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1. BEEINTRACHTIGUNG DER GEWASSER DURCH DIE

SCHMUTZSTOFFE DES ABWASSERS

Mit den Abwissern und Abfillen gelangen zahlreiche Schmutzstoffe sehr unter-
schiedlicher Art in die Gewisser:

] Reduzierte Kohlenstoff-, Stickstoff- und Schwefelverbindungen werden
durch die Aktivititen heterotropher Bakterien oxidiert, wodurch eine
Sauerstoffzehrung im Gewisser auftritt.

= Die mitgefithrten und bei Abbauprozessen freigesetzten anorganischen
Stickstoff- und Phosphorverbindungen fithren ihrerseits unabhingig von den
oben genannten Schmutzstoffen zu einer starken Eutrophierung.
Gewaissereutrophierung liegt vor, wenn durch ungehemmt wachsende autotrophe
Organismen (Algen) mittels Photosynthese, d.h. ohne Verwendung von
organischem Kohlenstoff, groBe Mengen an Biomasse im Gewisser erzeugt
werden.

L] Durch Stoffwechselvorgiange heterotropher Mikroorganismen, welche die
gebildete autotrophe Biomasse aufzehren, kommt es erneut zu einer
Sauerstoffzehrung im Gewiisser.

Stickstoff und Phosphor stellen nicht nur die wesentlichen Néahrstoffe fir die
Algen dar, sie kénnen auch wie im Falle des Stickstoffs weitere Schadigungen
im Gewisser verursachen:




=  Zum einen verursacht die Oxidation von Ammoniumstickstoff iiber Nitrit und
Nitrat eine Sauerstoffzehrung im Gewisser (Nitrifikation), zum anderen
kommt es durch Reduktionsvorginge z.B. im Bodenschlamm der Gewasser
oder bei unvolistandiger Nitrifikation zur Nitrit-Bildung.

= Eine pH-Erhshung im Gewiésser, die vor allem durch Assimilationsvorgange
(CO5-Aufnahme der Algen) bei starker Sonneneinstrahlung und héheren
Temperaturen bewirkt wird und nur in seltenen Fallen durch Einleitung alka-
lischer Industricabwisser hervorgerufen werden kann, fiithrt durch die Disso-
ziation des Ammonstickstoffs zu erhhten Ammoniakkonzentrationen.

Anteil des Ammoniaks am Ammonstickstoff in Abhéangigkeit vom pH-Wert und
der Wassertemperatur (HELGESON, 1967):

10(pH-pK ;)
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mit T ... Temperatur in Kelvin

Sowohl Nitrit (NO5) als auch Ammoniak (NH3) konnen in geringsten Konzen-
trationen toxisch wirken und zu einem Fischsterben fithren. Nitrat (NO3) wird
erst bei sehr hohen Konzentrationen fiir Fische gefiahrlich und hat einen ver-
gleichsweise geringen Einflu auf die Gewissergiite (FLECKSEDER, 1993).
Ein zu hoher Nitratgehalt im Trinkwasser kann aber bei Sduglingen zur Metha-
moglobinbildung und bei Erwachsenen zur Bildung von krebserregenden Nitro-

saminen im Magen fithren.

merzeitige Forderung beim Neubau oder bei der Erweiterung
pestehender Kliranlagen besteht darin, die Anlagen so zu planen, daB diese
gesichert Stickstoff- und Phosphorverbindungen aus dem Abwasser entfer-

nen konnen, um:

1. durch Nitrifikation die Bildung toxischer Verbindungen wie Nitrit und
Ammoniak zu verhindern, sowie

die Sauerstoffzehrung durch Nitrifikation im Gewisser zu vermeiden und

N

3. durch Denitrifikation und Phosphorentfernung eine iibermiBige Zufuht
und Anreicherung dieser eutrophiebestimmenden Faktoren im Gewisser zu

vermeiden.




1.1. Stickstoff- und Phosphorverbindungen im Abwasser

Ausgehend vom Gesamtstickstoff, der ins Abwasser gelangt, stellen die redu-
zierten Stickstoffverbindungen (TKN = total Kjeldahl nitrogen) mengenmaBig
nach den Kohlenstoffverbindungen die wichtigsten Komponenten im
kommunalen Abwasser dar.

Ges-N = TKN (= organischer N + NHy) + NO3 + NO,

Uber die aufgenommene proteinhiltige Nahrung gelangt vorwiegend Harnstoff
(HaN-CO-NH,) ins Abwasser. Zusitzlich fallen noch verschiedene organische
Stickstoffverbindungen an. Harnstoff und andere organische Stickstoffverbin-
dungen werden z.T. im Kanalnetz durch Bakterien hydrolysiert und in Ammoni-
um ibergefiihrt.

Oxidierter Stickstoff in Form von Nitrat (NO3) und Nitrit (NO;) kommt im
hauslichen Abwasser meist nicht vor, kann aber durch Industrieeinleitungen oder
Fremdwasser (Grundwasser) ins Kanalnetz gelangen.

Neben dem Anteil an Ammonium, der in biologischen Klaranlagen in die Bio-
masse eingebaut wird, und mit dem UberschuBschlamm aus dem System entfernt
werden kann, wird der fiir den Aufbau der Biomasse nicht erforderliche
Ammonstickstoff iiber Nitrit zu Nitrat oxidiert (Nitrifikation) und bei
entsprechender Betriebsweise der Kliranlage zu gasférmigem Stickstoff redu-
ziert, der in die Luft entweicht (Denitrifikation).

Abgesehen von dem Anteil an Stickstoff, der in den Belebtschlamm eingeht,
kann ausschlieBlich durch den Vorgang der Denitrifikation Stickstoff aus
dem Abwasser entfernt werden.

Eine gleichartige Moglichkeit fir die Entfernung von Phosphor ist nicht
gegeben. Phosphorverbindungen kénnen aus dem Abwasser nur dann entfernt
werden, wenn sie auf Grund von chemischen und/oder biochemischen Reaktio-
nen in den festen Aggregatzustand iibergefithrt und als Feststoff mit dem
UberschuBschlamm entfernt werden konnen.
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unter Reduktion der oxidierten Stickstoffverbindungen. Die Denitrifikation er-
folgt jedoch nur unter anoxischen Bedingungen, d.h. wenn Nitrat aber kein
geloster Sauerstoff vorliegt. Nitrat oder Nitrit werden anstelle des Sauerstoffs
als Elektronenakzeptor verwendet und groBtenteils in gasformigen Stickstoff
tbergefiihrt. Dabei wird analog zur aeroben Atmung CO, produziert.

2.1. Nitrifikation:

Stochiometrische Darstellung der Nitrifikation:

: 3
1. Nitritbildung NH4* +5 02 = NOy +2H" + Hy0 + Energie
! ] 1
2. Nitratbildung NOz-+50; = NO3 + Energie
Gesamtreaktion NH4t+205 = NOj3 +2H* + H,O + Energie

Fir die Bildung von 1 g NO3-N werden 4,57 g O, benoétigt und dabei werden
0,14 Mol H* gebildet (1 Mol NH4-N bildet 2 Mol H*), d.h. es ergibt sich bei
der Nitrifikation von 14 g NH4-N (=1 Mol N) ein Verbrauch an Saurekapazitit
von 2 Mol.

Unter Beriicksichtigung der dabei entstehenden Biomasse kann die Nitrifikation
folgendermaBen dargestellt werden:

NHy4t + 1,853 O, + 1,979 HCO3- =
0,979 NO3- + 1,874 CO4 + 2,916 H,O + 0,021 C5H;0,N
(WPCF, 1983, modifiziert)

= Die Nitrifikanten verwenden die Energie, die bei der Oxidation von NHy4"
und NOj- entsteht, um Biomasse zu bilden..

