbindungen im Ab-
lauf der Laborkliranlagen ergab bei den vier Anlagen dhnlich
niedrige Werte. Die Ammoniumkonzentration betrug

1 % 0,3 mg NHa-N/1, die Nitritkonzentration 0-0,15 mg NOz-N/1
und die Nitratkonzentration lag zwischen 1-3 mg NOsz-N/1.

Die Versuchsergebnisse zeigten deutlich, daP die diskontinu~
ierliche Abwasserzugabe ohne zus#tzliche Nihrstoffzugabe bei
einem Zulauf-CiN:P-Verhdltnis von 100:4:0,8 und fermentiertem
Briidenkondensat als Abwasser die iiberméfiige Bildung von fa-
denfdrmigen Bakterien verhindern konnte.

Das dominante fadenf8rmige Bakterium aus Aniage 4 lieff sich
mit dem Bestimmungschliissel von Eickelboom und Buijsen (1983)
nicht zuordnen. Dies veranlafte mich, dap Bsaskterium mit mi-
krobiologischen Methoden zu isolieren und ndher zu charakte-

risieren.

3.3. ISOLIERUHG UND CHARAKTERISIERUNG EINES FADEN-
FORMIG WACHSEMDEN BAKTERIUMS AUS BELEBTSCHLAMM

Das schlechte Absetzverhalten der Biomasse bei Belebungsanla-
gen wird fast immer durch die massenhafte Entwicklung faden-
f8rmiger Bakterien in der Biozbnose des Belebtschlammes ver-
ursacht.

Eickelboom (1%75), Wagner (1982), Van den Eynde (1982}, Strom
(1984) u.a. becbachteten bei Blihschlamm immer das ilibermidfige
Wachstum fiddiger Bakterien. Pipes {1978} zdhlt Actinomyceten,
Cvanophyten und Pilze zusdtzlich zu den fadenfdrmigen Bakte-
rien als Verursacher von Bldhschlamm auf. Auferdem verweist
er auf "non-filamentous bulking®, welches von Magara et al.
(1976}, Buogin und Lawrence (1971), Chapman et al. (1976)
u.a. beschrieben wurde. Bei meinen Versuchen korrelierte je-
doch immer ein schlechtes Absetzverhalten des Belebtschlammes
mit verstirktem Wachstum fadenfdrmiger Bakterien.
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Flir die Isolierung eines fadenfSrmigen Bakteriums wurde Be-
lebtschlamm aus der kontinuierlich mit Abwasser beschickten
Laborkldranlage entnommen,

Bei den Isolierungsversuchen erwiesen sich Verfahren wie Aus-
streichen "in fallender Reihe" und Verdiinnungsreihen als er-
folglos. Aus diesem Grund wurden mit Hilfe einer selbstgezo-
genen GlasSpitza'einige fadenfdrmige Bakterien aus dem Be-
lebtschlamm “"herausgezogen', die Glasspitze mit steriler Rin-
gerl&sung abgespiilt und in S~Form mehrmals durch einen Nihr-
agar mit geringer Substratkonzentration (2.7.2) gezogen. Mit
diesem Verfahren wurde erreicht, daf durch die Ringerspiilung
hauptséichlich die fadenfdrmigen Bakterien am Glasstab haften
blieben. Die von dieser Platte mehrmals ausgestrichenen Ein-
zelkolonien zeigten immer wieder Verunreinigungen mit Spiril-
ilen.

Die Inkubation in n-Amyl-Alkohol brachte den erhofften Er-
folg. Dabei diente eine Arbeit von Liu (1977) als Vorlage,
der den fadenférmigen Bakterien eine h&here Vertriglichkeit
gegeniiber toxischen Substanzen zuspricht als den frei suspen-
dierten Bakterien. Er erreichte eine Isclierung fadenf&rmiger
Bakterien durch Zumischen verschiedener Konzentrationen von
n-Amyl-Alkochol in das Nihrmedium der Bakterien. Diese Methode
war bei unseren Bakterien nicht erfolgreich. Weder die faden-
férmigen noch die Spirillen iiberlebten diese Inkubation. Dar-
aufhin wurden die Bakterien fiir 2 Std. in 100 ml steriler
Ringerifsung, dem 1 ml n-Amyl-Alkohol zugesetzt worden war,
inkubiert. 3 ml dieser Suspension wurden auf Agarplatten (s.
2.7.2) ausgestrichen und bei 25 °C inkubiert. Nach 24 Stunden
waren dichte Reinkulturen eines fadenbildenden Bakteriums auf
den Agarplatten zu sehen, deren Habitus dem der fadenférmigen
Bakterien in der Laborkld@ranlage glich. Nach etwa 3 Tagen In-
kubation zerfielen, sowohl in Fliissigmedium als auch auf
Agar-Platten, die zuerst langen Fiden in immer kleinere
Stlicke, bis zu zweizelligen Aggregaten. Nach weiteren 3 Tagen
bildeten sie Sporen aus.

Nach 6 Tagen Bebriitung wurden Verdnderungen des Habitus, der
Fadenlinge und der Gr&pe des Bakterjiumg je nach Alter und Er-
ndhrungszustand mikroskopisch festgestellt. Das isolierte
Bakterium (2ZW-1 genannt) wurde aufer durch photographische




84

Dokumentation im Weiteren noch durch seine physiologische Ei-
genschaften charakterisiert. Zur Charakterisierung des Isola-
tes wurde der Kohlenhydratverwertungstest nach Webb (2.7.4)
und eine Gram-Farbung durchgefiihrt.

Die Firbung nach Gram war positiv. Von 57 angebotenen einzel-
nen Kohlenhydraten (s. 2.7.4) wurden 11 signifikant abgebaut.
Bei den anderen 46 Medien konnten die Kchlenhydrate noch
nachgewiesen werden. Als Blindprobe diente jeweils Agar, der
nicht mit Bakterien beimpft wurde.

Bei den abgebauten Kohlenhydraten bzw. Glycosiden handelt es
sich um Adenosin, D(-)-Pructose, D(+)-Glucose, D(-)-Ribose,
Aesculin, Arbutin, D(+)-Mannose, Salicin, Inosin, D-Erythrose
und S5-Desoxy-D-EXylofuranocse.

Auf Grund der mikroskopischen und physiclogischen Ergebnisse
konnte das isolierte Bakterium als Bacillus spec. identifi-
ziert werden.

Ein auff#lliges Ergebnis war bei den Abbauversuchen einzelner
Aminos#uren zu sehen. Es wurde keine einzelne Aminosiure ab-
gebaut. Jedoch wurde das Proteose-Pepton (0,2 %), das dem
Kohlenhydratndhrboden zugemischt wurde, von ZW-1 verwertet.
Dies zeigt, daf zum Wachstum der Bakterien mehrere Aminos&du-
ren notwendig waren. Geht man davon aus, daff das fermentierte
Briidenkondensat keine Aminos8uren enthielt (oder nur Spuren
aus der anaeroben Biomasse), dann war es filir ZW~1 nicht mdg-
lich, in diesem Medium mit Ammonium als N-Quelle in Reinkul-
tur zu wachsen. Es bedurfte einer Zahl anderer Bakterien, die
Aminos#uren synthetisieren und freisetzen. Aus diesem Grund
waren Untersuchungen iiber Auswirkungen verschiedener Fiitte-
rungsmethoden und die Ermittlung der Substrataufnahmerate bei
ZW-1 mit fementiertem Briidenkondensat wenig zweckmafig. Van
den Eynde et al. (1982) hatten solche Untersuchungen bei
Sphaerotilus natans im Vergleich zu Arthrobacter sp. (bei
Glucose und Acetat als Medium) gemacht und fir diesen spe-
ziellen Pall die in der Einleitung (1.1.1.4) erlButerten Un-
terschiede zwischen fadenf®rmigen und flockenbildenden Bakte-

rien ermittelt.
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3.4. VERSUCHE MIT HALBTECHNISCHEN BELEBTSCHLAHWM-
ANLAGEN
3.4.1 EINSATZ DER DISKOMTINUIERLICHEN ABWASSERDOSIE-

RUNG BEI KOMMUNALEW ABWASSER MIT HOHEN INDUSTRIE-
ANTEIL MIT DEM ZIEL DER BLAHSCHLAMMBEKAMPFUNG

Wie sich bei Versuchen mit Laborkldranlagen bei der aeroben
Nachreinigung von anaerch fermentiertem Briidenkondensat ge-
zeigt hatte, wurde bei der diskontinuierliche Abwasserdosie-
rung {DAD) eine Verdnderung der Biomassezusammensetzung des
Belebtschlammes zu Gunsten gut sedimentierbarer Mikroorganis-
men beobachtet. Um die Effizienz und Wirksamkeit der DAD un-
ter realititsnahen Bedingungen zu erproben, wurden auf derxr
Zentralkliranlage des Abwasserverbandes Rur in Diiren (ZKD)
zwei Klidranlagen im halbtechnischen Mafstab installiert. Das
Abwasser der ZKD setzte sich aus hiduslichen und industriellen
Abwissern im Verhiltnis l:! zusammen, und tendierte beli der
biologischen Reinigung mit dem Belebtschlammverfahren zur
Bldhschlammbildung (SVI > 200 ml/g TS).

3.4.2 BESCHREIBUNG DER ZENTRALKLARAMLAGE DUREN (ZKD)

Die ZKD entsorgt das Abwasser der Bevdlkerung Diirens und der
umliegenden Orte (ca. 150.000 Einwohner). Zudem wird ein er-
heblicher Anteil Abwasser aus der ortsansédssigen Industrie
iiber das Kanalnetz der KA zugeleitet. Zusammen ergibt sich
eine Abwassermenge, die 310.000 Einwohnergleichwerten (EGW)

entspricht.

Vom Personal der Kldranlage wird regelmdfig die Zusammenset-
zung des zufliefenden Abwassers untersucht. Die ermittelten
Werte und Betriebsparameter der ZED zum Zeitpunkt der vorlie-
genden Untersuchungen sind in der folgenden Tabelle aufge-
fihrt:
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Tab. 4: Abwasserzusammensetzung des Zulaufs der ZKD.

CSB im Zulauf (ca. 60.000 m3/d) 400 mg/1
CSB:BSBs~Verhdltnis 2¢1

NH.~-N Gehalt im Zulauf 25 mg/l
Organ. N-Gehalt im Zulauf 20 mg /1
DOC im Zulauf 70 mg/l
TOC im Zulauf 280 mg /1
DOC:N Verh&ltnis im Zulauf Z2:1

Errechnet man das C:N-Verhdiltnis aus dem partikuldren und ge-
i8sten organischen Kohlenstoff, zum Gesamtstickstoff (TKN)
ergibt sich ein Verhdltnis von 1:0,14.

Damit war rein rechnerisch unter der Voraussetzung, daf C und
N "normal" gut verwertbar waren, eine ausreichende Stick-

stoffversorgung der Biomasse gewdhrleistet.

Die Belebungsbecken der ZKD haben ein Gesamtvolumen von ca.
12.500 m®. Durch eine stdndige Kontrolle und Entnahme von
iberschufschlamm wurde der Trockensubstanzgehalt im Bele-
bungsbecken auf 3,5 g TS/1 einreguliert. Aus dem Trockensub-
stanzgehalt und dem BSBs im Zulauf errechnete sich eine
durchschnittliche Schlammbelastung von ca. 0,27 kg BSBs/kg
TS-d.

Trotz der geringen Schlammbelastung und der fiir kommunales
Abwasser hohen Wassertemperaturen (durschnittlich 20 °C)
wurde in den Anlagen nicht oder nur unkontrolliert nitrifi-
ziert. Dies steht in engem Zusammenhang mit der Konzentration
an Geldstsauverstoff im Belebungsbecken, die auf 0,6 mg/l ein-
geregelt war. Der Mefpunkt war im Bereich der hichsten Sauer-
stoffkonzentration im Belebungsbecken angeordnet, d.h. in
manchen Bereichen des Beckens war sie deutlich geringer.
Falls im Belebungsbecken nitrifiziert wurde, bildete sich aui
der Nachklirung eine Schwimmschlammdecke, die aus Belebt-~
schlamm und N.~Glasblischen bestand. Diese Gasbldschen ent-
stammten der Denitrifikation, die in der NachklBrung spontan
einsetzte, scbald Nitrat oder Nitrit im Belebtschlamm-Wasser-
gemisch vorlagen. Um diesen Zustand (Autoflotation) zu ver-
meiden, der zu unerwiinschten Biomasseverlusten aus dem Hach-
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kldrbecken fithrte, wurde der Sauverstoffgehalt in den Bele-
bungsbecken auf 0,6 mg/l eingeregelt und so die Nitrifikation
und damit verbundene Entstehung von Nitrit und Nitrat von
vornherein verhindert.

Die Bauweise der Biosedimaten (Kombinationsbecken mit umlie-
gender Belebung) gibt bestimmte hydraulische Verhdltnisse
vor, die nicht zu beeinflussen sind. Problematisch ist vor
allem das Riicklaufschlammverhiltnis, das nur iiber die Krei-
seldrehzahl, also die Beliiftungseinheit geregelt werden kann.
Durch diesen Zustand bedingt, war ein gelegentliches Ab-
schwimmen von Schlamm aus der Nachkl#rung zu beobachten, da
das Riicklaufschlammverh8ltnis nicht der Absetzfdhigkeit des
Belebtschlammes und dem Schlammspiegel im Nachklérbecken an-
gepaft werden konnte. Um dennoch den Vorfluter zu schiitzen,
wurden 1984 Schénungsteiche in das Reinigungskonzept der
Kliranlage integriert, die bei 2 Tagen Aufenthaltszeit eine
weitgehende Feststoffabtrennung bewirken sollten.

Trotz der eigenartigen Bauweise der Biosedimaten arbeiten die
Anlagen, beziiglich des CSB-Abbaus, recht gut.

Heute scheint das Anlagenkonzept problematisch, da im 10-
Punkte-Katalog von Umweltminister TSpfer die Stickstoff- und
Phosphatablaufwerte fiir Kldranlagen festgelegt wurden (TOpfer
1988). Danach muf eine Ammonium-Ablaufkonzentration < 10 mg/l
(fiir Kldranlagen ab 5.000 EGW) und eine Phosphorkonzentration
< 1 mg/l (fir Kl&ranlagen ab 100.000 EGW) eingehalten werden.
Eine Denitrifikation wire nach Entwicklung der technischen
Regeln fiir alle Kl#rwerke ab 5.000 EGW also auch fir die ZKD
vorzuschen. Um diese Ablaufwerte einhalten zu kdnnen, muf die
Kliranlage Diiren umfangreich erweitert werden.

3.4.3 VERSUCHSBESCHREIBUNG

Fiir die Versuche im halbtechnischen Mafstab auf der Zentral-

kldranlage Diiren dienten 1 m® grofen Rechteckbecken als Bele-
bungsbecken und vertikal durchstrimte Absetztrichter nit

750 1 Volumen und einer nutzbaren Cberfliche von 0,75 m® als

Nachkl&rbecken {Abb. 8, 8. 2.5}.

Die Belebungsbecken und die Absetzbecken wurden vom Lehrstuhl
fiir Siedlungswasserwirtschaft der Universitédt Hannover zur
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Verfiigung gestellt. Die Aggregate wurden z.T. von der Firma
Koggerath bereitgestellt. Unmittelbar neben der Zulaufrinne
zu den Belebungsbecken stellte der Abwasserverband Rur eine
Stellfldche zur Verfiilgung und half durch Bereitstellung der
Stromversorgung, sowie der technischen Einrichtung auf der

Kldranlage bei der Durchfiihrung der Versuche.

3.4.4 VERSUCHSDURCHFIHRUNG

Als Ausgangsbiomasse fiir den Betrieb der halbtechnischen An-
lagen wurde Belebtschlamm aus einem der Biosedimaten verwen-
det. Der Feststoffgehalt wurde auf 3 g/l einreguliert und
eine mittlere Schlammbelastung von 0,2 kg BSBs/kg T5-d einge-
stellt.

Das Abwasser wurde ausg dem Ablauf der Vorkldrung der XA ent-
nommen. Bevor die Anlagen zufriedenstellend liefen, muften
eine Reihe von Pannen behoben und fiir die Versuchsdurchfiih-
rung notwendige Veranderungen vorgenommen werden. In dieser
“Probezeit" wurden die Anlagen schon betrieben, jedoch nur
der Feststofigehalt und der Schlammvolumenindex beider Anla-
gen bestimmt.

Nachdem die technischen Probleme weitgehend behoben waren,
wurde 50 Tage ein umfangreiches MeBprogramm durchgefiihrt.
Tdglich wurden die in der folgenden Tabelle aufgefiihrten Ana-
lysen durchgefihrt.

Tab. 5: Beprobungsprogramm im Zu- und Ablauf einer diskonti-
nuierlich {(disk.)} und einer kontinuierltich (kont.)
mit Abwasser beschickten halbtechnischen Kldraniage.

Zulauf Ablauf disk. Abltauf komt. BB disk. 88 kont.
CSE * * % ®
aoe * ® * N
HHL * ® * ®
N~ M * ® w

ugs-ﬂ ® % # &

Sv§ * * #
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Zudem wurden 2x wdchentlich die Pumpraten kontrolliiert und
die Sauerstoffelektroden gewartet.

3.4.5 ERGEBRISSE

Die Versuche auf der ZKD zeigten in der ersten Versuchsphase,
als nur der Feststoffgehalt und der SVI gemessen werden
konnte, daf sich in den beiden unterschiedlich betriebenen
halbtechnischen Anlagen eine jeweils charakteristische Bioz&-
nose ausbildete. In Abb. 25 ist deutlich exrkennbar, daf bei
beiden Anlagen der SVI in den ersten fiinf Versuchstagen ab-
sank. In der diskontinuierlich mit Abwasser beschickten An-
lage stellte sich ein SVI von durchschnittlich 100 ml/g T8

und in der kontinuierlich beschickten Anlage ein Wert wvon ca.
180 ml/g TS ein.
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Abb. 25: Schlammvolumenindex in ml1/g 7S bei halbtechnischen Ver-
suchsanlagen.

Versuchsphase I.Eine Anlage wurde kontinuierlich, die
andere diskontinuierlich mit Abwasser beschickt.
Abwaeser: kommunales Abwsgser der Kl#ranlage Diiren;
Bre = 0,2 kg BSEs/kgT5-d.

Wihrend der 50tdgigen zweiten Versuchsphase {(Abb. 26), bei
der neben dem Feststoffgehalt und dem Schlammvolumenindex
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auch die anderen in Tab. 5 aufgefiihrten Parameter gemessen
wurden, war der SVI in der kontinuierlich betriebenen Anlage
(B) starken Schwankungen unterlegen. Im diskontinuierlich be-
triebenen System (A) war ilber die Zeit von 20 Tagen ein
gleichmifiger SVI von 80-100 ml/g TS zu messen. Im kontinu-
ierlichen System (B) hingegen lag der SVI bei 150-240 ml/gTs.
Neben dem deutlich giinstigeren SVI bei System A gegeniiber
System B war auch die Stabilitdt des SVI beider Systeme un-
terschiedlich.
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Abb. 26: Schlammvolumenindex in m1/g 7S bei kontinuierlich und
diskontinuierlich betriebenen halbtechnischen Versuchs-
anlagen.

Abwasser: kommunsles Abwasser der Kllranlage Diren;
Bye = 0,2 kg BSBs/kgTS-d.