= Nach obiger Gleichung entsteht ein  Sauerstoffverbrauch  von
4,33 g0, / gNO;3-N.
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rund 0,28 g CSB von den heterotrophen Bakterien veratmet wercien um eine
ausreichende Menge an anorganischem C fiir die Nitrifikanten zu lie,fem Be-
riicksichtigt man den Anteil des CSB, der in die Atmung eingeht, so miissen
efihr 0,6 g CSB/g NO;-N abgebaut werden. Eine Limitierl;ng der Ni-
trifikation aufgrund von Mangel an anorganischem C ist erst bei einem
N/CSB-Verhiltnis von deutlich >1 zu befiirchten. Zusitzlich ist zu be-
riicksichtigen, daB bei dieser Betrachtung die Karbonathdrte des Wassers

ung

auBer acht gelassen wurde.

2.1:1. Nitrifikation und Sdurekapazitat

Wie im vorigen Kapitel gezeigt werden konnte, ist die Nitrifikation mit einer
Produktion von saure (HY) verbunden. Dadurch wird die Pufferkapazitit des
Abwassers z.T. betrﬁchtl'ich verringert. Die quantitative Beschreibung des
Puffersystems kann mit Hilfe der Saurekapazitit erfolgen. Unter der Saureka-
pazitat SKa,3 €ines WS AR Y ersteht man die in mmol ausgedruckte
Menge an Galzsdure (HC_]), die erforderhch ist, um 1 1 Wasser auf den pH-Wert
von 4,3 einzustellen (bei pH 4,3 liegen 99% des gelosten anorganische Kohlen-
stoffs als CO2 vor).



Die Saurekapazitit im Zulauf zur Klaranlage (SK;) 148t sich aus der mittleren
Karbonatharte des Trinkwassers (KHp) und dem Ammoniumgehalt errechnen
(KAPP, 1983):

Hy-N
14

N
SK; [mmol/l] = KHy [mmol/] +
Die Sédurekapazitit im Ablauf (SK) ergibt sich aus:
SKe = SK;-ASK

Die Veranderung der Siurekapazitat durch Nitrifikation-Denitrifikation 148t sich
berechnen mit (NOWAK, SVARDAL, 1990)

NH4-N; - NH4-Ng - NO3-N; + NO3-N,
14

SK [mmol/l] =
(in mg N/1)

n 4 N = -
SK, = Ky NHaNe N??1 N; - NO3-N,

Bei einer vollstandigen Nitrifikation mit NH4-N, = 0 und unter der Annahme,
daB kein Nitrat im Zulauf vorhanden ist, gilt:

NO3-N
SK,. = KHry - **1}4—°

Beriicksichtigt man die Verminderung der Saurekapazitit durch die Zugabe von
Metallsalzen, so ergibt sich fiir die Abnahme der Siurekapazitit im Belebungs-
becken (nach ATV, Al131)

NH4-N; - NHg4-N - NO3-N; + NO3-N,
14
+0,06 * Fe3* + 0,04 * Fe2* + 0,11* Al - 0,03 * (P;-Pg)

SK [mmol/l] =

wobei NH4+-N, Ngy, Fe3*, Fe2+ AI3*, P in mg/l und
P;-P, = gefillter Phosphor



Da das Puffersystem im Ablauf (=SK im Belebungsbecken) fast zur Géinze vom
CO,/HCOj3- Gleichgewicht abhingig ist, kann die Siurekapazitdt der HCO5-
Konzentration gleichgesetzt werden. Wahrend der Gehalt an HCO3- durch die
Abwasserzusammensetzung bestimmt wird, ist der CO; Gehalt im
Belebungsbecken hingegen im wesentlichen von der Sauerstoffausnutzung
abhingig und daher durch die Beliiftungseinrichtung weitgehend bestimmt. Bei
hoher Sauerstoffausnutzung (tiefe Belebungsbecken, effiziente Beliiftung oder
O,-Begasung) ist die pro Gramm eingetragenem Sauerstoff durchgesetzte
Gasmenge gering. Um das aus biologischen Prozessen entstehende CO;
abtransportieren zu kénnen, muB die Konzentration in der Gasphase und damit
auch in der Fliissigkeit hoher sein als bei geringer Sauerstoffausnutzung.
Abbildung 1 zeigt den Zusammenhang zwischen Siurekapazitit, Sauerstoff-
ausnutzung und pH-Wert. Bei gleicher Siurekapazitit mit steigender Sauerstoft-
ausnutzung sinkt der pH-Wert.

Damit eine vollstindige Nitrifikation gewihrleistet werden kann, sollte eine
Rest-Siurekapazitit im Ablauf von >2 mmol/l eingehalten werden.

Sauerstoff-
pH-Wert ausnutzung [%]
T T 7T

1 ¥ ‘
] 9
7,0 T 12
18
24
— 32

5,0~
00 05 1,0 15 20 25 30 35 4,0 45 5,0

Saurekapazitat [mmol/I]

Abbildung 1: pH-Wert in Abhiingigkeit von der Siurekapazitit bei unter-
schiedlicher Sauerstoffausnutzung (NOWAK, SVARDAL,

1990)
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2.1.2. Kinetik der Nitrifikanten

Wachstumsraten und Ertrag der Nitrifikanten

Die Menge und die Aktivitit der Mikroorganismen im Belebungsbecken sind fiir
die Reinigungsleistung von besonderer Bedeutung, da sie die Entfernung bzw.
die Oxidation der Abwasserinhaltsstoffe bewirken. Diese Masse an Organismen
ergibt sich aus der Differenz zwischen dem Bakterienzuwachs und dem
Bakterienverlust.

Die maximale Wachstumsrate py .y ist eine bakterienspezifische GroBe und
ein MaB fiir das unlimitierte Wachstum der Bakterien bei Substratiiber-
schuB. Bei kommunalen Anlagen mit ausreichendem Schlammalter ist die
maximale Wachstumsrate von Nitrosomonas geringer als von Nitrobacter und
stellt fiir die Nitrifikation den geschwindigkeitsbestimmenden Schritt dar.

Imax ist im wesentlichen von der Temperatur abhangig, wie von KNOWLES et
al. (1965) gezeigt werden konnte. Die Messungen wurden zwischen 8 und 30°C
durchgefiihrt.

Temperatur Bmax Von Hmax VOn
(°C) Nitrosomonas Nitrobacter

10 0,29 0,58

15 0,47 0,78

20 0,76 1,04

25 1,23 1,40

30 1.97 1,87
Nitrosomonas : .................... Emax [d-1] = 0,47 *1,10(T-15)
NHrobaeters i Bmax [d-1] = 0,78*1,06(T-15)

wobei T die Temperatur im Belebungsbecken ist.
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Unter 30°C ist die Wachstumsrate von Nitrosomonas geringer als vor
Nitrobacter und daher maigebend. Dieser Umstand gewihrleistet auch, daB das
gebildete Nitrit meist vollstandig von Nitrobacter zu Nitrat oxidiert wir(’i.

Eine hohere maximale Wachstumsrate von Nitrosomonas (Mmax = 1,97 bej
30°C) bedeutet aber nicht gleichzeitig, daB Nitrit im Ablauf z:xerwaliten ist,
sofern das Schlammalter geniigend hoch ist.

Nitritspitzen im Ablauf sind aber sowohl beim "Einfahren" von Kliranlagen, als
auch bei Zulaufspitzen im Winter méglich. In beiden Fillen paBt Nitrobactel
sein Wachstum erst dann an die verdnderten Bedingungen an, wenn durch
Nitrosomonas vermehrt Nitrit als Substrat bereitgestellt wurde.

Neben der maximalen Wachstumsrate ist auch der Ertrag (Y, engl. yield) eine
bakterienspezifische GroBe. Y bezeichnet den Zuwachs an Bakterienmasse be-
zogen auf das verbrauchte Substrat. Im Gegensatz zu den heterotrophen
Bakterien, deren Ertrag (Yy) bei ca. 0,63 gTS/gCSB (WANNER et al., 1992)
liegt, ergibt sich fiir die Nitrifikanten ein Wert von

T SNitri
g[NH,4-N]
wobei der Y fiir Nitrosomonas hoher ist, als fir Nitrobacter.

YN =0,17

kg-Werte fur den Ammonstickstoff (k\) und fiir den

gauerstoffgehalt (ko)

Die organismenSpeziﬁsche Wachstumsrate wird von der Substratkonzentration
beeinfluBt. Die Abhingigkeit der tatsichlichen Wachstumsrate u vom kg-Wert
(ky) 18Bt sich in Form einer Monod-Kurve darstellen.

Der kn-Wert ist die Nihrstoffkonzentration bei halbmaximaler Wachstums-

rate (Exgax):

= it
P TN Ry
JLossimanennssessanss Wachstumsrate
Bmax =0 Wachstumsrate bei unbegrenztem Substratangebot
R Konzentration des begrenzenden Substrates

R oneemt aresenmss Ammoniumkonzentration bei E“%“
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u Wachstumsrate [1/d]

H max | T
////V,‘
u ) N
— *: S

S max - ”max kKei+ N

| N

2
kN [NH4—N]

Abbildung 2: Abhiingigkeit der Wachstumsrate der Nitrifikanten von der
Ammoniumkonzentration

Fiir Nitrosomonas [NH4-N] und Nitrobacter [NO,-N] kann obiger Term
folgendermaBen angewandt werden:

. INHeN] o [NOpN]
B = Hmax kn+[NH4-N] und B = Kmax kn+[NO,-N]

Unter der Voraussetzung, daB kein anderes Substrat limitierend vorliegt, kann in
Abhingigkeit von der Néhrstoftkonzentration und bei Kenntnis von pp,, die

tatsdchliche Wachstumsrate ermittelt werden.

Die Temperaturabhingigkeit der kn-Werte fiir Nitrosomonas wurden von

KNOWLES et al. (1965) mit kn = 0,73 * 1,125(T-20) und von

VAN HAANDEL et al. (1982) mit ky = 1,0 * 1,123(T-20) angegeben.
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Nach derzeitigem Wissensstand kann man bei kommunalen Anlagen von einem
ky von < 0,5 mg NH4-N/1 bei 20°C ausgehen und einer Halbierung dieses
Wertes bei 10°C (miindl. Mitt. NOWAK, 1993).

Analog zum Ammoniumgehalt kann auch der im Belebtschlamm geldste
Sauerstoffgehalt einen limitierenden Faktor fur das Wachstum der Nitrifikanten
darstellen. Auch hier wird die Monod-Beziehung als giiltig angenommen, d.h,
bei Sauerstoff = 0 wird auch die Wachstumsrate = 0. Bei HENZE et al. (1986)
wird k,, mit 0,4 mgO,/l angegeben. Bei einem Sauerstoffgehalt 2mg/l wird da«
von ausgegangen, daB keine Limitierung der Nitrifikanten eintritt.

Einflu der Ammonium- und Nitritkonzentration sowie des pH-Wertes
auf die Nitrifikation

Der optimale Bereich fiir die Aktivitat der Nitrifikanten liegt im pH-Bereich 7,0
- 8,5. pH-Werte < 6,5 fiihren i.d.R. zu einer Beeintrachtigung der Nitrifikation,
sodaB bei geringer Saurekapazitiat des Abwassers die Nitrifikanten ihre Leistung
durch die pH-Absenkung selbst vermindern kénnen.

Bei manchen Industricabwissern mit hohen Konzentrationen an reduzierten
Stickstoffverbindungen kann in Abhéngigkeit vom pH-Wert eine fast vollstin~
dige Hemmung von Nitrobacter eintreten. Nitrosomonas wird in seltenen Fillen
beeinflut (ANTHONISEN, 1976). Dadurch wird bei erhohten Ammoniumkon-~
zentrationen dieses noch zu Nitrit ungewandelt, jedoch nicht mehr zu Nitrat.

Diese Hemmung wird durch NH3 bzw. HNO; verursacht und beruht auf der pH
und temperaturabhingigen Verschiebung der Dissoziationsgleichgewichte
zwischen NH4/NH3 und NO»/HNO,. Diese Zusammenhinge werden noch
durch die bei der Nitrifikation auftretende Saureproduktion beeinfluBt, die bei
einer geringen Pufferkapazitit des Abwassers zu einem Abfall des pH-Wertes

fithren kann.
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Tabelle 1: Grenzkonzentrationen fiir eine vollstindige Hemmung durch
Ammoniak und salpetrige Siéiure (ANTHONISEN, 1976; NYHUIS 1985)

nach NH; (mg/l) |HNO, (mg/l)
Nitrosomonas | ANTHONISEN 10 - 150 0,22 -2,8
NYHUIS 40 - 200 0,02 - 0,1
Nitrobacter | ANTHONISEN 0,1-1 0,22-2.8
NYHUIS 1-10 0,05-0,1
Temperatur 1,0 mg/l NH; liegt bei 0,1 mg/t HNO, liegt bei
(°C) folgenden NH4-N folgenden NO,-N
Konzentrationen (mg/l) vor | Konzentrationen (mg/l) vor
pH=28 pH=38,5 pH=6 pH=17
10 45,6 15,0 9,0 89,9
15 31,2 10,4 10,4 103,5
20 21,7 7,4 11,9 118,6
25 15,3 5,4 13,5 135,3
10 10*
@ Zonel - £
NHjy ~Hemmung (D
Nitrobacter &
Nitrosomonas 3 .
104 _ -10° <
@ Zone I = o
o E
NHy-Hemmung | € - 2z
Nitrobacter f .
@ Zone IC 'S £
2 |z 2 Z
Vollstindige 10 -0
Nitrikation x
=iz
: @ Zone IL o
HNO, -Hemmung
Nitrobacter
| B [ S S ) (0 R S o el
3 5 6 7 8 9
pH

Abbildung 3: Hemmung der Nitrifikation durch NH3; und HNO; in
Abhiingigkeit vom pH-Wert (nach ANTHONISEN, 1976)
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Wihrend die Gefahr der Hemmung von Nitrobacter durch Ammoniak mit stei-
genden pH-Werten groBer wird, wodurch Nitrit iibrigbleibt, nimmt die Hemm-
wirkung der salpertrigen Saure mit sinkendem pH-Wert zu. Da im zweiten Fall
Ammonium nicht oxidiert werden kann und dadurch der pH-Wert ansteigt, wird
die Hemmung von Nitrosomonas allméhlich aufgehoben.

Absterberate (ba ) der Nitrifikanten

Nitrifikanten wachsen nicht nur, sie sterben auch ab bzw. werden von anderen
Organismen im Belebtschlamm (Einzeller) gefressen. Diese als Absterberate
(bs) benannte GroBe ist von der Temperatur, aber auch z.B. vom
Sauerstoffgehalt (aerob oder anoxisch), nicht jedoch vom vorhanden Substrat
abhingig. Je hoher die Temperatur, desto rascher sterben die Bakterien. Die
Nitrifikanten sterben bei Sauerstoffgehalten > 0 erheblich rascher als unter
Sauerstoffmangel (Denitrifikationszone).

Die Masse des Verlustes an aktiven Nitrifikanten durch Absterben steigt
proportional zur Verweilzeit der Bakterien (=Schlammalter) im aeroben Teil des
Belebungsverfahrens. Je hoher das Schlammalter und/oder die Temperatur
im Belebungsbecken, desto grioBer ist der EinfluB der Absterberate auf die

Nitrifikationskapazitiit.

In der Literatur werden Werte zwischen 0,05-0,12 [d-1] angegeben (HENZE et
al. 1986). EKAMA et al. (1984) gibt fiir by = 0,04 * 1,029(T-20) [d-1] an.
SALZER (1992) konnte Absterberaten von 0,1-0,5 [d-1] im Temperaturbereich
zwischen 20-30°C fiir oxische Verhiltnisse ermitteln. Die Werte fiir die
Absterberate unter anoxischen Verhiltnissen liegen im Vergleich zu den
oxischen Werten bei etwa 50%.

= Durch das Absterben der Bakterien ergibt sich, daB auch bei extrem hohem
Schlammalter keine unendliche 'Bevorratung" an Nitrifikanten fiir
allfiillige StoBbelastungen in der Anlage moglich ist.