Ab dem 18. Versuchstag wurde sowohl in Anlage B als auch in
der Grofanlage ein drastischer Anstieg des SVI beobachtet.
Der SVI in Anlage A dagegen blieb konstant. Fiir die Zeit von
15 Tagen wies System B SVI Werte von 300 ml/g TS auf, wohin-
gegen der SVI im System A stabil bei c¢a. 100 ml/g TS blieb.
Wie Abb. 27 zeigt, war die CSB-Abbaurate in beiden Systemen
vergleichbar. Bei Anlage B wurden im Ablauf ab dem 20. Tag
allerdings erhdhte Werte gemessen.
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Abb. 27: CSB Zu- und Ablaufwerte in mg/1 bei kontinuierlich und
diskontinuierlich betriebenen halbtechnischen Versuchs-

anlagen.
Abwasser: koammunales Abwasser der Kliranlage DUren;

Brs = 0,2 kg BSB/kg TS-d.

Dies korreliert mit dem Anstieg des SVI (Abb. 26), dexr auch
ab dem 18. Versuchstag anstieg. Ab dem 27. Versuchstag er-

reichte Anlage B wieder geringe Ablaufwerte von ca. 50 mg/l,
Zhnlich denen, die in System A iiber die gesamte Versuchszeit
erreicht wurden. Beim Vergleich der CSB (Abb. 27} und DOC

(Abb. 28) Zu- und Ablaufwerte zeigt sich, dap beziiglich des
DOC Abbaus, Anlage A ebenfalls stabilere Werte aufweist als

Anlage B.
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Abb. 28: Geldster organischer Kohlenstoff (DOC) Zu- und Ablauf-
werte in mg/1 bei kontinuierlich und diskontinuierlich
betriebenen halbtechnischen Versuchsanlagen.

Abwasser: kommunales Abwasser der KlBranlage Dliren;
Bre = 0,2 kg BSBs/kg TS-d.

Beim DOC-Zulaufwert vom 36. Versuchstag lag wohl ein Mefifeh-
ler vor, da dieser Wert niedriger als die Ablaufkonzentration
war. Bei den gesamten Werten muf allerdings beachtet werden,
daf es sich hierbei um Stichproben handelte. Sammelmischpro-
ben erschienen nur wenig zweckmdfig zu sein, da bei dieser
Art der Probennahme sowohl eine Vermischung momentaner Ereig-
nisse, als auch ein ungewollter biologischer Einfluf nicht

auszuschalten war.
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Abb. 29: Ammonium Zu- und Ablaufwerte in mg/l bei kontinuierlich
und diskontinuierliich betriebenen haibtechnischen
Versuchsanlagen.

Abwasser: kommunales Abwasser der Kliranlage Dlren;
Bes = 0,2 kg BSBa./kg TS-4.

Die in Abb. 29 dargestellten Ammoniumkonzentrationen im Zu-
und Ablauf der Versuchsanlagen zeigen, daB die Zulaufkonzen-
trationen zwischen ¢ und 20 mg NH.~N/l1 schwankten. Diese
Schwankungen hingen mit dem grofen Anteil an Industrieabwas-
ser im Zulauf der Rliranlage zusammen. Einige Betriebe (Pa-
pierverarbeitung) produzieren organisch hoch belastete Abwés-
ser, die kaum Nahrstoffe (Stickstoff und Phosphat) enthalten.
Bei diesen Betrieben f#lit das Abwasser nicht kontinuierlich,
sondern intervallm¥fBig an, =0 daf es, wie am 18. Versuchstaqg,
zu hohen CSB~ und niedrigen Ammoniumkonzentrationen kam. In
solchen Situationen kann esg fir die Dauer eines Tages zu ei-
ner Nihrstoff-Unterversorgung kommen und BlEhschlamm entste-
hern.

Die ammonium-Ablaufkonzentrationen der beiden Versuchsanlagen
waren unterschiedlich. Die diskontinuierliich mit Abwasser be-
schickte Belebungsanlage zeigte konstante Werte von 0-2 mg
NH4-N/1. Das nicht assimilierte Ammonium wurde im Belebungs-
becken nitrifiziert und lag im Kldranlagenablauf als HNitrat
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vor. Die gleichbleibend niedrige Ammoniumkonzentration im Ab-
lauf zeigte eine stablle Nitrifikation an.

Bei der kontinuierlich mit Abwasser beschickten Belebungsan-
lage lagen die Ammonium-Ablaufkonzentrationen zwischen 0 und
7 mg NHe.-N/l. Es wurde auch in dieser Anlage nitrifiziert.
Die unterschiedlichen HHs-N-Ablaufwerte zeigten jedoch, dap
die Nitrifikation nicht stabil war.

Hiufig wurde auvf dem Nachkldrbecken dieser Anlage eine mehr
oder weniger ausgeprigte Schwimmschlammdecke beobachtet. Mit
diesem Schwimmschlamm wurden jeweils griéfere Biomasse-Mengen
aus dem Nachkldrbecken abgetrieben. Der Schwimmschlamm ent-
stand h&chstwahrscheinlich durch eine unkontrollierte Deni-
trifikation im Nachkl8rbecken. Hinweis auf diese unkontrol-
lierte Denitrifikation geben die aufgetragenen Stickstoffkon-
zentrationen im Zu- und Ablauf der halbtechnischen Anlagen.
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Abb. 30: Stickstoffkonzentration (Ammonium-K und Nitrat-N) in
mg/1 im Ablauf von kontinuierlich und diskontinuierlich
betriebenen halbtechnischen Versuchsanlagen.

Abwasser: Kliranlape Dilren; B.s = 0,2 kg BSBs/kg TS8-4.

bus den in Abb. 30 aufgetragenen Stickstoffkonzentrationen
geht hervor, daf im Ablauf der kontinuierlich beschickten An-
lage hi&ufig geringere Stickstoffkonzentrationen gemessen wur-
den als bei der diskontinuierlich betriebenen Anlage.
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Der hohe Schlammspiegel im Nachklarbecken der kontinuierlich
betriebenen Anlage, bedingt durch den hohen 8§VI, fihrte wahr-
scheinlich zu Bedingungen, unter denen eine Denitrifikation
stattfinden konnte.

In der kontinuierlich betriebenen Anlage wurde beziiglich der
Kohlenstoffabbauleistung als auch des Stickstoffabbaus eine
wesentlich schlechtere Prozesstabilitdt erreicht als in der
diskontinuierlich betriebenen Anlage.

Am 4. bzw. 11. Versuchstag wurde die Schlammrickfithrmenge der
halbtechnischen Anlagen von 350 auf 120 bzw. 100 1/h redu-
ziert und somit dem Betrieb der grofitechnischen Anlage ange-
glichen. Anhand der ermittelten Betriebswerte zeigte sich
keine auffdllige Reaktion der Anlagen auf diese Umstellung.In
Zusammenhang mit dem Anstieg des SVI am 18. Versuchstag
kénnte ijedoch die Reduzierung der Rickfiihrschlammenge die De-
nitrifikation im Nachklidrbecken von Anlage B gefdrdert haben.
Ab dem 11. Versuchstag wurde in der diskontinuierlich betrie-
benen Anlage die schubweise Abwasserdosierung von 60-Min-2y-
klen auf 30-Min-Zvklen gedndert. Die Ablaufwerte und der SVI
dnderten sich durch diese Umstellung nicht. Der Effekt eines
abwechselnd hohen und niedrigen N&hrstoffangebots schien auch
bei diesen 30-Minuten-Intervallen einen glinstigen Effekt auf
die Flockenstruktur des Belebtschlammes zu haben.

In weiteren Versuchen wurde die Sauerstoffkonzentration im
Belebungsbecken auf 1,5 mg 02/1 eingestellt. Bei der diskon-
tinuierlich mit Abwasser beschickten Anlage bewirkte dies,
wihrend und in der Zeit nach Abwasserzugabe, ein Sauerstoff~
defizit im Belebungsbecken, dem keine verstirkte Belilftung
entgegengesetzt wurde. Durch diesen Betrieb ergab sich eine
Fhase von ca. 10 Minuten (an die Abwasserzugabe anschliefend)
in der, bedingt durch die Sauerstoffzehrung der Bakterien,
kein Geldstsauerstoff im Belebungsbecken mefbar war.

Wie die Messungen der Ammonium- und Nitratkonzentrationen im
Belebungsbecken ergaben, wurde in der Zeit nach der Abwas-
serdosierung denitrifiziert, und in der Zeit, in der die Ge-
l8stsaverstoffkonzentration > 1 mg 0=/1 war, nitrifiziert.
Dies bedeutet, daf bei einstufigen Belebungsanlagen mit dis-
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kontinuierlicher Abwasserzugabe sowochl eine Nitrifikation als
auch eine Denitrifikation mdglich ist.

Die Witterung erlaubte leider keine weiteren Versuche auf dem
Freigeldnde der Zentralkléranlage Diiren. Aus diesem Grund
wurden die weiteren Versuche wieder im Labor in Laborkldran-
lagen durchgefithrt. Dabei sollten die M8glichkeiten der Ni-
trifikation und Denitrifikation in einstufigen Belebtschlamm-

anlagen untersucht werden.

3.5 VERSUCHE ZUR SUKZEDAMEN NITRIFIKATIOR/DERITRI-
FIKATIOH
3.5.1 VERSUCHE ZUR SUKZEDANEN NITRIFIKATION/DENITRI-

FIKATION MIT SYMTHETISCHEW ABWASSERN BEI VER-
SCHIEDENEN C:N-VERHALTHISSEN

Die folgenden Versuche wurden mit den unter 1.4.2 beschriebe-
nen 8l-Laborkldranlagen durchgefiihrt. Flir die Steuerung der
Nitrifikation und Denitrifikation in einem Reaktionsraum wa-
ren einige Umbaumafnahmen notwendig. Es war erforderliich, die
Beliiftung sowchl auf einem konstanten Maximalwert einstellen
zu kénnen als auch beliiftete und unbeliiftete Phasen zu reali-
sieren. Da als Beliiftungssystem ein hydrophober Schlauch ver-
wendet wurde, der zum einen keinen Wasserdurchtritt erlaubt
und auferdem nicht bewachsen kann, war es méglich die Beliif-
tung zeitweise abzuschalten. Im Zuluftschlauch wurde ein Ma-
gnetventil eingebaut, welches angesteuert iiber ein Sauer-
stoffmessgerit das Beliiftungssystem aktivierte oder unter-
brach. Ein konstanter Sauerstoffgehalt konnte mit diesem Sy~
stem realisiert werden. Zur Beliiftungssteuerung wihrend der
oxischen Phasen (Nitrifikation} und der anoxischen Phasen
(Denitrifikation) sowie zur Steuerung der Abwasserzugabe wur-
den Zeitschaltrelais eingesetzt. Sie unterbrachen mittels Ma-~
gnetventil bei den anoxischen Phasen die Luftzufuhr und akti-
vierten sie in den oxischen Phasen.

bDurch diese Steuerungseinrichtungen war es mdglich, sowochl
die Zeit der anoxischen und oxischen Phasen zu variieren, als
auch die Sauverstoffmaximalkonzentration in der oxischen Phase
frei zu bestimmen. Anfinglich traten Schwierigkeiten im Be~-
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trieb der Steuerung auf, die hauptsdchlich auf die Unzuver-
lissigkeit der Zeitschaltuhren zurilickzufithren waren. Durch
den Einsatz von selbstgebauten Zeitschaltuhren liefen sich

diese Probleme beheben.

Als Modell-Abwasser wurde ein Gemisch aus Ethanol und Essig-
siure im CSB-Verh#ltnis von 50:50 verwendet. Das Verhdltnis
von geldstem Kohlenstoff und anorganischen Stickstoffverbin-
dungen, im weiteren C:N-Verhdltnis genannt, wurde durch un-
terschiedliche Stickstoffkonzentrationen im Zulauf variiert.
Die Carbonatkonzentration im Zulauf wurde jeweils der Ammoni-
umkonzentration angepaft. Zur Gewdhrleistung einer ausrei-
chenden S#urekapazitit flir die Nitrifikation, wurden pro mg
NHe-N 7,14 mg RaCOs zugesetzt. Die Temperatur bei diesen Ver-
suchen betrug 20 + 1 °C.

Bei ersten Versuchen mit synthetischem Abwasser waren immexr
wieder Probleme mit der Abwasservorlage aufgetreten. Mikro-
bielle Verunreinigung verursachten in der Substrat-Vorrats-
flasche eine erhebliche Reduzierung der Konzentration geld-~
ster organischer Substanzen. Durch eine Trennung der Kohlen-
stoffquelle (Essigs8ure/Ethancl) von den N8hrsalzen (Stick-
stoff, Phosphat, Spurenelemente) konnte die mikrobielle Akti-
vitdt in den Vorratsflaschen unterbunden werden. Die Konzen-
tration der C-Quelle (geldster organischer Kohlenstoff) und
die der N~ und P-Quelle (Stickstoff und Phosphat) blieb {iber
mehr als finf Tage konstant.

Ein Fliissigkeitsverlust bei der Beliiftung wurde durch S&tti-
gung der Zuluft mit Wasser weitgehend unterbunden. Aus diesem
Grund bedurften die Stoffkonzentrationen im Ablauf der Anlage
keines Rorrekturfaktors.

Unterschiedliche Schlammbelastungen wurden durch Anderung der
gulaufkonzentration eingestellt. Die hydrauliche Belastung
der Modellbelebtschlammanlage war iiber den gesamten Versuchs-

zeitraum gleich.
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Das Schlammriickfilhrverhdltnis betrug 200 %; der TS-Gehalt
wurde bei 3 g/l, die (SB-Schlammbelastung {Bes) wurde auf
0,34 kg CSB/kg TS-d eingestellt. Die Stickstoff-Schlammbela-
stung war unterschiedlich je nach C:N-Verhdltnis und betrug

bei:

C:H kg H/kg TS-d
100:50 0,040
100:40 0,032
100:30 0,024
100120 0,016
100:10 0,008
100:5 0,004

Im tiglichen Mefprogramm waren die fiir den Betrieb von Bele-
bungsanlagen iliblichen Parameter wie 5VI, TS und CSB Ablauf,
enthalten. Zudem wurden die FSrderraten der Pumpen, die Elek-
troden und Steuereinheiten nach einem Wartungsprogramm Kkoh-
trolliert.

Das C:N-Verh#ltnis wurde von 100:50 in Teilschritten bis auf
100:5 reduziert. Nach einer Adaptationsgeit von einigen Tagen
wurden mehrere Dosierzyvklen genauer untersucht. Von beson-
derem Interesse waren dabei die Ronzentrationsédnderung der
Stickstoffkomponenten iiber die Zeit.

Bei Vorversuchen hatte sich gezeigt, daf die Mikroorganismen-
population im Belebungsbecken erst nach léngerer Zeit, je
nach Temperatur zwischen 2-6 Wochen, einen stabilen Nitrifi-
kantenanteil enthielt. Die Laborkldranlagen wurden solange
mit kontinuierlicher Beliiftung betrieben bis eine vollstdn-
dige Nitrifikation erfolgte. Daraufhin wurden die Anlagen in-
tervallmipfig beliiftet, um neben der Nitrifikation auch eine
Denitrifikation zu erzielen. Durch die schrittweise Reduktion
des Stickstoffanteils im Substrat von 100:50 auf 100:5 war
eine ausreichend grofie Nitrifikantenpopulation im Belebungs-
becken zu jeder Zeit gewdhrleistet.

Bei einem gleichzeitigen Abbau organischer Verbindungen durch
heterotrophe Mikroorganismen und einer Oxidation von Ammonium
tiber Nitrit zu Nitrat durch chemolithoautotrophe Bakterien,
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konkurrieren die beiden Organismengruppen um den Sauerstoff.
Stellt man geniigend Sauerstoff zur Verfiigung, so werden beide
Organismengruppen unabhingig von einander entsprechend den
tbrigen Milieubedingungen spezifische Stoffwechsel~ und
Wachstumsraten aufweisen.

In einem kontinuierlich betriebenen Bioreaktor, aus dem stin-
dig Biomasse entnommen wird, resultiert die Biomassekonzen-
tration aus der Substratkonzentration und dem Ertragskoeffi-
zienten der Mikroorganismen. Bel den folgenden Versuchen war
die Zulaufkonzentration an geldistem organischen Kohlenstoff
immer gleich. Daraus resultierte eine konstante Biomassepro-
duktion der heterotrophen Mikroorganismen. Die Ammonium-Zu-
laufkonzentration wurde variiert, so daff sich die Biomasse-
produktion der chemolithcautotrophen Bakterien dnderte. Geht
man davon aus, daf beim Abbau der organischen Kohlenstoffver-
bindungen ca. 40-50 % der zugegebenen Kohlenstoffverbindungen
in Biomasse umgewandelt werden (Ritter 1988) und fiir die Syn-
these von 1 g Nitrifikantenbiomasse ca. 30 g NHs: umgesetzt
werden (Schlegel 1986), wird klay, dap die Nitrifikanten nur
einen geringen Anteil an der Gesamtbiomasse haben kdnnen.

Bin weiterer wichtiger Unterschied zwischen heterotrophen
Bakterien und den chemoclithoautotrophen Nitrifikanten ist die
unterschiedliche Verdoppelungsrate. Die heterotrophen Bakte-
rien haben, bei optimalen Bedingungen, Verdoppelungszeiten
von ca. einer Stunde, die Nitrifikanten hingegen Zeiten von
5-10 Stunden (Schlegel 1986).

Unter Berilicksichtigung der cben aufgezeigten Zusammenhdnge
wurden die Versuche mit einem C:N-Verh&ltnis von 100:50 be-
goennen, da bei dieser Abwasserzusammensetzung ein hcher An-
teil an Nitrifikanten zu erwarten war. Nach der Umstellung
avf C:N-Verh8ltnisse mit niedrigeren Stickstoffkonzentratio-
nen wurde eine Adaptationszeit von 10 Tagen eingehalten. Nach
dieser Zeit war die Biomasse einmal komplett ausgetauscht
{Schlammalter: 10 Tage) und man konnte davon ausgehen, daf
der Nitrifikantenanteil an der Gesamt-Biomasse dem aktuellen
C:N-Zulaufverhdltnis weitgehend angepaft war.

Zur Darstellung der Stoffumsatzraten von Nitrifikation und
Denitrifikation (in Bl-Laborkldranlagen) wurden die Stick-
stoffkonzentrationen der einzelnen Stickstoffkomponenten iber
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die Zeit eines Dosierzyklus bei den jeweils unterschiedlichen
C:N-Zulaufverhdltnissen aufgezeichnet. Die Abwasserzugabe er-
folgte zum Zeitpunkt t=0. Ein Dosierzyklus dauerte 60 Minuten
mit einer unbeliifteten Phase von 20 Minuten (t = 55-15 Min)
und einer beliifteten Phase von 40 Minuten (t = 15-55 Min}.
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Abb. 31: Stickstoffkonzentrationen in mg/1 im Belebungsbecken
einer Laborkldranlage bei diskontinuierlicher Substrat-
zugabe innerhalb einer HWinute (t=0-1 Min).
Beltiftungszeit 15-55 Min, Nichtbeliftunmg von 55-15 Min,
N-Zulaufkonzentration 51 mgfl, N-Ablaufkonzentration
3,2 mgfl; C:N-Verhiltnis 100:50.

Wie Abb. 31 zeigt, ergab sich beli der intermittierenden Ab-
wasserzugabe mit gesteuerter Beliiftung im Belebungsbecken ein
Profil der einzelnen Stickstoffkomponenten, das die jeweili-
gen Stoffwechselvorgdnge charakterisiert.

in den ersten 15 Minuten wurde das im Wasser vorliegende Ni-
trat bei inaktivierter Beliiftung und nach Zugabe des Abwas-
sers reduziert. Man kann annehmen, dapf die Ausgangs-Nitrat-
konzentration dem 60 Minutenwert entsprach. Der gemessene
Wert war auf Grund der schlechten Durchmischung, bzw. durch
den Abbau in den ersten 2 Minuten zwischen Abwasserzugabe und
Probennahme der ersten Probe niedriger.
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Nach 5 Minuten lag die Nitrat-N Konzentration bei 0,5 mg/l;
nach 10 Minuten war im Belebungsbecken kein Nitrat mehr nach-
weisbar.

15 Minuten nach Abwasserzugabe wurde die Beliiftung wieder ak-
tiviert. Deutlich war der Nitrifikationsbeginn zu beobachten.
Nach 20 Minuten wurde sowohl Nitrat, als auch das Zwischenw-
produkt der Ritrifikation Nitrit gemessen.

Die Probe 30 Minuten nach der Abwasserzugabe enthielt eine
relativ hohe Nitritkonzentration von 1,3 mg/l NO-—-N. Nach

40 Minuten war die Nitritkonzentration wieder abgesunken und
wurde bis zur ndchsten Abwasserzugabe zu Nitrat oxidiert. Auf
Grund der Denitrifikation in den ersten 15 Minuten nach Ab-
wasserzugabe des nichsten Zyklus wurde das gebildete Nitrat
reduziert und der Stickstoff, der mit dem vorherigen Abwas-
serschub als Ammonium in das Belebungsbecken gegeben wurde,
vollsténdig aus dem Wasser entfernt.

gum besseren Versténdnis sind im folgenden einige weltere
Grundlagen (vergl. auch 1.1.3.1.1 und 1.1.3.2.2) der Nitrifi-
kation und Denitrifikation erldutert. Dabeil wird dem Ablauf
dieser Stoffwechelvorgédnge im Belebungsbecken bei diskontinu-
ierlicher Abwasserzugabe mit gesteuerter Beliiftung gefolgt,
also mit der Denitrifikation (t=0) begonnen.

Die Denitrifikation wird von zahlreichen Organismen durchge-
fiihrt. Es handelt sich durchweg um fakultativ aerocbe Bakte-
rien, die, in Abwesenheit von geldstem Sauerstoff, Nitrat als

Elektronenakzeptor verwenden.

Gleichung 1:
10 TH] + 2 H* + 2 NQa~ ==> Nz + 6 H20

Aus der Gleichung fiir die Denitrifikation ist abzulesen, dap
neben der Reduktion des Nitrats auch eine Bindung von Wasser-
stoffprotonen erfolgt, die das Ionenmilieu des Mediums veran-
dert. Bei schlecht gepuffertem Wasser hat die Denitrifikation
einen pH-Wert-ErhShung und eine damit verbundene Senkung der

Basenkapazitdt zur Folge.
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Wenn nun im gleichen Reaktor sowohl nitrifiziert als auch
(anschliefend} denitrifiziert wird, ergibt diese Bindung von
Wasserstoffionen einen positiven pH-stabilisierenden Effekt,
da bei der Nitrifikation ein Kation (NH,*} in ein Anion
(NO=~) umgewandelt wird, also Wasserstoffionen freigesetzt

werden.

Gleichung 2:
NH.* + 1,5 Oz + 2 HCOs~
-=> NOz~ + 2 H2C0z + H20
-w=> N0z~ + 0,5 02 ==> NOs-

Wie eine Gegeniiberstellung von Gleichung 1 und 2 zeigt, kann
durch eine vollsténdige Denitrifikation des vorher nitrifi-
zierten Ammoniums keine vollsté@ndige Bindung der H* Ionen er-
folgen. Lediglich 50 % der bei der Nitrifikation frei gewor-~
denen H* Ionen werden bei der Denitrifikation gebunden.

In der Praxis reicht die Sdurekapazitidt von Abwissern meist
aus, um diesen H+ Uberschuf zu kompensieren. Beriicksichtigt
man, daf der Stickstoff im Zulauf von Kldranlagen nicht nur
als NH.*, sondern auch in Form von organischen Stickstoffver-
bindungen vorliegt, so ergibt sich durch die hydrolytische
Desaminierung von Harnstoff oder Protein eine zusdtzliche

Pufferkapazitdt.

Gleichung 3:
Harnstoff + Hx0 =-> 2 NHs + CO=z
NHs + Ha0 --> NH.OH oder
NHs + Hz0 + CO2 =~-> HNHse* + HCOs—

(im neutralen oder leicht sauren pH-Bereich.}

Im alkalischen Milieu liegt der Ammoniumstickstoff als freies
NHs vor. Trotz der teilweisgen Regeneration der SHurekapazitit
durch die Denitrifikation, wurde bei den Versuchen die Menge
NaHCOs zugegeben, die zur Pufferung der H* Ionen aus der Ni-
trifikation notwendig war. In ersten Versuchen ohne NaHCOs-
Zugabe mit synthetischen Néhrmedien sank dexr pH-Wert zu stark
ab, so daP die Nitifikation nur unvollsténdig ablief.
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Gleichung 4:
HHa™* ww-> NOs;~ ergibt einen Verbrauch an HCOz~

von 7,1 mg/mg NH.-N
NH.™ + 2 02 > NOz~ + H20 + 2 H~*
2 H + 2 HCOz~ = 2 Ha0 + 2 C0=

Im weiteren werden die Versuche zur intermittierenden Abwas-
serzugabe mit gesteuerter Beliiftung bei unterschiedlichen
C:N-Verhdltnissen vorgestellt. Dabei ist 2zu bemerken, dap er-
hebliche Probleme mit der Beliiftungssteuerung auftraten. Die
Ursachen und deren Auswirkung werden jeweils beschrieben. Im
Verlauf der Untersuchungen konnten diese Probleme beseitigt

warden.

Tab. 6: Betriebsdaten bzw. Zu- und Ablaufkonzentrationen, die
zu den jeweiligen C:H Verhdltnissen dehdren.

C:H Brs{CSB) Zulauf K Zulauf W Zulauf € Zulauf £ Ablauf N

{theor.) (NH.~N)} absolut absolut I anorg-N

ka/kg-d  mg/l ng/h mg/l mg/h mg/l
100:50 0,34 50 40 100 80 3,2
100:40 0,34 40 32 100 80 2,8
100:30 0,34 30 24 100 80 1,0
100:20 0,34 20 16 100 80 1,4
100:10 0,34 10 8 100 80 0,6

160:5 0,34 5 4 100 80 0,5
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Abb. 32: Stickstoffkonzentrationen in mg/1 im Belebungsbecken
einer Laborkldranlage bei diskontinuierlicher Substrat-
zugabe innerhalb einer Minute (t=0-1 Hin).
Beluftungszeit 15-55 Min, N-Zulaufkonzentration 40 mg/l,
H-Ablaufkonzentration 2,80 mg/l; C:M-Verhiilends 100:40.

Abb. 32 zeigt die Konzentration der verschiedenen anorgani-
schen Stickstoffkomponenten bei einem C:N-Zulaufverhdltnis
von 100:40 iiber die Zeit. Die Ammoniumkonzentration nach Ab-
wasserzugabe lag bei 3,2 mg NH.-N/l . Dieser Wert resultierte
aus der Zulaufkonzentration (40 mg/l) und der Konzentration
im Belebungsbecken (< 0,1 mg/l}). Da in den ersten 15 Minuten
nach Abwasserzugabe die Beliiftung abgeschaltet war, &nderte
sich auch der Ammonjiumgehalt nur unwesentlich. Nach 15 Minu-
ten setzte die Nitrifikation ein, was an der Abnahme der Am-
moniumkonzentration abzulesen war. Leider konnten auf Grund
der recht aufwendigen Probenaufbereitung die Zeitabsténde
zwischen den einzelnen Proben nicht kiirzer gewdhlt werden.
GCeht man davon aus, dafi die Nitrifikation 15 Minuten nach Ab-
wasserzugabe mit der Aktivierung der Beliiftung einsetzt, so
ergibt sich fiir die ersten 15 Minuten der Nitrifikationsphase
eine Nitrifikationsrate von 00,0852 kg Ammonium-N/kg TS-d (bei
20 °C) bei einer Schlammbelastung von 0,34 kg CSB/kg TS-d und
einem Schlammalter von ca. 10 Tagen.
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Die Nitratkonzentration nahm in den ersten 5 Minuten nach Ab-
wasserzugabe rapide ab. Geht man davon aus, daf zu Beginn der
Denitrifikationsphase die gleiche Nitratkonzentration im Be-
lebungsbecken vorlag wie zum Zeitpunkt t=60 Min, so ergibt
sich eine vollstdndige Denitrifikation innerhalb von 5 Minu-
ten. Die spezifische Denitrifikationsrate in diesen ersten

5 Min betrug 0,192 kg N/kg TS-d. Aus der Differenz zwischen
der NH.-N Kongzentration in den ersten 15 Min und der NOs-N
Konzentration, guziiglich der NH.-N + HO-N Konzentration zum
Zeitpunkt t=60 Min, errechnet sich der assimilativ gebundene
Stickstoff. Dabei miiften noch organische Stickstoffkomponen-
ten des Ablaufs, ebenso wie die fliichtigen Stickstoffkompo-
nenten in der Abluft, beriicksichtigt werden. Dies war aus
meftechnischen Griinden zu diesem Zeitpunkt nicht mdglich,
spielte aber auch keine grofie Rolle, wie die spdteren Versu-
che zeigten ({sieche Kap.7). Bei der in Abb. 32 dargestellten
Untersuchung ergab sich als assimilativ gebundener Stickstoff
ein Wert von 1,2 mg N/l1-h. Rechnet man diesen Stickstoffan-
teil in Biomasse unter der Annahme das der Stickstoffanteil
der Trockensubstanz ca. 10 % war, so ergibt sich ein Biomas-
sezuwachs von ca. 2,3 g TS pro Tag, was einem Schlammalter
von 10 Tagen entsprechen wirde.

Anhand der Nitritkonzentration im Belebungsbecken lief sich
die Nitrifikation in ihren beiden Teilschritten, der Ammoni-
umoxidation (Nitritation) und der Nitritoxidation {(MNitrata-
tion) recht gut verfolgen. 30 Minuten nach Abwasserzugabe war
ein maximaler Wert von 1,7 mg NO2-N/l zu messen. Dieser Wert
war im Vergleich zu anderen Mefreihen recht hoch.

15 Minuten nach Abwasserzugabe, also mit Beginn der Beliif-
tungsphase, setzte die Nitrifikation ein. Bis zum Zeitpunkt
t=30 Min war nur NO»— im Belebungsbecken mefibar. Die Ammoni-
umoxidanten verstoffwechselten das vorhandene Ammonium sofort
bei dem Vorhandensein von Sauverstoff bis zum Ritrit. Die ni-
tritoxidierenden Organismen (Nitritanten) oxidierten unter
diesen Bedingungen das vorhandene Nitrit erst ca. 10 Minuten
nach Einsetzen der Nitrifikation. Anhand dieser Verschiebung
beider Stoffwechselvorginge lief sich die spezifische Ammoni-
umoxidationsrate von der Nitritoxidationsrate unterscheiden.
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Bei einem C:N-Verhdltnis von 100:40 (Abb. 32) betrug die spe-
zifische Ammoniumoxidationsrate, fir die Zeit des maximalen
Stoffumsatzes, 00,0624 kg N/kg TS-d. Fiir die Nitritoxidation
ergab sich ein Wert von 0,0768 kg N/kg TS-d.

Die gesamten Umsatzraten beziehen sich jeweils auf die Zeit
héchster Stoffwechselaktivitdt. Um etwas iiber {iber die abso-
luten Umsatzraten sagen zu kdnnen, muf von anderen Berechnun-
gen ausgegangen werden. Bel der Angabe der absoluten Nitrifi-
kationsrate wird daher die Differenz zwischen Zulauf- und Ab-
laufwert durch die Biomassekonzentration geteilt, und fir
einen bestimmten Zeitraum angegeben. Bel einem C:N-Zulaufver-
hidltnis von 100:40, was einer N-Zulaufkonzentration von

40 mg/l und einer C-Zulaufkonzentration von 100 mg/l ent-
sprach, wurden bei diskontinuierlicher Abwasserzugabe mit ge-
steuerter Beliiftung 2,8 mg HO:-N im Ablauf gemessen. Die Ni-
tritkonzentration war £ 0,01 mg NO--N/l, die Ammoniumkonzen-
tration lag ebenfalls unter der Nachweisgrenze von 0,1 mg
NH.-N/1. Aus diesen Zu- und Ablaufwerten ergab sich eine ab-

solute Denitrifiketionsrate von:

40 - 2!8 mg/l N”NO:&"__ _ )
24 g TSeStd 0,00159 kg N-NOs-/kg TS-h
0,0372 kg N-NOs-/kg TS-d
37,2 g N-NOs-/kg TS-d.

]

Bezogen auf die Denitrifikationsphase (20 Min) ergab sich
eine Denitrifikationsrate von 111,6 g NOs;-N/kg TS-d, die ma-
ximale Denitrifikationsrate in dieser Denitrifikationsphase
betrug 192 g NOs-N/kg TS5-d. Ein Vergleich der letzten Werte
zeigt, daf die Umsatzraten differierten. Wiirde man von der
absoluten Denitrifikationsrate in der Denitrifikationsphase
(111,6 g NOs-N/kg TS-d) auf die maximale Denitrifikationsrate
umrechnen, so ergidbe dies nach der Rechnung 111,6 g x 4 (da
die Denitrifikation vollstdndig in 5 Minuten ablief, siehe
Abb. 32) eine maximale Denitrifikationsrate von

446,4 g NO:-N/kg TS-d. Bel dieser Berechnung wurde allerdings
die assimilativ gebundene Stickstoffmenge nicht beriicksich-
tigt, was eine ungenaue Denitrifikationsrate ergibt.
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Fiir den praktischen Betrieb ist die Rate von 37,2 g N-NOz=—/kg
TS-d als "Faustwert" wichtig. Zu berficksichtigen ist jedoch
bei dieser Angabe das jeweilige C:N-Verhdltnis sowie die
Schlammbelastung und die restlichen Betriebsdaten.

Bei Versuchen mit dem C:N-Verh&ltnis von 100:30 traten appa-
rative Schwierigkeiten auf, die sehr unterschiedliche Ver-
suchsergebnisse bedingten. Abb. 33 zeigt den gewlinschten und
letztlich auch reproduzierbaren Ronzentrationsverlauf der
einzelnen Stickstoffkomponenten im Belebungsbecken iber die
Zeit eines Dosierzyklus. Bei der Probennahme wurde nicht, wie
bei Versuchen mit einem {:N-Verhdltnis von 100:40, die erste
Probe nach 2 Min, sondern schon nach einer Minute gezogen.
Die Stickstoffkonzentration NHe-N im Zulauf betrug 30 mg/l.
Die Kohlenstoffkonzentration im Zulauf betrug 100 mg/l.

3.00

—+ Benmmonium-—H
2 50 -X- Nifri-H

—t- Hhrat-H

Stickstoffkonzentration in mg N/!
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Abb. 33: Stickstoffkonzentrationen in mg/1 im Belebungshecken
einer Laborklidéranlage bei diskontinuierlicher Substrat-
zugabe innerhalb einer Hinute (t=0-1 Hin}.
Beluftungszeit 15-55 Min, Nichtbeltiftung von 55-13 Min,
K-Zulaufkonzentration 30 mg/l: C:N-Verhlinis 100:30.

Abb. 33 ist zu entnehmen, daf die maximale Ammonium~-N Konzen-
tration im Belebungsbecken bei diesem Zulaufverhdltnis ca.
2,0 mg NH.-N/1 betrug. Daf dieser Wert erst bei der zweiten
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Probe erfaft wurde, also nach 5 Min, lag an der langsamen
Durchmischung im Belebungsbecken, beglinstigt durch die Abwas-
serzugabe im unteren Teil, und der Beprobung im oberen Teil
des Belebungsbeckens. Theoretisch ergibt sich bei der Abwas-
serzugabe von 0,8 1/5td mit einem NH4-N Gehalt von

30 mg NH<~N/l eine Fracht von 24 mg NH.-N pro Abwasserstof.
Bei einer Verdiinnung wvon 9:1 ergibt sich eine NHs-N Ronzen-
tration von 2,66 mg NHa.-N im Belebungsbecken. Es wurden je-
doch nur 2,0 mg NH.-N gemessen. Mdglicherweise war ein Teil
des Ammoniums adsorbtiv gebunden.

2 mg NH.-N lagen also im Belebungsbecken nach Abwasserzugabe
vor. 15 Minuten naéh der Abwasserzugabe war die Denitrifikaw
tionsphase beendet, und die Beliiftung wurde aktiviert. Die
Nitrifikation lief bis zum Zeitpunkt t=30 Min mit hoher Um-
satzrate ab. 30 Minuten nach Abwasserzugabe wurde ein Ammo-
nium-N-Wert von 0,25 mg NH.-N/l gemessen. Daraus ergab sich
in dieser Zeit t=15-30 Min nach Abwasserzugabe eine spezifi-
sche Nitrifikationsrate von

1,75 mg N-NH,*/1-15 Min

7,0 mg N-NHs+/l-h
168,0 mg N-NHe*/1-d
056,060 mg N-NH."/g TS-d

0,056 kg N-NHs*/kg T5-d

Zum Zeitpunkt t=30 Min nach Abwasserzugabe wurde die hbchste
Konzentration an Nitrit mit 0,25 mg NO2-N/1 wdhrend des ge-
samten Dosierzyklus gemessen. Die Ablaufkonzentrationen bei
diegsem Versuchsaufbau und einem C:N-Verhdltnis von 100:30 be-
trugen 0,35 mg NH.-N/1, 0,07 mg NOz=-N/1l und 0,85 mg NOs-N/1l.
Es wurde eine Stickstoffeliminationsleistung von 85,7 % und
eine CSR-Eliminationsleistung von 86 % erreicht. Bei der CSB-
Eliminationsleistung ist zu beriicksichtigen, daf ein leicht
abbaubares Substrat verwendet wurde, das zu 50 % der CSB-
Fracht aus Ethanol und zu 50 % aus Essigs8ure bestand. Dies
ist auch fiir die Denitrifikationsleistung der Anlagen von Be-
deutung.

Berechnet man die spezifische Denitrifikationsrate bei diesem
Zyklus und geht von einem Nitratgehalt von 1 mg NO2~N/1 zum
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zeitpunkt der Abwasserzugabe aus, so ergab sich in den ersten
5 Minuten der Denitrifikationsphase eine vollstdndige Deni-

trifikation mit einer Rate von:

1 mg H-NO,—/1-5 Min
0,096 kg N-NOs-/kg TS-d.

Beim Vergleich der NH.~-N und NOz~N Konzentrationen (Abb. 33},
ist zu erkennen, daP ein Teil des zugeflihrten Ammoniums nicht
als Nitrat bzw. Ammonium am Ende des Zyklus mefBbar war. Um
den Verbleib dieses Stickstoffs aufzukldren, bedurfte es ei-
ner vollstidndigen Bilanzierung des Stickstoffs, welche in
dieser Versuchsreihe nicht durchgefiihrt wurde. Es ist anzu-
nehmen, daf ein Teil des Stickstoffs assimilativ, d.h. zur
Synthese von Aminos#uren und komplexer Stickstoffverbindun-
gen, gebunden wurde. Ein Teil dieses Stickstoffs hdtte jedoch
auch in Form fliichtiger Stickstoffverbindungen aus dem System
entweichen k&nnen. Zudem war es mdglich, dap geldste organi-
sche Stickstoffverbindungen das System verlieflen. In spdteren
Versuchen wurde angesﬁrebt, eine Gesamt-Stickstoffbilanz bei
diesem Verfahren aufzustellen, um den Verbleib diese Stick-
stoffs zu klédren.