= Bei Industrieabwassern mit  hoheren Temperaturen, aber auch bei
kommunalen Anlagen (Fremdenverkehr, Urlaubszeit) kann das Absterben der
Nitrifikanten dazu fithren, daB bei plotzlichem Ansteigen der Belastung die
Bakterien nicht mehr in der gewiinschten Menge vorhanden sind und dadurch
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die Stickstoffmenge, welche bei kontinuierlicher Belastung abgebaut werden
konnte, nach der Belastungspause nicht in vollem Umfang abgebaut werden
kann.

Betriebliche Uberwachung der Nitrifikation

Sauerstoffverbrauchsmessungen  mit  Belebtschlamm im  Standversuch
ermoglichen die Atmungsaktivitit der Organismen zu erfassen und sind ein
wesentliches Hilfsmittel fiir die Beurteilung aktueller Betriebszustinde, fiir
die Optimierung (MeB- und Regelstrategien), fir dic Uberwachung des
Reinigungsprozesses und fir die Charakterisierung des Abwassers
(leicht/schwer/nicht verfiigbar bzw. toxisch).

Der Sauerstoffverbrauch ist abhangig von

. Belastung
. Gehalt des Belebtschlammes an aktiver Biomasse
. Temperatur
. Gehalt an Kohlenstoff- und Stickstoffverbindungen
und der Fahigkeit der Organismen, diese ab- bzw. umzubauen
5. Vorhandensein von Hemmstoffen

B O R S

Der meBbare Sauerstoffverbrauch des Belebtschlammes ist eine Summe aus
verschieden zu definierenden Atmungsprozessen und setzt sich zusammen aus:

Kohlenstoffgrundatmung (OVCg): Sauerstoffverbrauch, der aus dem Abbau
gespeicherter Stoffe und zerfallender Bakterien resultiert.

Substratatmung (OVS) = Kohlenstoffsubstratatmung (OVCg) + Stickstoff-
substratatmung (OVNg): Sauerstoffverbrauch fir den Abbau der C+N-
Verbindungen, der der mittleren Belastung der Kléranlage entspricht. Die
Zugabe des Kohlenstoffsubstrates = Zulauf erfolgt nach:

3/d] . V(Atm.Einh.
Zulauf - Zugabemenge [ml/min] = 8;3[::[1113]] » Y tn;4F*|g(l)1 ml]
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Substratatmung (OVS)

= gibt Auskunft iiber den Sauerstoffverbrauch unter Betriebsbedingungen und
damit iber den Energieverbrauch. Sauerstoffverbrauch und Substratatmungs-
werte sollen iibereinstimmen.

= Parameter fiir die CSB-Bilanz.

= Steuerung der Beliftung.

Kohlenstoffmaximalatmung OVCp,: Sauerstoffverbrauch fiir den Abbau der
Kohlenstoffverbindungen bei Substratiiberschufl. Maf fiir die Anzahl und
Aktivitit heterotropher Bakterien.

Stickstoffmaximalatmung OVN,,: Sauerstoffverbrauch, der fiir die biochemi-
sche Oxidation von anorganischen Stickstoffverbindungen maximal auftreten
kann. Summe aus Ammonium- und Nitritmaximalatmung.

OVC,, und OVN,

= geben Hinweise auf die maximale Leistungsreserve, Nitrifikationskapazitit.
Durch den Sauerstoffverbrauch pro g nitrifiziertem NHy4-N ergibt sich aus der
TKN-Zulauffracht und unter Beriicksichtigung des Stickstoffs, der in den
UberschuBschlamm eingeht sowie der Ammoniumfracht im Ablauf, ein
Sauerstoffverbrauch  fiir  die  Stickstoffoxidation, der durch die
Stickstoffmaximalatmung mindestens abgedeckt werden sollte.

= Sauerstoffverbrauch bei StoBbelastung.

Geringe Unterschiede zwischen Substrat- und Grundatmung mit einem hohen
Verhiltnis von Maximal- zu Grundatmung sind Zeichen fiir eine gut arbeitende
Anlage, die auch StoBbelastungen verkraften kann. Liegen alle Atmungen sehr
nahe beieinander, so ist mitunter beim Betrieb der Anlage mit Schwierigkeiten
zu rechnen.

Durchfithrung und Auswertung von Sauerstoffverbrauchsmessungen

Im Bereich des Beckenablaufes wird der Belebtschlamm (BS) entnommen und
mit Ammonium bzw. mit dem Nitrifikationshemmstoff Allylthioharnstoff (ATH)
vorbeliiftet. AnschieBend wird der Schlamm in einem verschlieBbaren Gefifl
nochmals kriftig aufgeschiittelt, in ein PlatikgefaB gefiillt und mit einem Deckel
luftblasenfrei verschlossen.
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Mittels Sauerstoffsonde und angeschlossenem Schreiber wird der, infolge der
Atmung des belebten Schlammes, abnehmende Sauerstoffgehalt gemessen. Aus
der Geschwindigkeit der Sauerstoffabnahme ist die Atmung zu berechnen.

AcO mg/l
OV (mgfi*h) = == %ﬁ')ﬁ

Hinweise zur Durchfithrung

= Abweichungen von der Belebungsbeckentemperatur vor und wihrend der
Messung um mehr als +/- 2°C sind zu vermeiden (Thermostatierung durch ein
Wasserbad).

= Die Auswertung des Schreiberstreifens sollte nur bis zu einem Sauerstoff-
gehalt von 2 mg/l erfolgen.

= Ammoniumzugabe 10 mg/l NH4-N, Vorbeliiftung des Belebtschlammes mit
Ammonium ca. 15 Minuten.

= Allylthioharnstoff (ATH) 10 mg/l, Vorbeliiftung mindestens 10 Minuten.
ATH-Losungen sind unbedingt im Kiihlschrank aufzubewahren und diirfen
nicht ilter als ein Monat sein. Das ATH-Pulver ist langere Zeit im
Kiihlschrank haltbar.

Vergleiche zwischen verschiedenen Belebtschlammen bzw. bei einem deutlichen
Unterschied im Trockensubstanzgehalt desselben Belebtschlammes kénnen nur
anhand der auf die Trockensubstanz bezogenen Werte vorgenommen werden.

Sollen die Atmungswerte auf eine bestimmte Temperatur (T in °C) bezogen
werden, so ist folgende Umrechnung der MeBwerte (bei Tgg in °C) durchzu-
fithren. Giiltig fiir den Bereich von 10°C bis 30°C:

C-Atmung : OVt = OVygg * 1,072 (T -TBB)

N-Atmung : OVt = OVygg * 1,103 (T - TBB)

Bestimmung | Vorbeliifteter BS Zugabe von Berechnung OV
OvVC, BS+ ATH-Loésung - AO,/At
ovs BS Zulauf AO,/At
OVC, BS + ATH-Lésung Zulauf AO,/At
OVC,, |BS+ ATH-Losung| Kohlenstoffsubstrat im AO,/At
UberschuB

OVN, BS + NHy-Losung ATH-L6sung AO,/At minus

OVC,
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Temperatur

Sauerstoffsonde

/ 2

Substratzugabe

1T

Anzeigegerat

— Schreiber

Abbildung 4: MeBeinrichtung zur Bestimmung des Sauerstoffverbrauches

von Belebtschlamm.

Sauerstoffverbrauch (mg/1)

10—
1. Messung

o Belebtschlﬁamm

~—7 Meséung ; '

| der mittleren Belastyng

I +Kohlenstoff-
substrat

30

Minuten

Abbildung 5: Schematischer Verlauf von Sauerstoffverbrauchsmessungen

mit Belebtschlamm.
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Zusammenhang zwischen Nitrifikantenbiomasse und
Sauerstoffverbrauch

Unter Einbeziehung des Ertragskoeffizienten 148t sich die nitrifizierte Ammoni-
umfracht mit der Menge an Nitrifikanten in Beziehung setzen.