Der Verlauf der Kohlenstoffkonzentration wdhrend eines Do-
sierzyklus ist in Abb. 34 dargestellt. Anhand der verschie-
denen Kohlenstoffkomponenten lief sich die Kohlenstoffelimi-
nationsleistung errechnen, die bei 55,9 % lag.
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Abb. 34: Kohlenstoffkonzentration im Belebungsbecken bei dis-
kontinuierlicher Substratzugabe innerhalb einer Hinute
{t=0-1 Min).
BelUftungezeit 15-55 Min, Hichtbeluftung von 55-15 Ming
C:H-Verhlenies 100:30.

Der anfinglich (0-5 Min) rasche Riickgang der DOC-Konzentra-
tion von 13,4 auf 5,4 mg/l korrelierte mit dem Riickgang an
Hitrat in dieser Zeit. Die Denitrifikation, bei der von Sei-
ten der Denitrifikanten NOs— als terminaler Wasserstoffakzep-
tor und "DOCY als Elektronendonator genutzt wurde, war an
diesem DOC-Riickgang mafgeblich beteiligt. Nach Arbeiten von
Kuttruff (1986) wird durch sorbtive Mechanismen der vorhan-
denen Biomasse ein Teil der Kohlenstoffkomponenten gebunden.
Die rasche Biosorbtion wurde schon in fritheren Arbeiten, auch
mit kommunalem Abwasser beocbachtet, und wird bei verschie-
denen Abwasserreinigungsverfahren ausgenutzt (AB-Technolo-
gie}.

Weiterhin zeigte der Verlauf des anorganischen Rohlenstoffs
{i1C), iiber die Zeit eines Dosierzyklus, die jeweiligen Stoff-
wechselaktivititen auf. Wach der Abwasserzugabe stiegt der
1¢-Gehalt durch die heterotrophe mikrobielle Stoffwechselak-
tivitdt an und nahm bei der Nitrifikation durch die COz~Auf-
nahme und H+-Abgabe wieder ab.
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Abb. 35: Stickstoffkonzentrationen in mg/1 im Belebungsbecken bei
diskontinuierlicher Substratzugsbe innerhalb einer Minute

{t=0-1 Win). C:N-Verh#ltnis 100:30.

Betrachtet man Abb. 35, sc zeigt sich, wie in Abb. 33, eine
rasche Denitrifikation in den ersten 5 Minuten nach Abwasser-
zugabe. Die Denitrifikationsrate in diesen ersten 5 Min be-

trug:

1,7 mg N-NOs—-/1-5 Min
0,163 kg N-NOs—/kg TS-d

Filr den gesamten 2Zyklus ergab sich auf Grund der Differenz
gwischen Zulauf und Ablauf eine Denitrifikationskapazitét

von:

30 mg/l im Zulauwf - 1,0 mg/l im Ablauf

= 29 mg N/1

bei 19,2 1 Substrat pro Tag mit 29 mg N/l
-=> 556,88 mg N/d

- 23,2 mg N/g 75-d

——> 0,0232 kg N/kg TS-d
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Diese Denitrifikationsleistung ist jedoch nicht als die maxi-
mal m&gliche Denitrifikationsrate anzusehen, da die Umsatzge-
schwindigkeit konzentrationsabhiingig ist. Die Stickstoffkon-
zentration war jedoch durch die Abwasserzusammensetzung vor-

gegeben und somit bei meinen Versuchen konstant niedrig.

Ein Weg die maximale Denitrifikationsrate zu errechnen, be-
steht darin, die in den ersten 5 Minuten erreichte Denitrifi-
kationsrate (Abb. 35) fir die gesamte Denitrifikationsphase
anzunehmen. Fir den Versuch, den Abb. 35 dokumentiert, ergab
sich in diesem Fall eine Denitrifikationskapazit8t von:

1,7 mg N-RO3~/1-5 Min % 3

5,1 mg N-NO»-/1-15 Min (entsprechend der Gesamtzelt
der Denitrifikationsphase)

5,1 mg N-NOsz—-/1/Zyklus (1h) : 3 g TS

1,7 mg N-ROs—/g TS-h

40,8 mg N-NOsz—/g TS-d

0,041 kg N-NOs-/kg TS-d

Vergleicht man diesen Wert mit dem in Abb. 35 gemessenen
(0,018 kg NOa~N/kg TS-d}, so ergibt sich, dap bei dieser Be-
triebsweise eine Restdenitrifikationskapazitdt von 100 % vor-
handen war, also 50 % des Denitrifikationspotentials ausgela-
stet war.

Betrachtet man den Verlauf der Ammoniumkonzentration im Bele-
bungsbecken in Abb. 35 so f&l11t auf, daf eine rasche Nitrifi-
kation bis zum Zeitpunkt t=30 Min erfolgte. Die Nitrifikation
erfolgte von diesem Zeitpunkt an, bis zum Ende des Zyklus,
mit reduzierter Umsatzgeschwindigkeit. Diese langsam ablauw-
fende Nitrifikation wurde durch einen 8fter auftretenden Feh-
ler der Beliiftungseinheit verursacht. Dabei wurde die Sauer-
stoffkonzentration in der aeroben Phase statt auf 2 mg 02/1
auf ca. 1 mg Oz/1 eingeregelt. Dieser Fehler lag auch bel dem
in Abb. 33 dargestellten Zyklus vor.
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Abb. 36: Stickstoffkonzentrationen in mg/1 im Belebungsbecken bei
diskontinuierlicher Substratzugabe innerhalb einer Hinute

{t=0-1 Win}.

O.-Konzentration immer < 1 mg/l. C:N-VerhHltnis 100:30.

Abb. 36 zeigt einen Zyklus,
tion immer < 1 mg Oz/1l war.
Nitrifikation dadurch stark
NH.-N Konzentration von ca.
mit einer Rate von 0,032 kg

in dem die Sauerstoffkonzentra-~
Deutlich ist zu erkennen, dap die
beeinflufit wurde. Bis zu einer
0,5 mg/l wurde im Belebungsbecken
NH.~-N/kg TS-d nitrifiziert. Dies

bedeutet im Vergleich zu dem in Abb. 33 dargestellten Zyklus
eine Reduzierung der Nitrifikationrate um 43 %. In weiteren
versuchen wurde der Sauerstoffgehalt wihrend der Nitrifikati-

cnsphase im Belebungsbecken

auf 4 mg 02/1 eingestellt. Dies

erbrachte gegeniiber einer Konzentration von 2 mg O=2/1 keine
wesentliche Verbesserung der Nitrifikationsleistung. Bei der
um 43 % geminderten spezifischen Nitrifikationsrate wurde

dennoch eine hohe Stickstoffelimininationsleistung von 591 %

erreicht.

Interessant ist der Verlauf

der Ammoniumkonzentration in

Abb. 37. Deutlich ist zu erkennen, daf trotz hoher Ammonium-
eliminationsrate weder Nitrit, noch Nitrat gebildet wurden.

Die gesamte Menge an zugefiilhrtem Ammonium wurde von den Mi-
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kroorganismen assimilativ gebunden. Diese Messungen wurden
durchgefiihrt nachdem 3 Tage kein Ammonium-Stickstoff in die
Anlage eingeleitet wurde. Nachdem die Stickstoffzufuhr wieder
hergestellt wurde, und 3 Dosierzyklen abgelaufen waren, wur-
den Proben gezogen und analysiert.
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Abb. 37: Stickstoffkonzentration in mg/l1 im Belebungsbecken bei
diskontinuierlicher Substratzugabe innerhalb einer Minute
{t=0-1 Hin).
Hach drei Tagen Stickstoffmangelbedingungen.
CiN-Verhiltnis 100:30.

Wie Abb. 37 zeigt, war bei den Mikroorganismen anscheinend
ein Stickstoff-Defizit oder -Mangel vorhanden. Die gesamte
Menge an zugefithrtem Ammonium wurde aufgezehrt, ohne daf
Stoffwechselprodukte der Nitrifikanten nachgewiesen werden
konnten. Zur gleichen Zeit wurde bei mikroskopischen Untersu-
chungen der Biomasse eine Verfnderung der Schlammstruktur be-
obachtet (Zunahme der fadenfOrmigen Bakterien), die mit einem
Anstieg des SVI wvon 150 auf 200 ml/g TS einherging.

Eine Nitrifikation im Belebungsbecken, gemessen an den Stoff-
wechselprodukten NO=- und NOs—, setzte erst wieder ein, als
iber mehrere Zyklen ein Rest NH.-N Gehalt von > 1 mg/l im Be-
lebungsbecken mefbar war.
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Abb. 38: Stickstoffkonzentrationen in mg/l im Belebungsbecken bei
diskontinuierlicher Substratzugabe innerhalb siner Hinute
(t=0-1 Hin).
Die belUifteten und unbeliifteten Phasen waren hei diesem
Zyklus verschoben. C:N-Verhilenis 100:30.

Abb. 38 zeigte den Verlauf der Stickstoffkonzentrationen ei-
nes Zyklus, bei dem die Zeitschaltuhr fir die Steuerung der
anoxischen und oxischen Phase nicht mehr synchron mit der Ab-
wasserdosierung lief. Die Beliliftung setzte in diesem Fall,
nicht wie vorgesehen zum Zeitpunkt t=15 Min ein, sondern
wurde schon zum Zeitpunkt t=5 Min aktiviert. Dadurch ergab
gsich ein Rest-Nitratgehalt im Belebungsbecken, der sich ste-
tig auvfsummierte.

Der ansonsten immer zum Zeitpunkt ©=30 Min (Abb. 36) auftre-
tende Nitritpeak, lag bei dieser Messung zwischen 10 und 20
Minuten. Die Stoffwechselvorgédnge Nitrifikation und Denitri-
fikation liefen alle zeitlich verschoben ab. Die Effizienz
des Verfahrens wurde dadurch beeintréchtigt, was vor allem an
der unvollsténdigen Denitrifikation deutlich wurde.
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Abb. 39: Stickstoffkonzentrationen in mg/l1 im Belebungsbecken bei
diskoninuierlicher Substratzugabe innerhalb einer Hinute
{t=0-1 Hin}.
Dia beltifteten und unbeltifteten Phasen waren verschoben.
C:N-VerhBltnie 100:30.
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Der gleiche Fehler, wie bei dem in Abb. 38 aufgezeigten Kur-
venverlauf war auch bei den in Abb. 39 dargestellten Dosier-
zyklus eingetreten. In diesem Fall war allerdings die Nitri-

fikationsphase verkiirzt. Die Beliiftung wurde erst zum Zeit-

punkt t=25 Min aktiviert. Der Ammoniumgehalt im Belebungsbek-

ken blieb dementsprechend bis zu diesem Zeitpunkt hoch und

die Nitrifikation setzte erst 25 Minuten nach Abwasserzugabe

ein.

Die anoxische Phase begann zum Zeitpunkt t=55 Min, und eine

sofortige Nitratreduktion erfolgte, obwohl noch kein Substrat
zugegeben worden war. Offenbar war ein gewisses externes Re-

duktionspotential (Wasserstoffdonator) noch verfiigbar, wel-
ches sofort zur Denitrifikation genutzt wurde. MOglich wére

jedoch auch eine Denitrifikation mit zelleigenen (endogenen)

Reservestoffen. Trotz der kiirzeren Beliiftungszeit wurde eine

N~Eliminationsrate von 97 % und eine C~Eliminationsrate von
g% % erreicht. Wie Abb. 35 zu entnehmen ist, wurden durch
diese unfreiwillige Einstellung der anoxischen und oxischen
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Phase beinahe die Grenzen des Systems erreicht. Erst zum
Zeitpunkt t=50 Min, also 5 Minuten bevor die Beliiftung inak-
tiviert wurde, war das gesamte Ammonium oxidiert. Bel einem
Rest Ammoniumgehalt im Belebungsbecken und gleichem NH.*-In-
put, wiirde sich der NH,.+-Gehalt im Belebungsbecken zu Beginn
der Nitrifikationsphase erhhen, und somit die Nitrifikati-
onsrate (kg N/kg TS-d), die ja von der Ammoniumkonzentration
abhingig ist, ansteigen. Durch diesen Zusammenhang ergdbe
sich ein Kompensationspunkt, der dquivalent der HNH.*-Ablauf-

konzentration wire.

Bei dem C:N~Zulaufverhdlitnis von 100:30 wurde wie bei den an-
deren Versuchen ebenfalls pro Abwasser (Substrat)-Stof eine
bestimmte Menge NH.-N in ein definiertes Volumen Belebt-
schlammsuspension gegeben. Bei der Messung der sterilfil-
trierten Proben in den ersten 15 Minuten nach Abwasserzugabe
wurde die zudosierte Stickstoffmenge nicht vollsténdig wie-
dergefunden. Die Tabelle 7 zeigt auf, wie hoch die jeweilige
Wiederfindungsrate war.

Tab. 7: Verhdltnis von theoretischen Ammonium-Zudosierunyg und
der wiedergefundenen Ammoniumkonzentration im
Belebungsbecken.

100 % = 3,86 mg NHe-N/1

Messung NHs-N-Maximum (mg/l) in %
1 2,6 67,35
2 2,6 67,35
3 2,4 62,18
4 1,6 41,45
5 1,5 38,86
6 2,7 69,9
7 Z 51,81
8 1,8 46,63
9 1,85 47,9

10 1,58 49,22
11 1,75 45,34
12 2,45 63,47
13 2,25 58,29

Ausgeschlossen werden kann, daf die nicht wiedergefundene Am-
moniummenge durch mikrobielle Oxidation eliminiert wurde, da
wihrend der Abwasser- bzw. Ammoniumzugabe fiir die Ritrifikan-
ten kein Sauerstoff verfiighbar war. Eine Ursache fiir die ge-
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ringe Wiederfindungsrate des zugefiihrten Ammoniums kdnnten
adsorptive Vorginge sein, die wie Abb. 37 zu entnehmen ist,
ebenfalls relativ rasch abliefen.

Eine weitere Moglichkeit ist die Uberfithrung von Ammonium in
eine organische Verbindung durch die Nitrifikanten, wie
Wagner (1983) dies beschreibt. Wagner begriindete dies damit,
daf bei der Nitrifikation trotz des Durchlaufens der Oxidati-
onsstufe t 0 kein molekularer Stickstoff auftritt. Dies lag
nach Wagner daran, daf§ der Ammonium~Stickstoff fiir die beiden
ersten Reaktionsschritte der Nitrifikation in eine organische
Verbindung iiberfilhrt, und erst nach dem letzten Schritt, der
zur Stufe des Nitrits fiihrt, aus dieser wieder freigesetzt
wird.

Ubertrigt man diese Hypothese auf die Stoffwechselvorgénge
bei der diskontinuierlichen Abwasserzugabe, so besteht die
M8glichkeit, daf ein Teil des zugegebenen Ammoniumstickstoffs
vort den Nitrifikanten in eine organische Verbindung iberfiihrt
wird, und damit von unserer Analytik nicht mehr erfaffit wurde.
Da dies eine biochemische Reaktion ist und damit nach den
RGT-Regeln einen temperaturabhingigen Prozef darstellt (die
Reaktionsgeschwindigkeit chemischer Reaktionen verdoppelt
sich nahezu bei einer Temperaturzunahme von 10 °C), miifte ein
Temperaturunterschied von 15 °C diese Reaktion deutlich be-

einflussen.

In einem einfachen Versuch wurde erprobt, ob sich bei einer
Temperaturdifferenz von 18 °C ein signifikanter Unterschied
in der Wiederfindungsrate des zugegebenen Ammoniums ergibt.
In zwei Behdltern wurde Belebtschlamm aus den Belebungsbecken
mit Stickstoffgas durchstrimt, um den Gelbstsauerstoff auszu-
treiben. Dann wurde unter stdndigem Rilhren die den Belebungs-
becken dquivalente Menge Substrat (C+N+P) zugegeben. Der eine
Behdlter war auf 5 °C der andere auf 23 °C temperiert.
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Tab. 8: Stickstoffwiederfindungsrate im Belebtschlamm in Ab-
héngigkeit von der Zeit nach einem Abwasserschub und
von der Temperatur.

vVersuchsergebnisse (in mg N/1)

Zeit in T =5 ° T =23 °C
Hinuten
0 6 0,11 4,2 7 0,03 2
i’ 26,5 0,04 3,8 26 0,06 1,2
5° 239 0,05 3,3 27 0,02 0,2
10° 32 0,04 2,9 32 0,01 0
N-HHs~ H-K02- H-NOs- H-NHs~ H-HOz- H-HOs-

ammoniumgehalt abziiglich des Hullwertes

30,56 mg/1l = 100 %

Zeit in T =5°C T = 23 °C
Minuten
1! 20,5 = 67,1 % 19 = 62,2 %
5° 23 = 75,3 % 20 = 65,4 %
16° 26 = 85,0 % 25 = 81,8 %

An Tab. B 1l3At sich erkennen, daf die Ammonium-Wiederfin-
dungsrate nicht signifikant temperaturabhdngig war. Dies
weist darauf hin, dap nicht biologische sondern vermutlich
sorptive Mechanismen fiir die niedrigen Wiederfindungsraten
verantwortlich waren.

Die Wiederfindungsraten entsprachen etwa denen, die bei Be-
probung der Belebungsbecken ermittelt wurden. Ein Aufschlup
der einzelnen Vorginge wiirde auch hier nur eine detaillierte
Stickstoffbilanzierung und Erforschung des Stoffwechselweges
der Nitrifikanten liefern.
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Stickstoffumsatzraten bei weiteren C:N-Verhdltnissen:
(100:50, 100:20, 100:10, 100:5)

Tab. 9: Zusammensetzung des Abwassers der Anlagen bei den
jeweiligen C:N-Verhditnissen.

C:H-Verh. Ceu Hew Neu
mg C/1 mg N/1 mg N/h

160 : 5 100 5

100 : 10 100 10 8
106 : 20 100 20 16
100 : 30 1006 30 _ 24
100 : 40 100 40 3z
100 : 50 100 50 40
1060 : 60 100 60 48

Um die jeweiligen Stickstoffumsatzraten bei verschiedenen Ab-
wasserzusammensetzungen zu ermitteln, wurden bei gleicher
Schlammbelastung, wie vorab beschrieben und aus Tab. 9 zu er-
sehen ist, unterschiedliche C:N-Verh8ltnisse im Substrat (Ab-
wasser) eingestellt. Praktisch lief sich dies recht einfach
l6sen, da mit synthetischen Abwissern gearbeitet wurde.

Wie Abb. 31 zeigt, war bei einem C:N-Verhdltnis von 100:50
eine hohe Stickstoffeliminationsleistung mdglich. Bei einer
Zulaufkonzentration von 50 mg N/l wurden im Ablauf noch

2,36 mg N/l gemessen. Davon waren anteilig 1 mg NH.-N,

1 mg NOs~N und 0,36 mg NOz-N. Fiir den Zeitraum 15 Min nach
Abwasserzugabe bis 30 Min nach Abwasserzugabe ergab sich eine
spezifische Nitrifikationsrate von 0,109 kg N/kg TS-d. Fir
die gesamte Dauer eines 2Zyklus errechnete sich eine Nitrifi-
kationsrate von (,0427 kg N/kg TS-d. Die Denitrifikation er-
folgte fast vollstdndig in den ersten fiinf Minuten nach Ab-
wasserzugabe, mit einer spezifischen Umsatzrate fiir diese
Zeit 0-5 Min von 0,259 kg N/kg TS-d. Filr den gesamten Dosier-
zvklus ergab sich eine Denitrifikationsleistung von:

(NHa*gu = r;g«:s.?) = WO0s"a» = 5,038 kg N/kg TS-d
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Bei dieser raschen Denitrifikation innerhalb von 5 Minuten
wire die Zeit 5-15 Min als anoxische Phase unnftig. Man
k&nnte schon nach 7 Minuten die Beliiftung wieder aktivieren
und hitte damit eine l#ngere oxische Zeit zur Verfiigung.
Deutlich zeigte der Verlauf der Stickstoffkonzentrationen,
daf man mit Hilfe von Mef- und Steuerungskonzepten den Prozef

wesentlich optimieren knnte.
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Abb. 40: Stickstoffkonzentrationen in mg/1 im Belebungsbecken
einer Laborkliranlage bei diskoninuierlicher Substrat-
zugabe innerhalb einer Hinute (t=0-1 Min).
C:N~Verh§ltnis 100:50;: kurz nach Umstellung des
C:N-Verhdlnisses.

abb. 40 zeigt den Verlauf der Stickstoffkonzentration iber
die Zeit bei einem C:N-Verhdltnis von 100:50. Auffillig bei
dieser Abbildung ist vor allem der rasche Einsatz der Nitri-
fikation und eine relativ hohe Nitrat-Konzentration am Ende
der Beliiftungsphase. Eine m&gliche Erkl8rung fir diesen Kur-
venverlauf ist der Zeitpunkt der Probennahme. Erst 2 Tage vor
der Probennahme wurde das C:N-Verhdltnis auf 100:50 einge-
stellt. MbGglicherweise war ein grbferer Anteil an Nitrifikan-
ten im Belebtschlamm, als der, der sich bei diesem C:N-Ver-
hiltnis spiter einstellte. Dadurch bedingt waren die Umsatz-
raten erhdht.



122

Die Nitratkonzentration im Belebungsbecken nach der Denitri-
fikationsphase lag bei 1 mg NOz-K/l. Es erfolgte keine voll-
stdndige Denitrifikation. Dieses Nitrat stammte noch aus dem
vorherigen Versuch mit C:N = 100:60. Bei diesem C:N-Verhdlt-
nis war keine vollstindige Denitrifikation erfolgt, und die
Nitratkonzentration im Ablauf stellte sich bei 20 mg NOs-N/1
ein. Das Reduktionspotential des Abwassers reichte nicht mehr
aus, um eine vollstidndige Denitrifikation zu gewdhrleisten.
Nach Umstellung der Anlage auf ein C:N-Zulaufverhdlitnis
von 100:50 sank die Nitrat-N Kongzentration im Ablauf konti-
nuierlich ab, bis wieder eine vollstédndige Denitrifikation
erreicht wurde (Abb. 32) und die Stickstoffkonzentration
(Summe aus Ammonium-, Nitrit- und Nitratkonzentration) im Abe
lauf sich auf 3,2 mg N/l stabilisierte.
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Abb. 41: Stickstoffkonzentrationen in mg/? im Belebungsbecken
einer Laborkléranlage bei diskentinuierlicher Substrat-
zugabe innerhalb siner Hinute. C:N-Verh#ltnis 100:20.
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Abb. 42: Stickstoffkonzentrationen in mg/1 im Belebungsbecken
einer Laborkldranlage bei diskontinuierlicher Substrat-
zugabe innerhalb einer Minute., C:N-Verhultnis 100:20.

Abb. 41 und 42 zeigen den Konzentrationsverlauf der verschie-
denen Stickstoffkomponenten im Belebungsbecken bei einem C:N-
Verhdltnis im Zulauf von 100:20. Die Stickstoffkonzentratio-
nen waren bei diesem (C:N-Verhdltnis niedriger als bei den
vorab besprochenen Versuchen. Die Ausgangskonzentration nach
hbwasserzugabe betrug fiir NH.-N 2 mg/l fiir NO=~N 0,75 mg/l.
Eine Abnahme der Ammoniumkonzentration auf ca. 1,5 mg NH.-N/1
innerhalb der ersten 5 Minuten war Ergebnis aller Messungen
bei diesem C:N-Verhdltnis. M8glicherweise handelte es sich um
eine assimilative Stickstoffbindung in der Zeit nach Abwas-
serzugabe, die durch die geringeren Konzentrationen an Stick-
stoff hervorgerufen wurde. Denkbar ist, dap die Bakterien in
der Zeit vor Abwasserzugabe ein Stickstoffdefizit hatten,
welches durch eine rasche Aufnahme sofort nach Abwasserzugabe
kompensiert wurde. Bel einem C:N-Verh&ltnis von 100:10

{(Abb. 43} war dies auch zu becbachten. Eine sehr hohe Ammoni-
umbindung in der Zeit kurz nach Abwasserzugabe war bei einem
C:N-Verhiltnis von 100:5 (Abb. 44) 2zu sehen. Dies wird im
weiteren noch ausgefiihrt. Bei Abb. 41 ist deutlich zu erken-
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nen, daf eine Abnahme der Ammoniumkonzentraton von 2 mg/l auf
1,5 mg/l innerhalb der ersten 5 Minuten erfolgte. Dies bedeu-
tete filir das gesamte System, daf innerhalb der ersten 5 Min

8 x 0,5 mg/l = 4 mg NHa~N eliminiert wurden. Gleichzeitig mit
dieser Abnahme erfolgte die Denitrifikation von 8 x 0,75 mg
NOs=N/1 = 6,0 mg NOa2-N. Die Ammoniumaufnahme in den ersten

§ Minuten verlief mit gleicher Geschwindigkeit wie bei der
Messung nach Stickstoffmangelbedingungen (Abb. 37).
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gbb. 43: Stickstoffkonzentrationen in mg/1 im Belebungsbecken
einer Laborkléranlage bei diskontinuierlicher Substrat-

zugabe innerhalb einer Minute. C:N-Verhliltnis 100:10.
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Abb. 44: Stickstoffkonzentrationen in mg/1 im Belebungsbecken
giner Laborkléranlage bei diskontinuierlicher Substrat-
zugabe innerhalb einer Minute. C:N-Verh#ltnis 100:5.

Buffillig war, daf die Nitrifikation nicht vollstdndig er-~
folgte, wie es z.B. bei einem C:N-Verhdltnis von 100:30 der
Fall war. Dies zeigt auch Abb. 42, in der nach der Nitrifika-
tionsphase Ammonium im Reaktor verblieb.

Die Nitrifikationsraten waren bei diesem C:N-Verhdaltnis
geringer als bei h&heren Stickstoffkonzentraticnen. Der in
Abb. 41 dargestellte Dosierzyklus ergab eine spezifische Ni-
trifikationsrate in der Zeit 15-30 Min von 1 mg/l NH.~N pro
15 Min, dies entspricht 0,032 kg NHe-N/kg TS-d. Diese Nitri-
fikationsrate lag etwa 45% unter der bei einem C:N-Verhdltnis
von 100:30. Die Denitrifikationsrate bei dem in Abb. 41 dar-
gestellten Dosierzyklus (100:20) war dementsprechend gering.
Die NO:-N Konzentration zum Zeitpunkt t=0-5 Minuten betrug
0,75 mg/l, daraus folgte eine spezifische Denitrifikations-
rate fiir diese Zeit von 00,0768 kg NOs-N/kg TS-d.

Abgesehen von den geringeren Nitrifikations- und Denitrifika-
tionsraten hatte sich bei diesem C:N-Verh8ltnis anscheinend
auch die Zusammensetzung der Biomasse verdndert. Mit abneh-
menden Stickstoff-Zulaufwerten wurde der Nitrifikantenanteil
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an der Biomasse geringer. Die Ergebnisse weisen auf den am
anfang dieses Kapitels beschriebenen Zusammenhang zwischen
C:N-Verhiltnis und dem Anteil von heterotrophen Bakterien zu
Nitrifikanten hin. Der Anteil an assimilativ gebundenem
Stickstoff blieb immer gleich, so daf bei C:N-Zulaufverhllt-
nigsen von 100:50 ausreichend Ammonium vorhanden war, den
Stickstoffstoffbedarf der heterotrophen Organismen zu decken
und auferdem geniigend Ammonium zum Wachstum der Nitrifikanten
verfiigbar war. Bei (C:N-Zulaufverhiltnissen von £ 100:20 tra-
ten die heterotrophen Organismen mit den Nitrifikanten in
Konkurrenz, und es kam zu einer Substratlimitierung der Ni-
trifikanten.

Dies ist deutlich bei einem C:N-Zulaufverhdltnis von 100:10
erkennbar (Abb. 43). Eine Ammoniumkonzentration, die 25 % der
Ausgangskonzentration entsprach, war in der aeroben Phase
durchgehend im Belebungsbecken vorhanden. Die Nitratkonzen-
tration erreichte nur einen Wert von ca. 0,2 mg/l.

Errechnet man bei diesem Beispiel den assimilativ gebundenen
Stickstoff als

NHe=N¢ems sminy = NHs~N(cwso miny ¥ HNOa=N(c= g6 sein)

so ergibt sich ein assimilativ gebundener Stickstoffanteil
von ca. 0,4 mg/l NHs-N pro Takt. Dieser Wert ist mit dem an-
derer C:N-Verhdltnisse vergleichbar. Wie schon erwdhnt, wurde
mit dieser Berechnung nur anndhernd der Anteil des assimi-
lierten Stickstoffs erfafpt, da die organischen und die £liich-
tigen Stickstoffverbindungen nicht gemessen wurden. Ein Ver-
gleich dieser Werte untereinander zeigt Jjedoch den jeweils
zur Nitrifikation verbleibende Anteil des Ammoniums.

Bei einem C:N-Verh&ltnis von 100:5 {Abb. 44) wird der Effekt
einer unvollstindigen Nitrifikation noch deutlicher als bei
der vorher beschriebenen 2bb. 43. Es erfolgte nur nocch eine
sehr geringfiigige Nitrifikation. Der Hauptanteil des Zulauf-
Ammoniumstickstoffs wurde assimilativ gebunden, und war damit
fiir die Nitrifikation nicht vexfiigbar. Bei den C:N-Verhdlt-
nissen 100:20, 100:10 und 100:5 wurde in der sercben Phase
keine volletdndige Nitrifikation erreicht.
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Ein interessantes Ergebniss lieferte die Messung des geldsten
organischen Kohlenstoffs (DOC) iliber die Dauver eines Dosierzy-
klus. Wie aus Abb. 45 und 46 ersichtlich, wurde nach einer
raschen DOC-Abnahme in den ersten 5 Minuten nach Abwasser-
zugabe, eine hohe DOC Konzentration zum Zeitpunkt t=40 Min
gemessen. Dieser DOC-Peak liegt in einem Bereich, in dem die
Aktivitdt der nitrifizierenden Bakterien sehr hoch war. Dies
18Rt auf einen Zusammenhang zwischen der Nitrifikationsakti-
vitdt und dem pldtzlichen Auftreten erhfhter DOC~Ronzentra-
tionenen schliefien. Eine Erklirung filir diese Phénomen wurde

bisher noch nicht gefunden.
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ibb. 45: Konzentration des geldsten organischen Kohlenstoffs in
my/1 in einer Laborkléranlage bei diskontinuierlicher
Substratzugabe innerhalb einer Minute.
zulaufkonzentration 100 mg C/1 als Ethanol/EssigsHure-
Gemisch bel einem C:N-Verhiltnis von 100:50.




128

e,
L & ?) <
H |

Pl
H

Kohlenstoffkenzentration in mg C/I

0 ] 1 ] T ¥ 1
0 10 20 30 40 50 60

Minuten

Abb. 46: Konzentration des geidsten organischen Kohlenstoffes in
mg/1 in einer Laborkléranlage bei diskontinuierlicher
Substratzugabe innerhalb einer Hinute.
Zulsufkonzentration 100 mg Cf1l bei einem C:N-VerhHlinis
von 100:60.

Der DOC-Peak wurde nachweislich nicht von dem, ebenfalls in
dieser Zeit auftretenden, NO.—-Peak als Stérgrdfe bei der

Messung {Infrarot Detektion) verursacht.
In den Versuchen mit verschiedenen C:N-Zulaufverhdltnissen

bei der diskontinuierlichen Abwasserzugabe mit gesteuerter
Beliiftung wurden die jeweils m8glichen Stickstoffumsatzraten
ermittelt. In weiteren Versuchen sollte nun durch eine Stick-
gtoffbilanz der Verbleib des Stickstoffs ermittelt, und die
jeweiligen Zwischenprodukte erfaft werden.

3.5.2 STICKSTOFFBILANZ BEI EINER KONTIMNUIERLICE BE-
TRIEBEMEN NITRIFIZIEREMDEN KLARANLAGE UKD EINER
KLARANLAGE MIT SUKZEDAMNER WITRIFIKATION UMD
DERITRIFIKATION

Um einen direkten Nachweis der Nitrifikation und Denitrifika-
tion im Belebungsbecken zu erzielen, und auch zur Charakteri-
sierung der verschiedenen Zwischen- und Endprodukte bei der
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Nitrifikation und Denitrifikation war die Erstellung einer N-
Bilanz erforderlich. Dabei waren die gelfsten, die gasidrmie
gen, als auch die gebundenen Stickstoffkomponenten zu beriick-
sichtigen. Die Messung der gasfSrmigen Stickstoffkomponenten
war dabei vor allem wegen der leichten Kontaminationsgefahr
mit AufBenluft sehr aufwendig. In grundlegenden Versuchen
sollte durch die Acetylen~Blockade~Technik ein direkter Nach-
weis der Denitrifikation in der anoxischen Phase erfoclgen.
Beli Zugabe von Acetylen wird die Blockade der Reduktion von
N0 bei der Denitrifikation erreicht. Dadurch reichert sich
Nz0 an, das gaschromatographisch gemessen werden kann. Ist
bei einer Zugabe von Acetylen unter denitrifizierenden Bedin-
gungen eine Anreicherung von N.0 zu messen, steht fest, dap
eine Denitrifikation stattgefunden hat. Die Versuche zeigten,
daP die Zugabe von Acetylen nicht nur die Blockade der Nz0-
Reduktase bewirkte, sondern ebenfalls die Nitrifikation irre-
versibel hemmt, wie auch von Walter et al. (1579) festge-
stellt wurde. Damit fiel die Acetylen-Blockade-Technik als
mbgliche Methode zur Erstellung einer Stickstoffbilanz aus.
Um das angestrebte Ziel, einer vollstindigen Stickstoffbilanz
dennoch zu erreichen, wurde in Zusammenarbeit mit G6rs und
Jebsen eine Methode entwickelt, Proben aus dem Belebungsbek-
ken zu entnehmen um sie dann beziiglich ihres No- und N.0O-Ge-
haltes gaschromatographisch zu analysieren. Mit der Messung
der organischen Stickstoffkomponenten, dem geldsten anorgani-
schen Stickstoff und den gasf&rmigen Stickstoffverbindungen
konnte eine vollstdndige Stickstoffbilanz erstellt werden.
Vorab war zu diesem Zweck der Aufbau einer neuen Laborkliran-
lage notwendig. Sowohl ein gasdichter Betrieb, als auch der
Einsatz der diskontinuierlichen Substrat und Sauverstoffzugabe
muften mbglich sein. Es wurden Belebungsanlagen (s. Material
und Methoden 2.4.3) mit 24 Liter Belebungsvolumen gewdhlt.
Diese Anlagen konnten gasdicht betrieben werden und erlaubten
so die vorgesehenen Messungen. Eine von zwei baugleichen An-
lagen wurde mit einer CSB-Schlammbelastung von 0.6 kg CSB/kg
TS-d, die andere mit 0,3 kg CSB/kg TS-d betrieben. Diese un-
terschiedliche Betriebsweise war notwendig, da eine Anlage
diskontinuierlich, die andere kontinuierlich mit Abwasser be-
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schickt werden sollte. Bei der kontinuierlich betriebenen An-
lage bildeten sich bei einer CSB-Schlammbelastung von

0,6 kg CSB/kg TS-d recht schnell fadenfOrmige Mikroorganis-
men, die den Betrieb der Anlage stérten. Mit einer Senkung
der Schlammbelastung von 0,6 auf 0,3 kg CSB/kg TS-d stellte
sich eine absetzbare Belebtschlammpopulation im System ein.
Fiir die weiteren Versuche wurde diese Schlammbelastung in der
kontinuierlich betriebenen Laborkliranlage beibehalten. Nach-
dem die Analysen des Ablaufs, mit dem jeweiligen Substrat und
der entsprechenden Einstellung der Prozefigrifen (2.4.3), lber
mehrere Tage nahezu konstante Werte ergaben, wurden Proben
zur Stickstoffbilanzierung entnommen, aufbereitet und gemes-
sen. Abb. 47 zeigt den Konzentratiomsverlauf der geldsten an-
organischen Stickstoffkomponenten im Belebungsbecken {iber
ginen Dosierzyklus. Es fand eine vollsténdige Ritrifikation
statt. Die Nitritwerte wihrend der Ammoniumoxidation waren

< 0,4 mg NO=-N/l, was auf eine ausgeglichene RNitrifikantenpo-
pulation hinweist. Bei der diskontinuierlich mit Substrat be-
schickten Anlage (Abb. 48) zeigte sich der typische, vorab
schon des #fteren beschriebene, Konzentrationsverlauf der
einzelnen Stickstoffkomponenten im Belebungsbecken liber die
Zeit eines Dosierzyklus. Die Nitritspitze zum Zeitpunkt t=50
Minuten von 1,2 mg NOz-K/1l war hoch und evtl. auf die noch
nicht allzu fortgeschrittene Versuchsdauer zuriickzufiihren.
Wie sich bei allen Versuchen zeigte, wurden die Nitritspitzen

mit zunehmender Versuchsdauer niedriger.
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47: Stickstoffkonzentration in mg/1 im Belebungsbecken einer
Laborkléraniage bei kontinuieriicher Abwasserzugabe.
Saverstoffkonzentration = 2 mg/l; N-Zulsufkonzentretion =
38 mg/l; N-Ablaufkonzentration = 31,5 mg/l.
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48: Stickstoffkonzentration in mg/l im Belebungsbecken einer
Laborkldranlage bei diskontinuierlicher Abwasserzugabe.
Beliftungszelt 15-35 Min; Hichtbeltftungszeit 55-15 Ming
N-Zulaufkonzentration = 75 mg/l;

N-&blaufkonzentration = 20 mgfl:
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Die Tabellen 10 und 11 zeigen im Vergleich die Stickstoffab-
bauleistung einer diskontinuierlich und einer kontinuierlich

mit Abwasser beschickten Anlage.

Tab. 10: Zu- und Ablauf der diskontinuierlich beschickten
Anlage. ]

Bes = 0,6. Angaben in mg/l.

Zulauf Ablauf
NH, N 75 1
NG o-N 0 0,15
NO=~N 0 6,8
Summe 75 1,95 87,4 % K~Elimination

Tab. 11: Zu- und Ablaufwerte der kontinuierlich beschickten
Anlage. Brs=0,3. Angaben in mg/l.

Zulauf Ablauf
NH,~N 38 0,4
NOz«-N ) 0,1
NOz-N 0 31
Summe 38 31,5 17,4 % H-Elimination

Bei der diskontinuierlich betriebenen Anlage wurde die Stick-
stoffelimination iliber die Nitrifikation und Denitrifikation,
als auch iber den Einbau von Stickstoff in die Biomasse er-
reicht.

In der kontinuierlich betriebenen Anlage wurde eine Stick-
stoffelimination nur {iber die assimilative Aufnahme und die
Umsetzung in organische Stickstoffverbindungen erreicht.

Die Stickstoffumsatzraten und Ablaufwerte waren mit den in
anderen Versuchen ermittelten vergleichbar. Da die Ablaufkon-
zentrationen der Anlagen iiber zwei Wochen gleichbleibende
Werte aufwiesen, die einen stabilen Prozefverlauf dokumen-
tierten, wurden nun Proben zur Erstellung einer Stickstoffbi-
lanz gezogen.