YA *r=XA* tmax

Bl maximale Nitrifikationsrate
OVN ' . ; S
Mit r = —353% 1abt sich die Wachstumsrate in Abhangigkeit von pmqy

darstellen (NOWAK, SVARDAL, 1993).

OVNyay , Ya

Hmax = 433 X i
TV s oo smmressoasmvans Maximale Wachstumsrate der autotrophen Biomasse (1/d)
@4 (S Stickstoffmaximalatmung (kgOo/m3*d)
488wl e Spezifischer Sauerstoffverbrauch fiir die Nitrifikation
(WEZERNAK and GANNON, 1967)  (kgO,/kgNO3-N)
Y ol e Yield, Ertrag der autotrophen Biomasse (kgTS/kg NO3-N)
. O Konzentration der autotrophen Biomasse (kgTS/m3)

Unter der Annahme eines konstanten Ertragskoeffizienten Yy und des
spezifischen Sauerstoffverbrauchs, ist ein direkter Zusammenhang zwischen
der Wachstumsrate (und damit der Nitrifikantenbiomasse) und der Um-
satzrate, d.h. dem Sauerstoffverbrauch gegeben.

Bei einer Temperatur von 15°C und einer Atmung von 20mg/1*h (=0,5kg/m3*d),
einem typischen Wert fiir einstufige Anlagen, ergibt sich durch Einsetzen in
obige Gleichung;:

5y = OVNmax , ¥

4,33 Hmax
~_ 05kg/m3*d  0,17kgTS/kgNO3-N .
~ 4,33kgO,/kgNO3-N 0.47 d-1 = 0.04kg/m

Bei einer Trockensubstanz im Belebungsbecken von z.B. 4kg/m3 entspricht die
Nitrifikantenmenge 1% der Trockensubstanz.
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2.1.3. Nitrifikation und Schlammalter - Grenzen der biologischen
Abwasserreinigung

Schlammalter:

In einer kontinuierlichen Fermentation (= ohne Biomasseriickfithrung) ergibt
sich aus der Mengenbilanz der Organismen im Gleichgewichtszustand, daB der
Zuwachs der Biomasse im Becken, der Organismenkonzentration im Ablauf ent-
spricht. Dabei bestimmt die eingeleitete Zulaufmenge, d.h. die hyraulische Be-

3
lastung qgr = V%%?—*%ﬁ , die Verdiinnungsrate (D) und damit die Wachstumsrate

der Organismen im Chemostaten, sowie die Beliiftungszeit der Biomasse.
Die hydraulische Aufenthaltszeit entspricht der Aufenthaltszeit der Feststoffe im

Becken (Schlammalter).

1
p=qr=7=D

Im Bereich 0 < qg < pmax stellt sich die Wachstumsrate auf die jeweilige hy-
draulische Raumbelastung ein und es kommt zu keinem Ausspiilen der Biomasse
(MATSCHE, 1990).

Die AbfluBkonzentration ist von der Zulaufkonzentration unabhingig und wird
durch die Substratqualitit (kg) und durch die Wachstumsrate pp,, bestimmt.
Geht qr gegen Mmax, SO nahert sich die Ablaufkonzentration der Zulaufkonzen-

tration.

Beim Belebungsverfahren wird durch das Schlammalter (%) und die

hydraulische Entkoppelung von Biomasse und Abwasser auch bei p << qg
die Einstellung eines Gleichgewichtes ermdéglicht. Unter dem Schlammalter
versteht man die durchschnittliche Aufenthaltszeit des Belebtschlammes in der
biologischen Stufe, bevor er als Uberschuschlamm aus dem System entfernt
wird. Durch den UberschuBschlammabzug wird das Schlammalter bestimmt und
es konnen sich dadurch, dem Schlammalter entsprechende Organismen in der
Anlage anreichern.

Somit ist nicht mehr die Beliiftungszeit des Abwassers, sondern die Aufent-
haltszeit der Feststoffe in der Anlage entscheidend fiir die Anwesenheit von
Organismen mit unterschiedlichen Wachstumsraten. Da die Wachstumsrate
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der Nitrifikanten von der vorhandenen Sauerstoffkonzentration abhéngt, ist fiir
diese Bakterien das Schlammalter der beliifteten Zonen maBgeblich. Das
Schlammalter, bedingt durch die CSB-Belastung und die Trockensubstanz im
Belebungsbecken, bestimmt auch gemeinsam mit der Schwankung der Zulauf
TKN-Fracht die Ammoniumablaufwerte in der Spitze.

ts =

ts klein —> deltay groB

ts groB —> deltay klein

1
N

H = Schlammgehalt im Belebungsbecken TS (kg/m3) ~

pl-

und

ts#qr

taglicher Schlammzuwachs US-F(kg/d)

=ts[d] =

1 Wachstumsrate [1/d]

L OO | i

Ablaufkonzentration (mg/l)

TSpR*VER
US-F

kel

[kg/d]

1
el

U gegen umax

z.B. C—Verbindungen

ts klein: Stoff wird nicht abgebaut

P pmax = 0,47 * 1,1
IN ca. 0,5 mg/l

(T-15)

M gegen pmax

z.B. Ammonium

- ts groB: Kohlenstoff+ NH4 werden abgebaut

.

CORER |

ki |

Abbildung 6: Zusammenhang zwischen der Konzentration eines Stoffes S
und der Wachstumsrate (n) - Abbauverhalten bei unter-
schiedlichem Schlammalter (nach KROISS, 1988)



SchluBfolgerungen:

= Die Wachstumsrate p ist direkt proportional der Nitrifikationsrate.

= Obwohl jede Zulaufschwankung (entsprechend Ap) eine Schwankung der
Ablaufkonzentration (ASe) nach sich zieht, sind die Auswirkungen auf die
Ablaufgiite bei hohem Schlammalter sehr gering und bei niedrigem
Schlammalter iiberproportional hoch. Ein steigendes Schlammalter erhiht
die Sicherheit, niedrige Ablaufkonzentrationen einhalten zu kénnen. Da-
durch erhéht sich auch die Wahrscheinlichkeit Belastungsspitzen abzufangen.

® Mit steigendem Schlammalter steigt auch die Anzahl der Verbindungen,
die noch abgebaut werden kénnen (z.B. Ammonium).

= Mit steigendem Schlammalter sinkt die Schlammproduktion.

= Sinkt So (z.B. Verdiinnung, Fremdwasser), so wird auch So-Se vermindert,
d.h. bei gleichem Schlammalter steigt die Restfracht an abbaubaren
Stoffen (Zahl und Menge der Stoffe) mit steigender Verdiinnung.

Schlammalter (ts) Konsequenz
-~ 1 niedrige mittlere Ablaufkonzentrationen; ASi hat
Hmax nur geringen EinfluB auf Se; volle Nitrifikation
b 1 mittlere Ablaufkonzentrationen stark von ASi
Hmax abhingig, Belastungsspitzen im Ablauf;
Teilnitrifikation
o keine stabile Nitrifikation, Auswaschung der
~ Hmax Nitrifikanten




2.2. Denitrifikation:

Stochiometrie der Denitrifikation:
2 NO3- +2 HY - N3 + 5 [0] + H,0

Von der GroBzahl der (fakultativ anaeroben) heterotrophen Bakterien wird
Nitrat an Stelle von Luftsauerstoff fiir den AtmungsprozeB verwendet und damit
ein betriachtlicher Anteil des fiir die Nitrifikation verbrauchten Sauerstoffs
wieder gewonnen. Bei der Denitrifikation wird analog zur Sauerstoffatmung
CO; produziert, nur wird Nitrat verbraucht und nicht Sauerstoff.

Die Umrechnung der Denitrifikationsgeschwindigkeit in einen "Sauerstoff-
verbrauch" erfolgt auf der Grundlage, daB8 pro iibertragenes Elektronen-
dquivalent 0,25 M O, bzw. 0,2 M Nitrat reduziert werden, d.h. 32¥0,25g O,
entsprechen 14*0,2g NO3-N oder Img NOj3-N entspricht 2,86mg O, (VAN
HAANDEL et al., 1981). Bei der Denitrifikation von 1g NO3-N werden 2,86g
Sauerstoff fiir die Kohlenstoffatmung verfiigbar. Eine Denitrifikationsrate von
z.B. 5mg/1*h entspricht somit einer Nitrat-Atmung von OVD = 5 * 2, 86=14,3mg
Oy/1*h.

Fiir die Nitrifikation und Denitrifikation von 1g TKN bis zum gasformigen
Stickstoff werden insgesamt etwa 1,5 g Sauerstoff benétigt. In dem MabBe, in
dem Nitrat durch die Denitrifikation verbraucht wird, werden OH- lonen freige-
setzt, die durch die Dissoziation der Kohlensidure Hydrogencarbonat entstehen
lassen. Das bei der Nitrifikation verdriangte Hydrogencarbonat kann im Zuge der
Denitrifikation zur Halfte wieder gebildet und damit wiedergewonnen werden.

Nach FLADERER (1992) betrugen die ermittelten OVD/OVC Verhiltnisse in
Versuchen mit kontinuierlicher Zulaufdosierung 0,45 - 0,52 fiir die Kldranlage
Maodling, 0,6 - 0,79 fir die Kldranlage Wolfgangsee - Ischl und fiir die
Kldranlage Wiener Neustadt um 0,9. Nach KAYSER (1985) wird ein
OVD/OVC von 0,75 angenommen.

Das OVD/OVC-Verhiltnis ist abhdngig von der Verfiigbarkeit an leicht ab-
baubarem Substrat in der Denitrifikationszone. Es wird bestimmt durch die
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Energieaufwendung fiir die Hydrolyse, sowie durch den Umstand, daB nicht alle
Bakterien denitrifizieren konnen und auch zu einen kleinen Teil durch den ge-
ringeren Energiegewinn bei der anoxischen Atmung (verringerte Hydrolyse).

OVD/OVC
A .- ;

08 -

|
i i
| |
i

! i
aktuelle BTS' 0,067

B et ]
| ! ! i
i b
0'2 i 3 1 1 3
0 0,02 0,04 0,06 0,08 0,1 0,12 0,14
"BTS"[kgCSB/kgTS/d]
—¥%— QVD/0OVC

Abbildung 7: OVD/OVC bei verschiedenen C-Belastungen, Belebtschlamm
der Kliranlage Wolfgangsee - Ischl, T = 20°C (FLADERER,

1992)
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3. GRUNDLAGEN DER PHOSPHORENTFERNUNG

Durch die Begrenzung der zulissigen Phosphorablaufkonzentrationen bzw.
aufgrund der geforderten Mindestwirkungsgrade miissen viele Kldranlagen mit
Einrichtungen zur Phosphorelimination ausgeriistet werden.

Hierfiir kommen folgende Verfahrensmoglichkeiten in Betracht,

die chemische Phosphorelimination

die vermehrte biologische Phosphatelimination
eine Kombination beider Verfahren

3.1. Chemische Fallung von Phosphat

Grundlagen der Fillung

Die Fallung erfolgt durch Zugabe von Metallsalzen (Fe, Al) oder von Kalk (Ca),
wodurch es zur Bildung schwer loslicher Metall- bzw. Calzium-Phosphat-
Verbindungen kommt, die als Feststoffe aus dem Wasser entfernt werden
konnen. Organische und kondensierte Phosphorverbindungen sind nicht fillbar,
werden aber durch die Bakterien im Kanal bzw. in der Klaranlage zu POy4-P
hydrolysiert und somit den Fallungschemikalien zuginglich (MATSCHE,

1991a).
Der Vorgang der Féllung verlduft in vier Schritten:

I. Einbringung des Fallmittels in Abwasser,

2. Durchmischung von Fallmittel und Abwasser (1-3min.), Bildung einer
unldslichen festen Phase in Form von nicht abscheidbarer Mikroflocken,

3. Flockenaggregation bei geringer Turbulenz,

4. Flockenabscheidung durch Sedimentation oder Flotation.
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Bei der Phosphatfallung sind die Loslichkeit der Fallungsprodukte, sowie die
Stochiometrie und die Reaktionsgeschwindigkeit von entscheidender Bedeutung.

Das Loslichkeitsprodukt (Ky) gibt die Zusammenhinge zwischen den Kon-
zentrationen der Ausgangssubstanzen (Fillmittel, Phosphat) und dem
Fallungsprodukt an und bestimmt letztlich die erreichbaren Rest-
konzentrationen des Phosphats. K| ist definiert als das Produkt der molaren
Konzentrationen der lonen.

Fir  Eisenphosphat  (FePO4*2H,0) ist das  Loslichkeitsprodukt
[Fe3*1¥[PO43 -] = K ,FePO4 = 10-26 Mol/l, fiir AIPO4*2H,0 10-21 Mol/l
und fiir Cajo(PO4)g(OH), 10-144 Mol/l.

In Abhéngigkeit vom pH-Wert liegt die Phosphorsaure (H3POy4) in unter-
schiedlichen Dissoziationsformen vor und beeinfluit dadurch die Bildung der
Fallungsprodukte. Im neutralen pH-Bereich kommen vorwiegend HPO42-
und etwas H,oPOy4 vor, wihrend PO43- nur bei pH-Werten iiber 11 in
groBerer Menge vorkommt. Ebenso wird die Loslichkeit der méglichen
Fallungsprodukte vom pH-Wert beeinfluft. Mit Hilfe der Loslichkeits-
produkte kann die Loslichkeit der einzelnen Verbindungen in Abhéngigkeit
vom pH-Wert berechnet werden.

Abbildung 8 zeigt die Dissoziationsstufen der Phosphorsidure und der
Phosphatfallungsprodukte als Funktion des pH-Wertes. Nach diesen
Berechnungn von STUMM (1979, 1980) kénnen mit Fe- und Al-Salzen im
schwach sauren pH-Bereich Phosphat-Konzentrationen von 0,01-0,1 mg/l P
erreicht werden, wihrend mit Ca sehr niedrige Phosphat-Konzentrationen
erst bei pH-Werten iiber 9 erreicht werden kénnen. Die minimal erreichbare
Konzentration an Phosphat mit Eisenfallung betrégt ca. 0,1mg/l bei pH 5 aber
bereits 10mg/l bei pH 7. Da dies den Ergebnissen aus der Praxis
widerspricht, sind vermutlich auch andere nicht rein stéchiometrische
Vorginge, wie Adsorptionsvorgange an Fe(OH)3, Al(OH); und CaCO3 von
Bedeutung.
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Abbildung 8: Dissoziationsstufen der Phosphorsiure und berechnete
Loslichkeiten von FePO4 und AIPO4 sowie von Kalzium-
Phosphat-Verbindungen in Wasser als Funktion des pH-
Wertes (nach STUMM, 1980)

Das Ausmall der chemischen Phosphateliminierung wird durch die Fillmittel-
menge, durch den pH-Wert nach der Dosierung des Fallmittels und durch die
Zulauf-Gesamt-P-Konzentration bestimmt. Dabei wird die Fallmittelmenge nicht
in mg/l Fillmittel angegeben, sondern auf die im Abwasser vorhandene
Phosphorkonzentration bezogen, da ein Metallion mit nur einem Phosphation
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reagieren kann. Daher wird dieser Bezug nicht in Massenkonzentrationen (mg/1)
sondern in molaren Konzentrationen (Mol/l) hergestellt. Dieses molare
Verhiltnis aus zudosierter Fillmittelmenge (z.B. Eisen) und der zu
fillenden Phosphatmenge wird als B-Wert bezeichnet.