Da die Acetylen-Blockade-Technik fiir die Stickstoffbilanzie-
rung ausfiel, wurde das Endprodukt der Denitrifikation Di-
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stickstoffgas gemessen. Obwohl die Gefahr der Probenkontami-
nation bei der Messung von Nz sehr groff ist, schien diese
Komponente dennoch fiir die Erstellung einer Stickstoffbilanz
geeignet.

Besondere Beachtung bei der Messung von Nz in der Gasphase
mufite der Abdichtung des Belebungsbeckens, das zwei Stunden
vor und wdhrend der Probennahme mit einem Helium/Sauerstoff-
Gemisch begast wurde, gegen eindringende Aufenluft geschenkt
werden. Fiir die Zeit der Probennahme war das Nachkldrbecken
vom Belebungsbecken entkoppelt. Durch diese Mafnahme lief
sich zum einen das Totvolumen im Belebungsbecken verringern
und zum anderen eine Kontamination mit Aufenluft durch das
Nachkl&rbecken verhindern. Die Schlammriickfiihrung wurde eben-
falls unterbrochen.

Das Verdiinnungswassey, welches separat zugefiihrt wurde, wies
ca. 30 mg N; auf, und hdtte damit die Bilanz ebenfalls ge-
stért. Fiir die Zeit der Probennahme wurde daher die Verdiin-
nungswasserzufiihrung unterbrochen.

Eine Kondensation von Wasserdampf in den Gasmiusen wurde da-
durch verhindert, daf die Abluftleitung des Reaktors iber ein
Eisbad gefiihrt wurde. Dem Eisbad war das Gassammelrochr (Gas-
maus ) nachgeschaltet.

Eine Gasmaus mit 50 ml Volumen schien fiir die Probennahme gut
geeignet. Diese Gasmaus bestand aus einer 25 ml Pipette, {iber
die ein mit einer Schlauchklemme verschlossener PVC Schlauch
gezogen wurde. Die andere Seite war mit einem Schott Schraub-
verschluf (Duran GL 14 mit Septum) versehen. Diese Gasmaus
mit sehr geringem Volumen, ermglichte eine hohe Probenfre-
guenz bei geringem Luftstrom. Mit dieser Mbglichkeit der Pro-
bennahme liefen sich nun Stundenprofile der Nzx-Konzentration
in der Abluft des Reaktors iiber die Zeit eines Dosierzyklus
erstellen. Abb. 49 zeigt den Verlauf der Nz-RKonzentration im
Ebluftstrom der diskontinuierlich mit Abwasser beschickten
Modellklidranlage.
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Abb. 49: K.-Frachtganglinie in der Abluft einer Laborklidranlage,
die diskontinuierlich mit Substrat beschickt wurde.
Zeitpunkt der Abwasserzugabe 0-1 Min; Dauer der Abwssser-
zugabe 1 Min; Beluftungszeit 15-535 Min;
NichtbelUftungezeit 55-15 Min.

Ausgehend von einer Grundkonzentration, die bei ca. 5 mg Na2/1
lag, war innerhalb der Denitrifikationsphase ein sprunghafter
Anstieqg der Nx-Konzentration auf ca. 50 mg N2/l innerhalb der
ersten 5 Minuten zu beobachten. 10 Minuten nach Substrat-
zugabe waren noch ca. 40 mg Na/l zu messen. Nach weiteren

5 Minuten war die N Konzentration auf 15 mg/l abgesunken und
pegelt sich in der oxischen Nitrifikationsphase wieder auf
den Ausgangswert von 5 mg Nz/l1 ein.

Dem Verlauf der No-Konzentration in der Abluft des Belebungs-
beckens ist abzulesen, daf kurz nach der Substratzugabe die
héchste Denitrifikationsrate erreicht wurde. Dag Endprodukt
der Denitrifikation N- lag in hoher XKonzentration vor. Die
Nz~Konzentration sank rapide bis zum Zeitpunkt t=15 Min ab,
um dann linear den Ausgangswert zu erreichen. Dieser lineare
Riickgang der Na-Konzentration weist auf einen reinen Aus-
gasungeffekt hin. Um die Zeit der Nax-Freisetzung exakter zu
definieren, wurde in einer weiteren Mefreihe die Fregquenz der
Probennahme erh8ht. Wie Abb. 50 zeigt, wurde in den ersten
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20 Minuten eines Dosierzyklus alle 2 Minuten eine Probe gezo-
gen. Der Gasdurchsatz wurde mit 5 Liter pro Stunde wie im
vorab beschriebenen Versuch eingestellt.

Zum Vergleich wurde auch ein Zyklus untersucht, bei dem der
Gasdurchsatz auf 10 Liter pro Stunde erhdht wurde. Beide Ver-
suche (Abb. 50) zeigten deutlich, daf die Na-Konzentration in
der Abluft 8 Minuten nach Substratzugabe rasch anstieg. Wie
bei der Auswertung des ersten Versuchs vermutet, handelte es
sich bei der linearen Nz-Abnahme nach 12 Minuten um einen

Ausgasungseffekt.
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Abb. §0: No-Frachtganglinie in der Abluft einer Laborkldranlage,
die diskontinuierlich mit Substrat beschickt wurde bei
unterschiedlichen Gasvolumenstrdmen.

Zeitpunkt der Abwasserzugabe 0-1 Min; Dauer der Abwasser-
zugabe 1 Min: Beluftungsgzeit 15-55 Ming
Nichtbeltiftungszeit 55-15 Min.

Die Messung mit 10 Liter pro Stunde Gasdurchsatz zeigte, daf
die No~Freisetzung sehr spontan erfolgt. Welche Effekte bei
der Zeitbestimmung zwischen eigentlicher Nz~Freisetzung der
Bakterien und der Freisetzung von N= mit der Abluft beriick-
sichtigt werden miissen, lief sich nicht eindeutig bestimmen.
Anhand der Analysen liepB sich in dieser Anlage eine Zeit von
8 Minuten zwischen Nitrataufnahme und Na~Freisetzung messen.
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Die Genauigkeit der Messung wurde dadurch dokumentiert, daf
die Differenz der Gesamt-Nz-Menge bei beiden Messungen ledig-
iich 3 % betrug. Die Erstellung einer Stickstoffbilanz erfor-
derte die Beprobung zwei aufeinander folgender Dosierzyklen
der Modellbelebtschlammanlage. Im ersten Zyklus wurde eine
Abluftsammelmischprobe gezogen, und im zweiten die Fliissig-
proben entnommen (s. 2.1.3.6). Der Gesamtstickstoff wurde aus
der Summe des anorganisch gel&sten Stickstoffs (NOs—, NO=—,
NH.*), des organischen Stickstoffs (PONwus, PONawi, DONawna)
und des gasfSrmigen Stickstoffs (N2, N0, KO, NO2) ermittelt.
Bei der diskontinuierlich mit Abwasser beschickten Anlage
wurde an zwei aufeinander folgenden Tagen jeweils eine Bilan-
zierung durchgefiihrt.

Die Konzentrationen anorganischer Stickstoffverbindungen im
Ablauf wurden auf die durchschnittliche Ablaufmenge aus Sam-
melmischproben bezogen.

In der folgenden Tabelle sind die Mefiwerte von zwei Bilanzen

aufgefithrt.

Tab. 12: MeBwerte der Stickstoffkonzentrationen zweier Stick-
stoffbilanzen in 241 Laboerkléranlagen bei diskonti-
nujerlicher Abwasserzugabe.

Die Werte werden in mg N/h angegeben.

Zugabe: NH,-N 165,0
Nz 3,3
Versuch 1 2
Mefiwerte: Autocanalyzer NH.~N 1,7 ¢
NO2-N 0,4 1,2
NOas-N 2,4 3,9
Kjeldahl PONuse 49,6 57.5
PONara 12,1 10,8
DOBana 4,3 G,8
Gaschromatograph N 83,2 g8,7
No2O~N 0 i
NO-N g 0
NO»-N 0 0

Summe 163,7 172.9




137

Wie aus Tabelle 12 2zu ersehen ist, wurde bei den Messungen
weder N:=0 noch NO noch NO. festgestellt. Die Nachweisgrenzen
fiir diese Gase lagen bei 0,06 mg/1 fiir N20, 0,015 mg/1l fiir NO
und 0,25 mg/l fir HO=.

Beide Endwerte, sowohl fiir Versuch 1 als auch fiir Versuch 2,
wichen von der zugegebenen Menge um 2,7 % ab. Diese geringe
Abweichung zeigt deutlich, daf die Bilanzen anndhernd aufgin-
gen. Im Vergleich zu diesem Versuch, wurde auch bel der kon-
tinuierlich mit Abwasser beschickten Anlage an zwel verschie-
denen Tagen eine Stickstoffbilanz erstellt. Wie Tab. 13
zeigt, wurden dabei keine gasfdrmigen Stickstoffverbindungen
nachgewiesen. In der folgenden Tabelle sind die Mefiwerte von
zwei Bilanzen aufgefiihrt.

Tab. 13: MeBwerte der Stickstoffkonzentrationen zweier Stick-
stoffbilanzen in 2471 Laborkldranliagen bei konti-
nujerlicher Abwasserzugabe.

Die Werte werden in mg N/h angegeben.

Zugsabe: NHa4-N 84,0
N2z 1,7
Versuch 1 2
Mefwerte: Autocanalyzer NH.-N 2.4 ]
NO»~N 0,5 0,4
NOa~-N 68,6 61,5
Kjeldahl PONus 2,8 3,0
PONpws 16,6 5.5
DONa s 6,7 4,2
Gaschromatograph HN= ¢ g
NzO-H 0 0
NO-N ¢ 0
NOz-HN ¢ 0
Summe 91,6 74,6

Bei den Ergebnissen dieses Versuches fallen die niedrigen
PONpe Werte auf. Diese Werte waren so niedrig, da bei den An-
lagen die {Uberschufschlammentnahme unkontrolliert mit ab-
schwimmender Biomasse (ca. 2,8 g TS/d) erfolgte. Neben der
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Schlammentnahme, die fiir die Bestimmung des Absetzverhaltens
entnommen wurde (0,625 g TS/d), war keine weitere Entfernung
von Biomasse aus dem System notwendig. Ein weiterer Unter-
schied zu den Stickstoffwerten der diskontinuierlich mit Ab-
wasser beschickten Anlage ist die hohe Nitratkonzentration im
Ablauf. Dies ergab sich zwanglos aus der jeweiligen Betriebs-
weise. In der diskontinuierlich mit Abwasser beschickten An-
lage wurden mittels einer anoxischen Phase, widhrend und nach
der Substratzugabe, denitrifizierende Bedingungen erreicht,
und eine vollstdndige Denitrifikation ermfglicht. Bei der
kontinuierlichen Anlage wurde dagegen das Endprodukt der Ni-
trifikation (NOs-) vollst#ndig mit dem gereinigten Wasser

ausgespilt.
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g, DISKUSSIOHN
4.1 BLAHSCHLAMMN

Bei ersten Versuchen zur biologischen Abbaubarkeit von fer-
mentiertem Briidenkondensat zeigte sich, dap der Sapromat zur
Bestimmung des BSB von hochkonzentrierten Abwissern unge-
eignet ist. Obgleich das Gerdt zur Standardausriistung von Ab-
wasserlaboren gehSrt, weist es grunds8tzliche Mingel auf.
Diese Mingel konnten durch Modifikation des Sapromaten auf
Grund meiner Beobachtungen behoben werden (Tappe 1587).

Die biclogisch gute Abbaubarkeit, der hohe Anteil an organi-
schen Siuren, die hohe Ronzentration reduzierter Schwefelver-
bindungen und das unausgeglichene N&hrsalzverhiltnis zeichnen
das fermentierte Briidenkondensat geradezu als Musterbeispiel
eines blihschlammverursachenden Abwassers (Chiesa und Irvine
1985} aus. Bei Versuchen zur aeroben Nachreinigung des fer-
mentierten Briidenkondensats in Laborkldranlagen mit kontinu-
ierlicher Abwasserzugabe ins Belebungsbecken entwickelten
sich haupts#chlich fadenfSrmige Bakterien, welche Blahschlamm
verursachten.

Eine Zugabe von Spurenelementen hatte im Gegensatz zu Ergeb-
nissen von Wood (1975) keinen Einflupf auf die Zusammensetzung
der Biozbnose. Auch eine Schlammbelastung von 0,22-0,38

kg/kg TS-d, die von Logan und Budd (1956) als bldhschlammver-
hindernd beschrieben wurde, blieb ohne positiven Effekt.

Die Zugabe von Makrondhrstoffen, wie Stickstoff und Phosphat,
zur Erzielung eines ausgewogenen NEhrstoffverhdltnisses
fiihrte zwar zur Minderung des Anteils fadenf&rmiger Bakterien
in der Biozénose, der Schlammvolumenindex von 400 ml/g zeich-
nete den Schlamm jedoch nach wie vor als Bléhschlamm aus (ATV
1988).

Erst mit einer diskontinuierlichen Abwasserzugabe ins Bele-
bungsbecken konnte bei der aercben Reinigung von fermentier-
tem Briidenkondensat eine massenhafte Entwicklung fadenfdrmi-
ger Bakterien und damit Bl&hschlamm unterdriickt und verhin-
dert werden. Die Ergebnisse bestdtigten die von van den Eynde
und Mitarbeitern verSffentlichten Resultate (1982, 1984). Van
den Eynde und Mitarbeiter konnten mit definierten Mischkul-

turen von Sphaerotilus natans und Arthrobacter globiformis
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nachweisen, daf sich bei diskontinuierlicher Substratzugabe
Arthrobacter globiformis , ein flockenbildendes Bakterium, ge-
geniiber Sphaerotilus natans , einem fadenfdrmig wachsenden
Bakterium, durchsetzte. Bei kontinuierlicher Substratzugabe
dominierte dagegen Spheerotilus natans . Cech und Mitarbeiter
konnten 1985 durch Versuche bestdtigen, daP der mikrobioclogi-
sche Hintergrund dieser Ergebnisse in den jeweils verschie-
denen Substratverwertungskinetiken der fadenfdrmigen und
flockenbildenden Bakterien liegt. Es wurden die Vamax~- und Kes-
Werte von unterschiedlichen Belebtschlammbiozdnosen, alsco
Mischkulturen, mit einer neuen Methode bestimmt. Bei allen
Untersuchungen waren die Vaes— und Ks-Werte der Bakterien-
mischkulturen mit hauptsichlich flockenbildenden Bakterien
héher als die der Kulturen mit hauptsdchlich fadenf&rmigen
Bakterien. Zum Beispiel wurde bei Glutaminsdure als Substrat
fiir flockenbildende Organismen ein Kg-Wert von 3,17 mg/l und
fiir fadenf8rmig wachsende von 0,56 mg/l ermittelt. Fir einige
Substanzen, die Cech et al. untersuchten, lagen die Sub-
strataufnahmeraten unterhalb der Ke-Werte allerdings nicht so
weit auseinander wie bei Glutamins8ure. Dies bedeutet, daf in
volldurchmischten Belebungsbecken, in denen die Substratkon-
zentrationen meist weit unter den Ke-Werten liegen, die
Wachstumsbedingungen fiir flockenbildende und fadenfOrmige
Bakterien dhnlich sind, wodurch die Gefahr der Bldhschlamm-
bildung in solchen Anlagen latent vorhanden ist.

Tappe (1987) konnte bei Kurzzeitrespirationsmessungen mit Be-
lebtschlamm aus den diskontinuierlich mit Abwasser beschick-
ten Laborkldranlagen, deren Bakterienbiomasse hauptsdchlich
aus flockenbildenden Bakterien bestand, immer h&here Respira-
tionsraten ermitteln als bei Belebtschlamm aus den kontinu-
ierlich beschickten Anlagen mit haupts#chlich fadenfdrmigen
Bakterien.

Diese Ergebnisse machen die mikrobiologisch relevanten Grund-
lagen der Verhinderung von Bléhschlamm bei der diskontinuier-
lichen Abwasserzugabe deutlich. Durch die schubweise Zugabe
des Abwassers ins Belebungsbecken wird momentan eine hohe
Substratkonzentration erreicht, die Organismen mit einer ho-
hen Substrataufnahmerate einen Wachstumsvorteil verschafft.
Bei einer kontinuierlichen Abwasserzugabe in das Belebungs-
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becken liegt permanent eine Substratlimitierung vor, die Bak-
terien mit einer hdheren Substrataffinitit und einem niedri-

geren Kes-~Wert bevorteilt.

Betrachtet man in diesem Zusammenhang die Wirkung der Nahr-
stoffzugabe bei den Abbauversuchen mit verschiedenen C:N:P-
Verhdltnissen in Laborkldranlagen (3.2.2), so scheint diese
Beziehung auch auf die N&hrsalze zuzutreffen. Durch die
Zugabe von Stickstoff wurde die massenhafte Entwicklung fa-
denfdrmiger Bakterien unterbunden. Miglicherweise sind die
Visas= und Ks-Werte der fadenfdrmig wachsenden Bakterien auch
fiir diese Verbindungen niedriger als beil flockenbildenden
Bakterien. Chudoba {1973) beschrieb diese Vermutung, Jjedoch
auf organische Verbindungen bezogen, mit der Oberfléchen-Vo-
lumen-Hypothese. Diese Hypothese sagt aus, dap fadenflrmig
wachsende Bakterien eine gréfiere Oberfliche im Verh&ltnis zum
Volumen besitzen als flockenfdrmig wachsende und damit eine
h&here Substrataffinitét aufweisen. Die Hypothese l&B3t vermu-
ten, daf flockenbildende Bakterien eine h&here Substratspei-
cherkapazitit besitzen und somit bei stdndig wechselndem Sub-
stratangebot Zeiten einer begrenzten Substratunterversorgung
besser "verkraften" kénnen {(Grau et al. 1982).

Die Ergebnisse der Respirationsmessungen von Tappe (1987)
weisen darauf hin, daf die unterschiedlichen Vias.~ und Kg-
Werte von flockenbildenden und fadenfdrmigen Bakterien even-
tuell auch auf die Sauverstoffaufnahme ilibertragbar sind. Dabei
k8nnen die hdheren Sauerstoffverbrauchsraten flockenbildender
Bakterien jedoch auch eine direkte Auswirkung der hdheren

Substrataufnahmerate sein.

Bei Versuchen, die in dieser Arbeit nicht nd#her beschrieben
wurden, zeigte sich, daf die blihschlammverhindernde Wirkung
der diskontinuierlichen Abwasserzugabe nicht nur bei Briiden-
kondensat als Abwasser zutrifft, sondern auch auf verschiede-
ne andere als problematisch einzustufende Abwésser iibertrag-
bar ist.

Die Versuche auf der Zentralkldranlage Diren zeigten den Ein-
fluf der diskontinuierlichen Abwasserzugabe auf die Zusammen-
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setzung der Belebtschlammbioczdnose bei einem Mischabwasser
kommunaler und industrieller Herkunft (Zandexrs et al. 1987}.
Bei anderen Versuchen in halbtechnischen Anlagen konnte beil
Isopropancl-haltigen Abwissern aus der mineraldlverarbeiten-
den Industrie durch diskontinuierliche Abwasserzugabe ins Be-
lebungsbecken Bldhschlamm verhindert werden (Zanders et al.
19883.

Besonders deutlich wurden die Unterschiede zwischen diskonti-
nuierlicher und kontinuierlicher Abwasserzugabe, als zur Zeit
des Glycol-Wein-Skandals in einem Versuch der “"gepanschte"
Wein als Substrat eingesetzt wurde. Durch die Verwendung die-
ses leicht abbaubaren Substrats mit stark unausgeglichenem
Nihrstoffverhiltnis bildeten sich in der kontinuierlich be-
triebenen Anlage spontan fadenfdrmige Bakterien. Im Gegensatz
dazu befanden sich in der diskontinuierlich beschickten An-
lage fast ausschlieflich flockenbildende Bakterien.

Alle Versuche zeigten, daff die diskontinuierliche Abwasser-
zugabe durch wechselnde Substrat-(Abwasser) Konzentrationen

fadenffrmige Bakterien unterdriickt.

Das generelle Konzept der unterschiedlichen Substratkonzen-
trationen im Belebungbecken wird nicht nur bei der diskonti-
nuierlichen Abwasserzugabe verwirklicht, sondern ebenfalls
bei einer Reihe anderer Modifikationen des Belebtschlammver-
fahrens. Mit Aunahme des SBR-Verfahrens (siehe 1.1.1.5), beil
dem die Abwasserreinigung in "Batchansdtzen", alsc chargen-~
weise vollzogen wird, erreichen die anderen Verfahren den
Konzentrationsgradienten im Belebungsbecken nicht wie bei der
diskontinuierlichen Abwasserzugabe iiber die Zeit, sondern
durch eine riumliche Xompartimentierung des Belebungsbeckens.

Bei dem von Bode (1983) untersuchten Kaskaden-Verfahren wer-
den durch eine Pfropfenstrdmung im Belebungsbecken und punk-
tuelle Zugabe des Abwassers unterschiedliche Substratkonzen-
trationen fir die Belebtschlammorganismen im Belebungsbecken
erreicht. Die Kaskadentechnik erfordert die Bereitstellung

besonderer Becken, was filir die Sanierungspraxis von Kliran-
lagen oftmals kostenintensive Umbaumafnahmen zur Folge hat.
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Das wvon Chudoba entwickelte Belebtschlammverfahren mit vorge-
schaltetem Selektor (Cech et al. 19%85) arbeitet mit mehreren
Becken, die einen gemeinsamen Schlammkreislauf besitzen. Den
eigentlichen Belebungsbecken wird ein sogenannter Selektor
vorgeschaltet, der ca. 10 % des Belebungsvolumens aufweist.
In diesem unbeliifteten, volldurchmischten Becken wird der
Riickfiihrschlamm mit dem Abwasser zusammengefiihrt und ver-
mischt. Die Belebtschlammbakterien sind somit nacheinander im
Selektor hchen und im Belebungsbecken niedrigen Substratkon-
zentrationen ausgesetzt, wodurch flockenbildende Bakterien
selektioniert werden.

Pujol und Boutin (1989) konnten zeigen, daf die Kontaktzeit
des Abwassers mit dem Riickfiihrschlamm im Selektor von beson-
derer Bedeutung ist. Sie empfehlen eine Aufenthaltszeit von

mindestens 10§ Minuten im Selektor.

Das von BShnke (1985) entwickelte AB~Verfahren ist ebenfalls
zur Bl&hschlammverhinderung geeignet. Bel dieser AB-Technolo-
gie werden zwel Belebtschlammanlagen mit eigenem Schlamm-
kreislauf hintereinandergeschaltet. In der ersten Adsorp-
tionsstufe wird eine sehr hohe Schlammbelastung eingestellt
und somit die Substratlimitierung aufgehcben, was eine Selek-
tion flockenbildender Bakterien zur Folge hat. In der zweiten
Belebungsstufe werden bei niedriger Schlammbelastung die
restlichen Abwasserinhaltsstoffe mikrobiell abgebaut. Durch
die niedrige Belastung und der damit verbundenen Substratli-
mitierung in der zweiten Stufe besteht dort die Gefahr, daB
sich fadenfdrmig wachsende Bakterien bilden und Bi8hschlamm
verursachen, wenn diese Reinigungsstufe als komplett durch-
mischtes Becken betrieben wird.

Die Raskadenbiologie, das Selektorverfahren, dis AB-Technolo-
gie mit geeigneter zweiter Stufe und die diskontinuierliche
Abwasserzugabe sind kontinuierlich arbeitende Abwasserreini-
gungsverfahren, die eine massenhafte Entwicklung fadenf&rmi-
ger Bakterien im Belebungsbecken unterdriicken kdnnen, ohne
dabei die Wassergualitdt negativ zu beeinflussen. S8mtliche
Verfahren sind jedoch nur dann sinnvoll, wenn sie neben einer
Bldhschlammverhinderung auch eine 8kologisch vertretbare Eli-
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mination der eutrophierenden Abwasserinhaltsstoffe, wie
Stickstoff und Phosphat, ermSglichen.

4.2 DISKONTINUIERLICHE ABWASSERZUGABE MWIT GESTEU-
ERTER BELUFTUNG ZUR SUKZEDANEN NITRIFIKATION UND
DENITRIFIKATION

In den letzten Jahren wurde neben der Reduzierung der P~
Fracht aus Kliranlagenabl¥ufen die Stickstoffelimination zen-
trales Thema der Abwasserreinigung. Dabei hatten die kata~
strophalen Ausmafe der Algenbliiten in Nord- und Ostsee im
Jahre 1988 und 1989 und die Algenbliiten an der italienischen
Kiiste im Jahre 1989 das oft zitierte Fap zum Uberlaufen ge-
bracht.

Zur Zeit gibt es einige Abwasserreinigungsverfahren, bei
denen eine gezielte Nitrifikation und Denitrifikation er-
reicht wird (von der Emde 1987, siehe 1.1.3.2.2}.

In der vorliegenden Arbeit wurde eine weitere MOglichkeit der
Nitrifikation und Denitrifikation in Abwasserreinigungsanla-
gen entwickelt und erprobt. Ich konnte erstmals nachweisen,
daf in einstufigen Belebungsanlagen durch diskontinuierliche
Abwasserzugabe mit gesteuerter Beliiftung eine vollstdndige
Nitrifikation und Denitrifikation mdglich ist. Als Reduk-
tionspotential fiir die Denitrifikation wird bei diesem Ver-
fahren die Gesamtfracht der oxidierbaren Abwasserinhalts-
stoffe bereitgestellt. Die Nitrifikation des im Abwasser ent-
haltenen Ammoniums erfolgt, nachdem ein Teil der organischen
Substanzen des Abwassers durch die Denitrifikation eliminiert
wurde. Diese Reduzierung der organischen Fracht begilinstigt
die Nitrifikanten, da die Konkurrenz um den Sauverstcff in der
beliifteten Phase mit den heterotrophen Bakterien entschirft
wird. Auferdem wird durch die Denitrifikation die Sdurekapa-
zitidt des Abwassers erh&ht und ein Puffer flir die bei der Ni-
trifikation freiwerdenden H+-Ionen geschaffen.

Bei den Versuchen in Laborkl&ranlagen mit synthetischem Ab-
wasser und verschiedenen C:N-Verhdltnissen im Zulauf wurde
nachgewiesen, dap bei unterschiedlichen Stickstoffzulauftkon-
zentrationen (5~50 mg N/1) und jeweils gleichen CSB- bazw.
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Kohlenstoffzulaufkonzentrationen (350 bzw. 100 mg/l) immer
Stickstoffeliminationsraten von > %0 % erreicht wurden.

Die maximalen Nitrifikationsraten sanken dabei von 0,108 g
NH.-N/g TS-d bei C:N = 100:50 auf 0,032 g NH.-N/g TS-d bei
C:N = 100:20. Die Nitrifikationsrate war deutlich konzentra-
tionsabhingig. Ab einem C:N-Verhdltnis von < 100:20 konnten
keine Nitrifikationsraten gemessen werden, da die assimila~
tive Ammoniumbindung von der Hitrifikation nicht mehr zu un-
terschieden war. Die unvollstindige Nitrifikation bei niedri-
gen (:N-Verhiltnissen (viel C, wenig N) l&pt vermuten, daf
die Bedingungen fiir die Nitrifikanten suboptimal waren. Die
Ammoniumkonzentrationen im Belebungsbecken lagen bei den C:N-
Verhdltnissen von 100:10 und 100:5 am Anfang der Nitrifi-
kationsphase deutlich unter 1 mg NH.-N/l.

In einem Ubersichtsartikel von Button (1985), in dem die ki~
netischen Daten verschiedener Mikroorganismen zusammengefaft
sind, wird fir Nitrosomonas europeae ein Kep-Wert (halbmaxi-
male Stofftransportrate nach Michaelis-Menten) fiir Ammonium
von 50 uM angeben, dies entspricht 0,9 mg NH.*/l. Als A.-Wert
{Schwellenwertkonzentration fiir das Wachstum) wird in diesem
Artikel ebenfalls ein Wert von 50 pM angegeben (Hyman und
Wood 1983). Dies bedeutet, daff sich Nitrosomonas europeae bei
Ammoniumkonzentrationen < 0,9 mg NH.*/l nicht mehr vermehrt,
obwohl die Ammoniumoxidation noch mit halbmaximaler Umsatzge-
schwindigkeit erfolgt. Fiir ein System, das mit Ammoniumkon-
zentrationen von 0,9 mg/l betrieben und aus dem stédndig Bio-
masse entnommen wird bedeutet dies, daP die Nitrifikanten
ausgespiilt werden. Dies erklirt die unvellstindige Nitrifika-
tion bei niedrigen C:N-Verh#ltnissen, bei denen im Belebungs-
becken die Ammoniumkonzentration bei etwa 1 mg/l lag.

Einen indirekten Beweis fiir das Ausspililen von Nitrifikanten
war, dap nach Erhdhung der N-Konzentration im Zulauf erst
nach mehreren Tagen wieder vollistlndig nitrifiziert wurde.

Fiir den Betrieb von kontinuierlich betriebenen velldurch-

mischten Belebungsbecken wiirde dieser Zusammenhang bedeuten,
daf man theoretisch keine konstanten Ammoniumablaufwerte von
< 1 mg/l erreichen kann, da bei volldurchmischten Belebungs-
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becken wie in Chemostaten die Ablaufkonzentrationen gleich
den Konzentrationen im Reaktionsraum sind. Bel einer Ammo-
niumkonzentration von 1 mg/l wiirden die Nitrifikanten im Be-
lebungsbecken jedoch nicht mehr wachsen, und es kdme zu einer
Reduktion der Nitrifikantenbiomasse im Belebungsbecken. Nach
Anstieg der Ammoniumkonzentration im Belebungsbecken k&nnten
die Nitrifikanten wieder wachsen und das Ammonium wiirde voll-
stédndig umgesetzt.

Die Konsquenz davon wiren oszillierende Ammoniumablaufkonzen-
trationen. Bei stidndig wechselnden Ammoniumkonzentrationen
durch eine heterogene Stoffverteilung im Belebungsbecken, die
eventuell auch durch tageszeitliche Schwankungen der Zulauf-
konzentration bedingt sein k&nnen, sind auch bei Ammoniumab-
- laufwerten < 1 mg/l Zonen oder Zeiten vorhanden, in denen die
Ammoniumkonzentrationen wesentlich hSher als im Ablauf sind.
Dies ermSglicht ein Wachstum der Nitrifikanten auch bei
durchschnittlichen Ammoniumablaufkonzentrationen von

< 1 mg/l.

Teichgriber (1987) stellte bei Versuchen in volldurchmischten
Becken fest, daf eine Substratlimitierung bei der Nitrifika-
tion bei Werten < 1,5 mg NH.-N/1l eintritt, was mit den Ver-
suchsergebnissen dieser Arbeit ilbereinstimmt. Er ermittelte
maximale Belebtschlamm-Nitrifikationsraten von 2,1-5,7 mg
NH.-N/g TS-h. Bei den von ihm untersuchten Abwdssern handelte
es sich um stickstoffreiche Industrieabwdsser. Die von mir
ermittelten maximalen Nitrifikationsraten bei der sukzedanen
Nitrifikation/Denitrifikation von 2,3 bzw. 4,5 mg NH.-N/g
TS-h bei 100:30 bzw. 100:50 lagen im gleichen Bereich wie die
von Teichgrdédber (1987) gemessenen.

Bei den Denitrifikationsraten ist die Abhdngigkeit zur Sticke~
stoffkonzentration nicht eindeutig. Betrachtet man die er-
rechneten Raten von 0,259-0,077 g NOs~N/g TS-d, so scheinen
die Denitrifikationsraten von der Nitratkonzentration abhén-
gig zu sein. Dabei ist zu bedenken, dap die Raten immer aus
der Nitratabnahme in den ersten 5 Minuten der Denitrifika-
tionsphase ermittelt wurden, wobei sowohl unter Versuchsbe-
dingungen mit Nitratkonzentrationen > 3 mg/l (100:50) als
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auch bei Nitratkonzentrationen < 1 mg/1 (100:20) innerhalb
dieser 5 Minuten eine vollst#ndig Denitrifikation erreicht
wurde. Dies bedeutet, daf bei allen C:N-Verhdltnissen nicht
die maximale Denitrifikationsrate, sondern die Denitrifika-
tionsrate der ersten 5 Minuten nach Abwasserzugabe ermittelt
wurde. Da die Denitrifikation innerhalb der ersten 3 Minuten
vollstindig abgeschlossen gewesen sein diirfte, lag zu unter-
schiedlichen Zeiten bei den jeweiligen C:N-Verhdltnissen eine
Nitratlimitierung vor, was die Ermittlung von maximalen Um-
satzraten unméglich machte. Bei C:N-Verh#ltnissen bis 100:50
wurde eine vollstédndige Denitrifikation erreicht, es war je-
doch nicht méglich die maximale Denitrifikationsrate zu er-
mitteln, da die Nitratkonzentration gegen 0 mg/l lief. Bei
einem C:N-Verh#ltnis von 100:60 lag eine Kohlenstofflimitie-
rung vor, so daP es zur Anh8ufung von Nitrat kam. Aufgrund
dieser Voraussetzungen gelang es mir nicht, die Abhéngigkeit
der Denitrifikationsrate von der Nitratkonzentration zu be-
schreiben.

Ich konnte ferner nicht feststellen, ob es sich bei der Deni-
trifikation um eine Reaktion erster Ordnung handelt, wie
Rolston (1981) angibt, oder ob die Michaelis-Menten-Kinetik
zur Beschreibung der Abh#ngigkeit der Denitrifikation von der
Nitratkonzentration geeignet ist (Bowman und Focht 1374).
Nakajima (1981) gibt filir die Abhdngigkeit der Denitrifika-
tionsrate sessiler Organismen einen Nitratsdttigungswert von
30 mg/1 und einen Kn~Wert von 2 mg/l an. Die Beschreibung der
Abhingigkeit der Denitrifikationsrate von der Nitratkonzen-
tration ist ein umstrittenes Thema, dem durch die vorliegen-
den Untersuchungen kaum verwertbare Erkenntnisse zugefihrt

werden konnten.

Wichtig fiir die Beurteilung des untersuchten Verfahrens ist
die Tatsache, dap durch Zugabe des Abwassers in der Deni-
trifikationsphase eine rasche Denitrifikation erfolgte. Die
in der Literatur angegebenen Denitrifikationsraten von 0,4-
1,3 g NOs-N/kg TS-h (bei 20 °C) bei endogener Nitratatmung,
wie sie bei der simultanen, nachgeschalteten und alternieren-
den Denitrifikation angenommen werden miissen (Henze &
Harremdes 1978; Wohrmann 1964; Schlegel & Te Heesen 1578;
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Ermel 1983; Christensen & Harremfes 1977), liegen um den Fak-
tor 10 niedriger als die bei der sukzedanen Nitrifika-
tion/Denitrifikation gemessenen maximalen Denitrifikations-
raten (3,2-10,79 g NOs-N/kg TS5-h) bei C:N-Verhdltnissen von
100:20-100:50.

Bei diesem Vergleich ist zu beachten, daf bei der sukzedanen
Nitrifikation/Denitrifikation leicht verwertbares Substrat
eingesetzt wurde, so daf bei "normalem” Abwasser mit niedri-
geren Denitrifikationsraten zu rechnen ist. Weiterhin ist zu
beachten, daf die Denitrifikationsraten anhand der Nitratab-
nahme der ersten 5 Minuten ermittelt wurden, wobei nach 5 Mi-
nuten kein Nitrat mehr gemessen wurde. M8glicherweise war die
Denitrifikation schon nach 5 Minuten abgeschlossen, so daf
die Denitrifikationsrate um den Faktor 4 hSher war. Mit wel-
chen Denitrifikationsraten bei der technischen Verwirklichung
zu rechnen ist, wird erst beim Betrieb der ersten technischen
Klédranlagen mit schubweiser Abwasserzugabe zu ermitteln sein.

Ein Vorteil der sukzedanen Nitrifikation/Denitrifikation ist
die gute M8glichkeit der Steuerung und Regelung von Denitri-
fikation und Nitrifikation. Bei kontinuierlicher Messung der
Nitratkonzentration k&nnte man die Beliiftung nach dem Erreiw
chen eines vorgegebenen NUz--Wertes im Belebungsbecken wieder
aktivieren und dadurch Fermentationsbedingungen, die zum Zer-
fall der Belebtschlammflocken fiithren, minimieren (Wilderer

1987} . AuBerdem wiirde durch diese Verfahrensweise die Nitri-
fikation (Beliiftungszeit) maximiert, wae eine Optimierung der
Reinigungsleistung bewirken wiirde. Man k&nnte die Denitrifi-
kations- und Nitrifikaetionszeiten der jeweiligen Abwasserzu-
sammensetzung anpassen und die Reinigungsleistung kommunaler

Kldranlagen optimieren.
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4.3 KONZENTRATION DES GELOSTEN ORGANISCHEN KOHLEN-
STOFFS IM BELEBUKGSBECKEN BEI DISKONTINUIERLICHER
ABWASSERZUGABE MIT GESTEUERTER BELUFTUNG.

Wie die Messungen des gelSsten organischen Rohlenstoffs (DOC)
zeigten (Abb. 16 und 17), wurde ein grofer Teil des zugegebe-
nen DOC in kurzer Zeit von der Biomasse sorbiert.

Kuttruff (1986) konnte mit Bakterienbiomasse aus einer dis-
kontinuierlich mit Substrat versorgten Laborkl&ranlage nach-
weisen, dap der Zugabe von Essigsdure zum Belebtschlamm eine
Abnahme der intrazellulidren ATP-Konzentration und somit eine
Abnahme der "energy charge" folgte. Die rasche Aufnahme von
Essigs8ure bei der diskontinuierlichen Abwasserzugabe ist
also ein aktiver, Energie verbrauchender Prozef.

auffsdllig bei der diskontinuierlichen Abwasserzugabe mit ge-
steuerter Beliiftung war ein Anstieg der DOC-Konzentration bei
40 Minuten nach Abwasserzugabe (t=40). Dieser DOC~Peak wurde
nur bei hohen C:N-Varh#ltnissen, alsc bei hohen Stickstoff-
konzentrationen im Zulauf beobachtet.

Méglicherweise wird durch den Wechsel zwischen aeroben und
anaeroben Milieubedingungen ein Teil der rasch aufgenommenen
organischen Verbindungen oder deren Stoffwechselprodukte von
den Bakterien zur Zeit t=4( Min wieder freigesetzt.
Vielleicht handelt es sich bei diesem DOC-Peak um eine Std-
rung der DOC-Detektion im Infrarotphotometer durch anorgani-
sche Intermediate der Nitrifikation. Bei Proben, deren Ni-
tritkonzentration um 50 mg/l aufgestockt wurde, konnte man
eine Erhdhung des DOC-Wertes der Probe um 4 mg/l messen.
Diese "DOC-Erh8hung” durch Nitrit kann den DOC-Peak bei

t=4(0 Min jedoch nicht erkldren.