 (Fe3) [Mol/l
~ (PO4-P) [Mol/l]

1 Mol Fe = 56g, 1 Mol PO4-P =31g

Bei einem B-Wert von 1 sind 1,8 g Fe oder 0,87g Al fiir 1 g POy4-P erforderlich.
Durch Erhéhung der Fillmittelmenge kann bei gegebenem Loslichkeitsprodukt
die Fillung, d.h. die PO4-P-Elimination, verbessert werden. In der Praxis zeigt
sich, daB i.a. ein Fallmitteliberschuf (B-Wert > 1) erforderlich ist, um eine
wirkungsvolle Phosphatelimination zu erzielen, d.h. die Emissionsverordnung

einzuhalten.

56
5 * 3= 2,7 kg Fe pro kg PO4-P bzw.

27
1;9°* 3= 1,3 kg Al pro kg PO4-P

Die Fillmitteldosierung (z.B. FeCl3-Losung in 1/h) kann bei einer gegebenen
Phosphorfracht (kg/d) und bekanntem Eisengehalt (z.B. 175 g/l Fe) des Fallmit-
tels berechnet werden nach:

_ Fe (g/) * Fallmittel (Vh) * 24 31 5 5 » Fallmittel (/h)

P-Fracht (kg/d) * 1000 56 — 23" P_Fracht (kg/d)
Allgemein : Fallmittelmenge (in I/h) = @ * P-Fracht *32
P o sy Phosphorfracht, die gefallt werden soll (kgP/d)
| =S Eisengehalt des Fallmittels (gFe/l)

Um die Bildung des fallungsunaktiven Eisenhydroxids Fe(OH); zu vermeiden,
und um Fillmittel zu sparen, sollte ein B-Wert eingehalten werden, bei dem die
einzuhaltenden Werte der Emissionsverordnung unterschritten werden.
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Eisen- oder Aluminiumhydroxide entziehen sich zwar dem direkten Fallungs-
vorgang, tragen aber dennoch bei ausreichender Kontaktzeit mit dem Abwasser
zur Fallung bei, indem sie Phosphat adsorbieren konnen.

Werden Gesamtphosphorwerte < 0,3mg/l angestrebt, so kénnen diese durch
eine, der Simultanfillung nachgeschaltete Flockungsfiltration erbracht werden.
BOLLER (1980) gibt an, daB dabei 0,3mg/l Gesamtphosphor als 80%-Wert und
0,2mg/1 im Mittel eingehalten werden konnen.

Der UberschuBschlammanteil durch Fallungsprodukte kann nach A131 fir p=
1,5 bezogen auf den Phosphor, der gefillt werden soll, errechnet werden.

= P kg TS ; — i
USp =6,8 * BSB; in kg%SBs bei der Fillung mit Eisensalzen und mit

. P . kgTS ; & ! ..
USp=53*% BSB, in kg BSB; bei der Fillung mit Aluminiumsalzen.

Eigenschaften von Fillmitteln

Saure Fallmittel Alkalische Fillmittel
Eisen- und Aluminiumsalze als Kalkhydrat
Chloride oder Sulfate in waBriger Natriumaluminat
Losung
Metallsalz-Granulate

Im Unterschied zu den dreiwertigen Eisenverbindungen (FeCl3) miissen die
zweiwertigen Eisensalze (FeSOy) oxidiert werden, um féllungsaktiv zu sein, da
Eisen-II-Phosphat eine groBere Loslichkeit besitzt als Eisen-I1I-Phosphat.

2 Fe2* + 0,5 Oy + HyO — 2 Fe3+ + 2 OH-
d.h. fir 1 kg Fe werden 143 g Sauerstoff fiir die Oxidation verbraucht. Dieser

Wert ist aber bei der Simultanfallung vernachliBigbar gering gegeniiber dem
Sauerstoffverbrauch, der durch den CSB und den oxidierbaren Stickstoff im
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Zulauf verursacht wird (Bei 1,5gP/E*d und einem [B-Wert von 1 entsteht ein
Sauerstoffverbrauch von 0,4g/E*d) .

Der Einsatz alkalischer Fillmittel (NayAl,O4) bringt gegeniiber dem Einsatz
saurer Eisen- oder Aluminiumsalze den Vorteil, daB keine Chloride oder Sulfate
den Vorfluter belasten. Die freigesetzte Natronlauge bewirkt gleichzeitig eine
Erhohung der Séurekapazitit und damit des pH-Wertes. Der Einsatz von
Aluminium bringt auch etwas weniger Phosphatschlamm (3,94 g AIPO4/g PO4-P

gegeniiber 4,87 g FePO4/g PO4-P).
NayAl,O4 + 2 PO43- + 6 H — 2 AIPO,4 + 2 NaOH + 2 Hy0

Im Gegensatz zur Phosphatfallung mit Metallsalzen ist die Fillung mit Kalk
von der Zulaufkonzentration des Phosphates unabhéngig - entscheidend ist nicht
die Fillmittelmenge sondern der pH-Wert. Die Phosphatfallung mit Kalk erfolgt
je nach Fillungsverfahren (Vor-, Simultan- oder Nachfillung) erst bei hohen
pH-Werten. Neben dem dabei gebildeten Hydroxylapatit Cas(PO4);0H fillt
auch das Karbonat im Abwasser als Kalziumcarbonat und Kalziumhydroxid aus.
Die erforderliche Menge ist daher abhingig von der Karbonathirte des
Abwassers.

Wie bereits erwahnt kann die Séaurekapazitat der HCO3- Konzentration gleich-
gesetzt werden. Die Erhohung der Saurekapazitit durch die Bildung von
Hydrogencarbonat ist durch die Reaktion von Calziumhydroxyd mit
Kohlendioxid aus dem Abwasser moglich

Ca(OH), + 2C0O;5 — Ca2* + 2HCO;3~

Somit werden mit 74mg/l Calziumhydroxyd 2 mMol/l Hydrogencarbonat
gebildet.
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Féillungsverfahren
Verfahrens- Vorteile Nachteile
moglichkeiten
Vorfillung Entlastung der Biologie Erhohter Gesamtschlammanfall

gegeniiber der Simultan-
fallung kein Zuwachs
des anorganischen An-
teils des Belebtschlam-
mes

Nachriistung leicht
moglich

Erschwerte Denitrifikation
Verschlechterung des
Schlammindex méglich

Bei Tropfkorpern darf kein Fe2+
eingesetzt werden

Simultanfallong Durch die Rezirkulation Erhohter Schlammanfall

gute Ausniitzung des pH-Absenkung durch saure
Fallmittels Metallsalze
Bei Zugabe in die Bele- Fallschlamm und UberschuB-
bungsbecken ist die schlamm fallen als Misch-
Verwendung von schlamm an
billigem Fe2*™ moglich Bei Tropfkoérpern ist die Zugabe
Nachriistung leicht der Fillmittel nur in den Zulauf
moglich des NKB sinnvoll

Nachfallung Definierte Bedingungen Hohe Investitionskosten durch
bei der Dosierung zusitzliche Absetz- oder Flota-
Getrennter tionsbecken
Fallschlammabzug

Flockungs- Minimale Ablaufwerte Durch Vor- oder Simultanfallung

filtration und Schwebstoffriick- muB ca. 1 mg/l POy-P eingestellt

halt moglich

werden

Hohe Investitionskosten durch
zusitzliche Absetz- oder Flota-
tionsbecken
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3.2. Biologische Phosphorentfernung

3.2.1. Einleitung

Neben der Phosphoraufnahme der Bakterien, die durch Wachstums-
vorgiinge bedingt ist, und der biologischen Schlammproduktion proportional ist,
sowie der bereits erwihnten chemischen Fillung von Phosphat, besteht noch
eine weitere Moglichkeit der Phosphorentfernung - die biologische

Phosphorentfernung.

Im Gegensatz zur Stickstoffentfernung mit biologischen Verfahren, bei denen
die theoretischen Zusammenhinge weitgehend geklart sind, womit auch die
Bemessung von Anlagen zur Stickstoffentfernung heute Stand der Technik ist,
sind die Kenntnisse iiber die Grundlagen der vermehrten biologischen
Phosphorentfernung noch weitgehend unzureichend. Zur Zeit ist es jedenfalls
sowohl bei der Bemessung als auch im Betrieb nicht méglich, dhnlich gesicherte
Aussagen wie bei Nitrifikation/Denitrifikation zu treffen.