Focht & Verstraete (13977) konnten bei Reinkulturen von Nitri-
fikanten in der exponentiellen Wachstumsphase die Anh&ufung
von Intermediaten wie Hydroxylamin nachweisen. MOglicherweise
handelt es sich bei dem DOC-Peak um die organische Bindung
eines soclchen Intermediats der Nitrifikation (Wagner 1383},
oder um ein solches Intermediat selbst. Die Stbrung der DOC-
Messung durch eine anorganische Stickstoffverbindung ist
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MSglicherweise ist die Ammoniakoxidation in der Zelle so lo-
kalisiert, dap bei pl&tzlich auftretenden hohen Ammoniumkon-
zentrationen die Oxidation zum Hydroxylamin spontan ablduft,

die Enzyme zur Dehydrogenierung des Hydroylamins jedoch erst
induziert werden milgsen. Dabei kénnten die Hydroxylaminkon-

zentrationen rasch ansteigen und eine Freisetzung von organi-
schen Verbindungen oder anorganischen Intermediaten bewirken,
die ins Medium diffundieren und bei der DOC Messung im Infra-

rotdetektor erfafit werden.

4.4 STICKSTOFFBILAKZEN UMTERSCHIEDLICH BETRIEBENER
LABORKLARANLAGEN

Um die Zwischen- und Endprodukte sowochl der Denitrifikation
als auch der Nitrifikation beim Einsatz der sukzedanen Nitri-
fikation/Denitrifikation zu ermitteln, wurden Versuche in
gasdichten Laborbelebtschlammanlagen durchgefithrt. Angestrebt
wurde dabei die Erstellung einer vollstindigen Stickstoffbi-
lanz.

Das bei der Denitrifikation schon lange bekannte ZwiscChenpro-
dukt N20 (Delwiche 1956) wurde nicht oder nur in Spuren ge-
funden. Auch RO, das als Zwischenprodukt der Denitrifikation
diskutiert wird (Knowles 1982; Hollocher et al. 1880; Zumft
und Cardenas 1979; Garber und Hollocher 1981), konnte bei
meinen Versuchen nicht gefunden werden. Sauermilch (19839)
konnte dagegen mit der sehr empfindlichen Chemilumineszens-
MePmethode sowohl wihrend der Nitrifikation als auch widhrend
der Denitrifikation bei diskontinuierlicher Abwasserzugabe

mit gesteuverter Beliliftung NO nachweisen.

Nach den bisherigen Renntnissen war eine Entstehung der reak-
tiven Stickstoffverbindungen, wie Hz20 und HO, vor allem bei
der Denitrifikation zu vermuten (Hernandez und Rowe 1987;
Wuhrmann und Mechsener 13%65; Greenberg und Becker 1577).
Blackmer et al. (1980), Goreau et al. (1980} und Anderson und
Levine (1986) stellten fest, daf bei der Nitrifikation unter
reduziertem Sauerstoffpartialdruck ebenfalls N20 und RO pro-
duziert wird. Ritchie und Nicholas (1972) und Poth und Focht
(1985) wiesen nach, daf dabei gebildetes Nitrit wieder redu-
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ziert wird. Ohne die Reduktion des Nitrits, also direkt iiber
Ammonium oder Hydroxylamin, konnte keine Hz0- und NO-Produke
tion nachgewiesen werden. Da bei der sukzedanen Nitrifika-
tion/Denitrifikation keines der aufgefiihrten Zwischenprodukte
nachwelisbar war, ist davon auszugehen, daff die Milieubedin-
gungen fiir eine vollstdndige Ritrifikation und Denitrifika-

tion glnstig waren.

Bei dem Vergleich zwischen einem kontinuierlich und einem
diskontinuierlich mit Substrat versorgten Versuchssystem, der
eigentlich bei gleichen Schlammbelastungen erfolgen sollte,
wurde es notwendig, die Betriebsdaten im kontinuierlichen Sy-
stem wegen Bldhschlammbildung zu dndern, um einen niedrigen
SVI und damit stabilen Betrieb zu ermSglichen. Bei der dig-
kontinuierlich betriebenen Anlage, die sténdig gut absetz-
bare, flockenfirmige Biomasse aufwies, wurde eine hdhere
Schlammbelastung beibehalten, da die stindig wechselnden
Stickstoffverbindungen im Belebungsbecken

NHq™* =~=> NOz~ ~-> NOz~ --> NOz~ --> RO --> N20 --> N:

bei hdheren Konzentrationen genauer zu untersuchen waren.

In beiden Anlagen wurde nach der Einfahrphase vollsténdig ni-
trifiziert. In dem diskontinuierlich betriebenen System wurde
zusdtzlich vollstdndig denitrifiziert. Der Vergleich der Ab-
laufwerte beider Anlagen zeigte den deutlichen Unterschied in
der N-Eliminationsleistung einer konventionell und einer nach
der sukzedanen Nitrifikation/Denitrifikation betriebenen Be-
lebtschlammanlage (Tab. 7.a und 7.b). In der diskontinuier-
lich betriebenen Anlage wurden 97 % des Stickstoffs elimi-
niert, bei kontinuierlicher Abwasserzugabe dagegen nur 17 %,
obwohl die Stickstoff- und Kohlenstofffracht in der diskonti-
nuierlich betrisebenen Anlage um den Faktor 2 héher war.

Die Beprobung der Anlagen zur Erstellung einer Stickstoffbi-
lanz erxwies sich als duflerst problematisch. Focht und
Vestraete (1977) weisen darauf hin, daf die hohe RKonzentra-
tion an Nz in der Atmosphire eine direkte Messung des durch
die Denitrifikation entstandenen N. unm8glich macht. Diese
Angaben wurden durch unsere Erkenntnisse nicht bestatigt,
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wenngleich sich diese Messung als Huferst schwierig erwies.
Die Kontamination mit Aufenluft und die Bestimmung der ein-
zelnen Gasstrdme waren bel den Versuchen die Hauptprobleme.
Eine Ausarbeitung von v8llig reproduzierbaren Arbeitsmethoden
und Materialien zur reproduzierbaren Bestimmung der Nz-Fracht
in der aAbluft von Belebtschlammanlagen gelang im Rahmen der
Arbeiten trotz enérmen Zeit- und Arbeitsaufwands nicht (Goers
1988; Sauvermilch 1989). Mit den richtigen Materialien und un-
ter Bereitstellung der notwendigen Gerdtschaft ist diese Auf-
gabe sicherlich zu l&sen. Die Arbeiten von Goers (1988) und
Sauermilch (1989) zu dieser Thematik haben einen Grofiteil der
methodischen Probleme geldst, so daB einige verwertbare Mes-

sungen durchgefliihrt werden konnten.

Entgegen den Angaben von Focht & Vestraete (1977) war es doch
mbglich, einen direkten Nachweis der Denitrifikation iber die
Endprodukte zu fihren. Da fiir die Freisetzung von Nz20 als
Endprodukt der Denitrifikation sowohl der pH-Wert, die Sauer-
stoffkonzentration und die Verfiigbarkeit an Elektronendonatow-
ren verantwortlich sind (Delwiche 1981), scheinen die Bedin-
gungen beil der sukzedanen Nitrifikation/Denitrifikation giin-
stig fiir die vollstdndige Denitrifikation bis zum N;.

Yoshida und Alexander (1970) sowie Ritchi und Nicholas (1872)
konnten mit ihren Untersuchungen zeigen, daf N20 auch als
Endprodukt der Nitrifikation entstehen kann. Delwiche (1981)
verweist darauf, daff diese Oxidation zu N:0O fiir Nitrifikanten
bei hohen pH-Werten energetisch glinstiger ist als die Oxida-
tion zu NO=~. Bei ihren Untersuchungen stellten Yoshida und
Alexander fest, daf vor allem das Zellalter, die Konzentra-
tion an Ammonium, Hydroxylamin und Phosphat, der pH-Wert, die
Temperatur und die Zelldichte die NzO-Freisetzung bei der Hi-
trifikation beeinflussen. Bei den in Tab. 12 und 13 darge-
stellten Versuchen wurde kein NLC gefunden. Die sukzedane Ni-
trifikation/Denitrifikation bei einem C:N-Verhdltnis von
100:30 ist zur vollst&ndigen Hitrifikation des Ammoniums ge-
eignet.

Abschliefend 1&pt sich sagen, daP bei der sukzedanen Nitrifi-
kation/Denitrifikation in einer funktionierenden Kldranlage
keine Abgabe nennenswerter N.O-Mengen an die Atmosphdre und
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damit keine zusdtzliche Schidigung der Ozonschicht durch re-
aktive Stickstoffverbindungen biogenen Ursprungs zu erwarten
ist.

Die Stickstoffelimination l8uft bei der sukzedanen Nitrifika-
tion/Denitrifikation vollstédndig ab. Fiir den globalen Stick-
stoff-Haushalt (HShlein et al. 1989) bedeutet diese Entsor-
gung der reaktiven Stickstoffverbindungen anthropogenen Ur-

sprungs eine "saubere Ldsung".

4.5 SUKZEDANE NITRIFIKATIOK/DENITRIFIKATION ALS
TECHNISCHES VERFAHREN.

Offensichtlich gestatten recht verschiedenartige Verfahren
eine weitgehende bioclogische Stickstoffentsorgung in Abwas-
serreinigungsanlagen. Oft werden dafir jedoch grofe, kosten-
intensive Umbauten bestehender Kldranlagen notwendig. Da man
versuchen sollte, die theoretischen Entwirfe mit der prakti-
schen Anwendung in Einklang zu bringen, haben wir uns am
Institut fiir Biotechnologie 3 der Kernforschungsanlage Jilich
bemiiht, ein Verfahren zu entwickeln. Mit diesem Verfahren
kann eine vollstdndige Stickstoffentsorgung in einstufigen
Klédranlagen durchgefihrt werden, um somit bei minimalem Inve-
stitions~ und Betriebkostenaufwand unter Einbeziehung jeweils
vorhandener Bausubstanz eine maximale N-Elimination zu errei-
chen. Dabei sollte die Entstehung von Bl8hschlamm vermieden
waerden und eine Kombination mit Verfahren zur biologischen P-
Elimination miglich sein. Die Arbeiten fihrten zu einem Ver-
fahren {Soeder et al. 1987), das auf dem Prinzip der diskon-
tinuvierlichen Abwasserzugabe basiert. Dabei wird das Abwasser
nicht, wie in konventionellen Belebungsanlagen, kontinuier-
lich in das Belebungsbecken dosiert, sondern mit einem Schub
innerhalb kurzer Zeit in jeweils vorgegebenen Abstdnden zuge-
fithrt. Durch diese Prozefflihrung ergibt sich eine iiber die
Zeit heterogene Stoffverteilung der Kohlenstoff- und Stick-
stoffkomponenten im Belebungsbecken.

Inaktiviert man die Beliiftung zur Zeit der Abwasserzugabe und
dariiber hinaus fiir etwa ein Drittel eines gesamten Zyklus,
erreicht man in dieser Zeit sauerstoffarme, reduzierende Be-
dingungen, die Voraussetzung fir eine rasche Denitrifikation
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sind. In den nachfolgenden zwei Dritteln des Zyklus wird das
Belebungsbecken beliiftet, wobei fiir die Nitrifikation durch
die vorhergehende Denitrifikation giinstige Bedingungen ge-
schaffen werden.

Dieses Verfahren wurde von verschiedenen Ingenieur-Biiros, die
Abwasserreiniqungsanlagen planen, aufgegriffen. Voraussicht-
lich wird im Frithjahr 1990 die erste grofitechnische Anlage
nach diesem Verfahren in Betrieb genommen.

Bei der Kl#ranlage Auetal (bei Blickeburg), die nach dem soge-
nannten Jillicher Verfahren zur Zeit umgebaut wird, handelt es
sich um eine 4-strafige Belebungsanlage mit zwei Nachkldrbek-
ken. Das Abwasser wird mechanisch vorgereinigt (Grobrechen,
Feinrechen, Sedimentation) und in ein Verteilungsbecken ge-
leitet, das zwischen den Belebungsbecken liegt. Von diesem
Verteilungsbecken wird das Abwasser flir jeweils 15 Minuten
nach dem Rotationsprinzip in eines der vier Belebungsbecken
geleitet.

In den einzelnen Belebungsbecken werden durch eine 40-minii-
tige Beliiftung (von 15 Minuten bis 55 Minuten nach Abwasser-
zugabe) und eine 20-miniitige Durchmischung in der verbleiben-
den Zeit Nitrifikations- und Denitrifikationsbedingungen ein-
gestellt. Der Ablauf aus den Belebungsbecken erfolgt kontinu-
ierlich. Bei der Beckenkonstruktion wurde darauf geachtet,
daf keine Kurzschlufstrfmungen zwischen Zu- und Ablauf ent-
stehen.

Um reduzierende Bedingungen im Nachkl&rbecken zu verhindern,
wurde zwischen Belebungs- und Nachkldrbecken ein kleines
Nachbeliiftungsbecken (Aufenthaltszeit 5~10 Minuten) vorgese-

hen.

Der abgesetzte Belebtschlamm aus dem Nachklidrbecken, abzilg-
lich des fiberschufischlammes, wird zur Hilfte in die Bele~
bungsbecken zuriickgefithrt und zur anderen Hdlfte in ein Phos-
phatriickl&sebecken geleitet. In diesem P-Riickl&sebecken wird
ein Teil des mechanisch gereinigten Abwassers (ca. 5 %) mit
dem Belebtschlamm vermischt. In diesem Gemisch aus eingedick-
tem Belebtschlamm und frischem Abwasser herrschen ndhr-
stoffreiche reduzierende Bedingungen. Ein solches Milieu be-
wirkt, daf phosphatspeichernde Bakterien eingelagerte Poly-
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phosphate als ortho-Phosphat ins Medium abgeben
(Bischofsberger 1988). Durch eine Sedimentation wird der "P-
arme® Schlamm vom "P-reichen" Uberstand getrennt. Der Schlamm
wird in die oxische Phase eines Belebungsbeckens gefdrdert,
wo er unter sauerstoffreichen Bedingungen ortho-Phosphat auf-
nimmt und als Polyphosphat intrazelluldr festlegt.

Der phosphatreiche Uberstand aus dem Phosphatriicklisebecken
so0ll durch eine Kalkfdllung entphosphatiert und in die Bele-
bungsbecken zuriickgeleitet werden. Das entstandene Kalzium-
phosphat k&nnte als landwirtschaftlicher Diinger eingesetzt
werden. Als Berechnungsgrundlage fiir die biologische P-Elimi-
nation wurde die Patentschrift von Levin (1979) verwandt.

Fiir die biologische P~Elimination ist ein weitgehend nitrat-
freies Belebtschlamm-Wassergemisch notwendig, da bei einer
Denitrifikation im anaeroben P-Riickl@sebecken die notwendi-
gen, leicht verfiigbaren organischen Sduren von den Denitrifi-
kanten verstoffwechselt werden, was zu niedrigen P-Riicklise-
raten fithrt (Rensink 1986).

Die diskontinuierliche Abwasserzugabe mit gesteuerter Belif-
tung ermtglicht eine weitgehende Nitratentfernung und schafft
damit giinstige Voraussetzungen zur biologischen P-Elimination
im Nebenstromverfahren.

Die blidhschlammverhindernde Eigenschaft der diskontinuierli-
chen Abwasserzugabe ist dabei von entscheidender Bedeutung.
Bei der biologischen P-Elimination werden niedermolekulare
organische SH#uren ben&itigt, die durch anaerobe Bevorratung
des Rohabwassers ({lange Aufenthaltszeiten im Vorklarbecken,
aktivierte Vorklirung) produziert werden. Bel der aeroben
Reinigung verursachen niedermolekulare organische Sauren je-
doch h#ufig BlZhschlamm (ATV 1988). Die diskontinuierliche
Abwasserzugabe ins Belebungsbecken verhindert nachweislich
die Blihschlammbildung bei einer solchen Abwasserzusammenset-
zung und macht somit einen stdrungsfreien Betrieb der bioclo-
gischen P-Elimination in Belebtschlammanlagen m&glich.

Wenn das fiir die Kl&ranlage Auetal ausgearbeitete Konzept
auch in der technischen Verwirklichung die Ablavfwerte er-
bringt, die in halbtechnischen Versuchsanlagen ermittelt wuxr-
den, ist nachgewiesen, daf es zum Schutz unserer Gewdsser
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biologische Verfahrensmdglichkeiten gibt, die effizienter und
kostengiinstiger als die bisher bekannten Verfahren arbeiten.
Die gesamte Planung wurde als Teamarbeit von Stobbe (Pla-
nungegemeinschaft fiir Ingenieurbau, Dr.-Ing.M. Wetzorke, Dr.-
ing.G. Stobbe, Dr.-Ing.M. Reinhardt, Hannover), Schiissler
(Biodetox GmbH, Ahnsen), Groeneweg (KFA~IBT3) und Zanders
durchgefithrt.
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5. ZUSAMHMENFASSUNG

In der vorliegenden Arbeit wurde die MSglichkeit der Nitrifi-
kation und Denitrifikation sowie der Bldhschlammbekdmpfung in
Belebungsanlagen untersucht.

Dazu wurden verschiedene Laborkléranlagen und halbtechnische
Versuchsanlagen konstrulert, die mit diskontinuierlicher Ab-

wasserzugabe betrieben werden konnten.

Erste Versuche zur aeroben Nachreinigung von fermentiertem
Briidenkondensat zeigten, daf dieses gut abbaubar war, bei der
Reinigung in Kldranlagen jedoch Bldhschlamm verursachte.

Mit einer Zugabe von Spurenelementen und Nihrstoffen konnte
die Entwicklung fadenfrmiger Bakterien einged&mmt, jedoch

nicht verhindert werden.

Bei diskontinuierlicher Beschickung der Laborkliranlagen mit
fermentiertem Briidenkondensat entwickelten sich vorrangig
flockenbildende Bakterien und Bl8hschlamm konnte verhindert

werden.,

Das in den Laborkldranlagen bl3hschlammverursachende faden-
formige Bakterium konnte isoliert, als Bacillus sp. erkannt
und durch physiologische Tests ndher beschrieben werden.

Bei Versuchen mit halbtechnischen Kl&ranlagen wurde festge-
stellt, daf die diskontinuierliche Abwasserzugabe, bel unter-
schiedlichen Abwidssern, eine fiir die Abwasserreinigung vor-
teilhafte Biozbnose mit vorrangig flockenbildenden Bakterien
beglinstigt und den Reinigunsprozef stabilisiert.

Durch eine gesteuerte Beliiftung, zusdtzlich zur diskontinu-
ierlichen Abwasserzugabe, konnte im Belebungsbecken eine
vollstdndige Nitrifikation und Denitrifikation erreicht

werden.
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Bei unterschiedlichen C:N-Verhdltnissen im Zulauf von Labor-
kl&ranlagen wurden die jeweiligen Stoffumsatzraten der Nitri-
fikanten und Denitrifikanten bestimmt.

Zum Nachweis der Denitrifikation wurde eine Stickstoffbilanz
unter Beriicksichtigung der partikuldren, geldsten und gasfdr-
migen Stickstoffverbindungen erstellt.

Es wurde festgestellt, daf die mdglichen Zwischenprodukte der
Nitrifikation und Denitrifikation (N=0, RO und NOz) bei der
diskontinuierlichen Abwasserzugabe mit gesteuerter Beliiftung

nur in Spuren freigesetzt werden.

Auf Grund der ermittelten Daten wurde, in Zusammenarbeit mit
Ingenieuren, der Umbau einer Kldranlage mit 30.000 ange~
schlossenen Einwohnergleichwerten zur sukzedanen Nitrifika-
tion/Denitrifikation geplant. Die umgebaute Kldranlage wird
1890 in Betrieb gehen.
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