Beim Verfahrensprinzip der vermehrten biologischen Phosphorentfernung
bewirkt der Wechsel von anaeroben und aeroben Bedingungen, dafl von den
Bakterien mehr Phosphor aufgenommen wird, als fiir deren Biomassebildung
notwendig ware (COMEAU et al., 1986, 1987).

In den anaeroben Zonen wird unter Aufnahme leicht abbaubarer
Kohlenstoffquellen von den Bakterien ein gewisser Teil an Phosphat
(Polyphosphat) freigesetzt. Im aeroben Bereich wird das zuvor abgegebene
Phosphat gemeinsam mit Phosphat des Zulaufes aufgenommen. Bei optimalen
Betriebsbedingungen ist das AusmaB der Phosphataufnahme in den
aeroben Bereichen héher als die vorangegangene Riicklésung in den
anaeroben Zonen. Somit verbleibt eine Netto-Elimination, dh. eine
erniedrigte  Phosphorkonzentration  im  Ablauf und eine  erhohte
phosphorkonzentration im Belebtschlamm, der als UberschuBschlamm aus dem

System entfernt werden kann.
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Konzentration des
ANAEROB gelésten Phosphats AEROB

l

Phosphat-
Ri]cklésung\\ Phosphat-
Aufnahme

i

Netto-Elimination

\

Zeit

Abbildung 9: Zeitlicher Verlauf der Phosphatkonzentration bei der
biologischen Phosphat-Elimination

3.2.2. Biochemische Grundlagen

Eine mogliche Erklarung firr die Anpassung des Stoffwechsels der Bakterien,
die eine vermehrte biologische Phosphorentfernung bewirken, liegt vermutlich
im Selektionsdruck unter anaeroben Bedingungen. Da ohne Sauerstoff bzw.
Nitrat der Metabolismus aerober Organismen blockiert ist, schaffen es nur
Phosphat speichernde Bakterien den Stoffwechsel aufrecht zu erhalten, indem
sie die gespeicherten Polyphosphate unter Energiegewinn spalten, leicht abbau-
bare Kohlenstoffverbindungen (v.a. Essigsdure und Propionsiure) aufnehmen
und damit Reservestoffe (z.B. Poly-B-hydroxybuttersdure, PHB) aufbauen
konnen. Diese kurzkettigen organischen Sauren sind zu einem gewissen Ausmal
im Zulauf vorhanden, werden aber vorallem in anaeroben Beckenzonen im Zuge
einer Garung von fakultativ anaeroben Bakterien gebildet. Hieraus resultiert ein
Konkurrenzvorteil gegeniiber anderen obligat aeroben Organismen, die ohne
Sauerstoff kein Substrat aufnehmen konnen.
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Die phosphatspeichernden Bakterien kénnen wihrend anoxischer oder aerober
Bedingungen nach der anaeroben Phase ihren Stoffwechsel mit dem gespeicher-
ten organischen Substrat betreiben, ohne mit den iibrigen heterotrophen
Bakterien zu konkurrieren. Die gewonnene Energie wird zur Aufnahme von
Phosphat und zur Speicherung von energiereichem Polyphosphat genutzt. Damit
haben die polyphosphatspeichernden Bakterien bei einem Verfahrensprinzip mit
anaeroben und aeroben Zonen einen Vorteil gegeniiber anderen Organismen,
welche vollstindig auf externe Substrate angewiesen sind.

In verschiedenen Publikationen wurden diese "Bio-P"-Bakterien als
Acinetobacter sp. identifiziert (u.a. DEINEMA et al. 1980). Es handelt sich
dabei um obligat aerobe Organismen, die mit den fakultativ anaeroben
Bakterien, in einer Belebungsanlage mit anaeroben Aufenthaltszeiten des
Belebtschlammes konkurrieren konnen. Es erscheint jedoch sehr wahrscheinlich,
daB eine weit groBere Anzahl von Bakterien des belebten Schlammes unter
geeigneten  ProzeBbedingungen zu  einer  vermehrten  biologischen
Phosphoraufnahme befahigt sind und durch den Wechsel von anaeroben und
aeroben Bedingungen angereichert werden.

Durch mikroskopische Farbemethoden (u.a. Neisser-Farbung) kénnen diese
Polyphosphate (Volutingranula) in den Bakterien des belebten Schlammes
sichtbar gemacht werden. Diese Farbemethoden konnen jedoch nicht fiir quanti-
tative Beurteilungen herangezogen werden, da die Verteilung der sog. Volutin-
granula (Polyphosphate) in den Belebtschlammflocken nicht gleichmaBig ist und
daher keine Abschitzung des Grades der Riicklosung aus dem Vergleich von
Flocken aus dem aeroben und anaeroben Milieu gesichert méglich ist.

Allgemein gilt, daB8 die Fahigkeit zur Riickloésung und Aufnahme von Phosphor
durch den belebten Schlamm mit der Aktivitidt der Biomasse und damit der Be-
lastung der Kldranlage zunimmt. Demnach haben Anlagen mit hoher Belastung
ohne Nitrifikation eine hohere Phosphoraufnahme als schwachbelastete
Schlamme aus Anlagen mit gleichzeitiger aerober Stabilisierung.

Der Gehalt an leicht abbaubarem Substrat im Abwasser ist ein wichtiger
Faktor fiir die biologische Phosphatelimination. Besonders kurzkettige organi-
sche Sauren und Alkohole fordern Wachstum und Phosphataufnahme der poly-
phosphatspeichernden Bakterien. Dieses rasch verfiigbare, geloste Substrat ist
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auch als Substrat fiir die Denitrifikation bestens geeignet, womit die
Denitrifikation mit der biologischen Phosphorentfernung in Konkurrenz
tritt.

Modiing 27.7.-20.8.92

P04 -P (mg/)
NN N B
N (&}
c
o

Aplauf

1,9 | S| s}

1,4 0 o R

T 26 | a0 | a4 | a8 [ 42 | a6 | so |
Ablauf NOx-N (mg/l)

Abbildung 10: Verlauf der Ablauf PO4-P Werte in Abhiéingigkeit von den
NOy-N-Ablaufkonzentrationen, KA-Médling

Vor allem die Einbringung von Nitrat durch Zulauf oder Riicklaufschlamm
in die anaerobe Zone fithrt zu einer deutlichen Beeintrichtigung der ver-
mehrten biologischen Phosphorentfernung (HASCOET 1985, LUDWIG et al.
1985, TOERIEN et al. 1990). Geht man davon aus, da lmg NO;3-N ca,
2,9mg O, entsprechen und der Ertragskoeffizient der Denitrifikanten bei
0,6gTS/gCSB liegt, so errechnet sich ein CSB-Bedarf von ca. 7mg CSB pro mg
denitrifiziertem NO3-N.

Mogliche Hypothesen dafiir wiren: die Konkurrenz mit den Denitrifikanten um
das leicht abbaubare Substrat, eine Umstellung des Stoffwechsels der fakultativ-
anaeroben Bakterien, die fiir eine Bildung der niederen organischen Siuren
verantwortlich sind, sowie eine Verinderung des Stoffwechsels der
Polyphosphat speichernden Bakterien.
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Der Umfang der biologischen Phosphorentfernung ist somit im wesentlichen
vom Angebot leicht abbaubarer organischer Verbindungen, von der
anaeroben Kontaktzeit und vom Nitrateintrag in die anaerobe Zone
abhingig (Arbeitsbericht der AT V-Arbeitsgruppe 2.6.6./1989)

Bei der vermehrten biologischen Phosphorentfernung ist auch ein gewisser
Anteil an chemischer Fillung beinhaltet (ARVIN, 1985), dessen Bedeutung
beim GesamtprozeB aber noch nicht abgeschatzt werden kann.

Eine Zusammenstellung der Verfahrensmoglichkeiten der biologischen
Phosphorentfernung ist bei MATSCHE (1993) angefiihrt.
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